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Résumé

Les invasions biologiques, probléme actuel majeur, peuvent provoquer des pertes
de biodiversité et ainsi de services écologiques. La structure des écosystémes, qui
inclut la biodiversité mais aussi les interactions interspécifiques et les facteurs abio-
tiques, influence le fonctionnement des écosystémes, notamment la biomasse, la
production, la stabilité et la résistance des écosystémes aux invasions biologiques.
L’importance de la relation entre structure et fonctionnement des écosystémes a
été accrue avec le développement des activités humaines et les extinctions actuelles
d’espéces.

Les travaux théoriques et expérimentaux étudiant la relation diversité - fonc-
tionnement des écosystémes se sont focalisés sur des communautés végétales et, plus
récemment, des réseaux trophiques. Les modéles théoriques, quant & eux, considérent
un seul type d’interaction interspécifique, et les modéles actuels de mutualisme ou de
compétition ne respectent pas la conservation de la matiére. Bien que I'importance
des interactions non trophiques et des effets indirects soit de plus en plus reconnue
en écologie, ces interactions sont peu étudiées en écologie théorique et leur impact
sur la biodiversité et le fonctionnement des écosystémes est peu connu.

Ma thése porte sur I’élaboration d’un modéle de réseau d’interactions, incluant les
interactions trophiques et non trophiques, et respectant la conservation de la matiére.
Les interactions non trophiques sont introduites via des modifications d’interactions.
Ce modele d’assemblage de réseau d’interactions complet permet d’étudier la relation
entre biodiversité et processus fonctionnels des écosystémes de maniére plus réaliste,
et est appliqué a I’étude des relations entre propriétés des écosystémes et invasions
biologiques.

L’analyse de ce modéle montre que les processus fonctionnels tels que la bio-
masse, la production ou la résistance aux invasions, ne dépendent pas seulement de
la diversité spécifique mais aussi des interactions interspécifiques, en particulier de
la connectance et de l'intensité des interactions non trophiques. Le modéle prédit
également que la prévalence et la force des interactions interspécifiques dépendent en
retour de la diversité spécifique. La diversité spécifique influence donc les processus
écologiques a la fois directement et indirectement, via une diversité-dépendance des
interactions interspécifiques. Les mécanismes de la relation diversité - fonctionne-
ment sont ainsi plus complexes dans les réseaux d’interactions.

L’application de ce modéle a I’étude des invasions biologiques montre que les
introductions d’espéces ont un fort impact sur la structure et le fonctionnement des

écosysteémes lorsqu’elles sont fréquentes, en provoquant des pertes d’espéces et en
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diminuant la biomasse et la production. Le modéle de réseau d’interactions complet
montre que la résistance aux invasions augmente avec la diversité spécifique, et que
la robustesse vis-a-vis des extinctions d’espéces résidentes dues aux invasions aug-
mente avec la diversité spécifique dans les écosystémes a grande richesse spécifique.
Le modéle prédit également que la résistance aux invasions et la robustesse aux ex-
tinctions provoquées par les invasions présentent un optimum pour des interactions

non trophiques de force et prévalence intermédiaires.
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Abstract

Biological invasions are a major threat to native biodiversity and to the ecological
services that biodiversity supports. Ecosystem structure - including biodiversity,
species interactions and abiotic factors - determines ecosystem functional processes,
such as biomass, productivity, stability or resistance to invasions. In the last decade,
the relationship between biodiversity and ecosystem functioning has emerged as
a central issue in ecology, as human activities increasingly contribute to species
extinctions.

Research on the relationship between biodiversity and ecosystem functioning
has mainly focused on the effects of species diversity on ecosystem processes in the
context of plant communities, and more recently in food webs. Theoretical models
usually consider only one type of species interactions, and existing models of mu-
tualism or competition do not satisfy mass balance constraints. Despite the growing
recognition of the importance of non-trophic and indirect interactions in ecology,
these interactions are still poorly included in theoretical models, and their impact
on biodiversity and ecosystem functioning remains largely unknown. In this study,
we construct an interaction web model that includes both trophic and non-trophic
interactions, and that respects the principle of mass conservation. Non-trophic inter-
actions are incorporated in the form of interaction modifications. We use this model
to study the relationship between biodiversity and ecosystem functional processes
that emerges from the assembly of entire interaction webs. We focus in particular
on the relationships between ecosystem properties and biological invasions.

We show that ecosystem functional processes, such as biomass, production and
resistance to invasion, depend not only on species diversity but also on species inter-
actions, especially on the connectance and the intensity of non-trophic interactions.
Conversely, the model also predicts that the type, the prevalence and the strength
of species interactions depend on species diversity. Thus, biodiversity can affect eco-
system functioning both directly and indirectly through a diversity-dependance of
species interactions, making the mechanisms of the biodiversity - ecosystem func-
tioning relationship more complex in interaction webs.

Our model shows that species introductions have a strong impact on ecosystem
structure and functioning, by causing extinctions of resident species, and decreases
in biomass and production. Our interaction web model predicts that resistance to
invasion increases with species diversity, and that robustness to resident species
extinctions du to invasions increases with species diversity in species rich ecosystems.

Our model also predicts that resistance to invasions and robustness to extinctions
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due to invasions are maximal for intermediate prevalence and strength of non-trophic

Interactions.
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Introduction

Les invasions biologiques sont actuellement la deuxiéme cause d’extinctions d’es-
péces (Elton 1958, Lodge 1993, Williamson 1996, Parker 1999, Mooney et Hobbs
2000). Elles constituent un changement global (Vitousek et al. 1996) da a 'augmen-
tation du taux d’introduction d’espéces liée a I'intensification des échanges (William-
son et Fitter 1996, Hochberg et Gotelli 2005). Les taux actuels d’extinctions d’es-
péces sont environ 100 fois plus élevés que le taux moyen d’extinction au cours
des temps géologiques (Pimm et al. 1995, Millenium Ecosystem Assessment 2005).
Les principales causes de ces extinctions sont la dégradation des milieux (pollution,
fragmentation des habitats, déforestation. . .), les invasions biologiques, la surexploi-
tation des ressources, les cascades d’extinctions, les changements climatiques. Les
activités humaines contribuent a ces extinctions, de maniére directe (surexploitation)
ou indirecte (dégradation d’habitats).

La biodiversité (qui inclut la diversité génétique, la diversité des espéces et la
diversité des écosystémes) a un fort impact sur le fonctionnement des écosystémes.
L’étude des relations entre la biodiversité et le fonctionnement des écosystémes est
actuellement une question centrale en écologie, dont I'importance est accrue avec le
développement des activités humaines et les pertes de biodiversité. La structure d'un
écosystéme, qui inclut la biodiversité, les interactions interspécifiques, 'ordre d’as-
semblage et de désassemblage de la communauté (donc la séquence d’introductions
et d’extinctions d’espéces) et les facteurs abiotiques, influence en effet le fonction-
nement de 1’écosystéme, notamment sa biomasse, sa productivité, sa stabilité et
sa résistance aux invasions biologiques. Les sociétés humaines tirent de nombreux
bénéfices de la biodiversité et du fonctionnement des écosystémes (ressources bio-
logiques, pollinisation, fertilité des sols...). Des pertes de biodiversité peuvent ainsi
provoquer des pertes de services écologiques (Pimm et al. 1995, Vitousek et al. 1997,
Sala et al. 2000, Loreau et al. 2001, 2002, Kinzig et al. 2002, Hooper et al. 2005). Les
invasions biologiques, en provoquant des extinctions d’espéces et des modifications
importantes du fonctionnement des écosystémes, peuvent constituer un probléme
cotiteux (Vitousek et al. 1996, Sakai et al. 2001, Hooper et al. 2005).

Il est ainsi nécessaire de mieux comprendre les effets de la biodiversité sur le
fonctionnement des écosystémes, et en particulier, les facteurs écologiques qui condi-
tionnent le succés des invasions biologiques et les impacts des introductions d’espéces

sur la structure et le fonctionnement des écosystémes.

Les effets de la diversité sur certains aspects du fonctionnement des écosystémes,
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comme la productivité, la stabilité ou la résistance des écosystémes aux invasions,
ont principalement été étudiés dans des écosystémes simples tels que des commu-
nautés végétales (Hector et al. 1999, Tilman et al. 2001, Spehn et al. 2005), et, plus
récemment, dans des systémes a plusieurs niveaux trophiques (Paine 2002, Downing
et Leibold 2002, Duffy 2002, Duffy et al. 2003, Thébault et Loreau 2003, Duffy et
al. 2005, Ives et al. 2005, Thébault et Loreau 2005, Thébault et al. 2007). Bien que
I'importance des interactions non trophiques (mutualisme, compétition...) et des
effets indirects soit de plus en plus reconnue (Bertness et al. 1999, Rixen et Mulder
2005), leurs effets sur le fonctionnement des écosystémes et les mécanismes impli-
qués sont trés peu connus, et il est nécessaire de prendre en compte ces interactions
non trophiques en écologie théorique (Borer et al. 2002, Bruno et al. 2003, Berlow
et al. 2004). La plupart des modeéles utilisés en écologie théorique ne considérent
qu'un seul type d’interaction interspécifique : ce sont des modéles de communautés
de producteurs primaires (Tilman et al. 1997, Loreau 1998), de réseaux trophiques
(Thébault et Loreau 2003, Ives et al. 2005, Law et Morton 1996, Steiner et Leibold
2004), de réseaux mutualistes (Addicott et al. 1981, Wright 1989, Ringel et al. 1996,
Holland et al. 2002) ou de communautés compétitives (Ginzburg et al. 1988, Case
1990, Kokkoris et al. 1999, Byers and Noonburg 2003). Les modéles de mutualisme
(Ringel et al. 1996) ou de compétition (Case 1990) ne respectent pas le principe
de conservation de la matiére, ce qui est une contrainte cruciale pour étudier les
relations entre biodiversité et fonctionnement des écosystémes. Afin de comprendre
la relation entre biodiversité et fonctionnement dans des écosystémes complets, il
est donc nécessaire de construire des modeéles de réseaux d’interactions qui incluent
tous les types d’interactions entre espéces et qui respectent les bilans de masse et

d’énergie.

Le travail présenté dans cette thése a pour but d’étudier le role de la diversité
et des interactions non trophiques sur le fonctionnement des écosystémes, et en
particulier sur la réponse des écosystémes aux invasions biologiques.

L’objectif premier de cette thése est de construire un modéle de réseau d’in-
teractions complet, en introduisant dans un modéle de réseau trophique développé
par Thébault et Loreau (2003) des interactions non trophiques, tout en respectant
le principe de conservation de la matiére. Ce modéle de réseau d’interactions per-
met 1’étude des relations entre structure et fonctionnement des écosystémes, et en
particulier les effets de la biodiversité et des interactions entre espéces sur les pro-
cessus fonctionnels dans des écosystémes complets. Cette étude permet notamment

d’examiner la relation entre diversité et productivité dans des réseaux d’interactions
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complets, et les impacts des interactions non trophiques sur certaines propriétés des
écosystémes. Enfin, I'application de ce modéle de réseau d’interactions complet &
I'études des invasions biologiques, permet de déterminer les facteurs écologiques (di-
versité, interactions) impliqués dans la résistance des écosystémes aux invasions, et
les facteurs influencant 'amplitude des impacts des invasions sur les écosystémes,

tels que les extinctions d’espéces.

Cette synthése commence par définir les concepts utilisés dans cette thése, no-
tamment les notions de structure et de fonctionnement des écosystémes, ainsi que le
contexte des invasions biologiques. Je présente dans une deuxiéme partie une revue
des principaux résultats expérimentaux et théoriques des études portant sur les re-
lations entre structure et fonctionnement des écosystémes, notamment les impacts
de la diversité et des interactions interspécifiques sur la biomasse et la production,
la stabilité et les extinctions d’espéces, et la résistance aux invasions. J’introduis en-
suite les objectifs de la thése et les principaux résultats des différents articles écrits
durant ma thése. Une discussion générale permet alors de développer les principaux
apports de cette étude et un certain nombre de perspectives a ce travail. Les textes
des articles sont insérés a la suite de cette synthése, dans leur ordre de rédaction,

qui correspond au cheminement de ma réflexion durant cette thése.
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1 Définitions : structure des écosystémes, fonction-

nement des écosystémes et invasions biologiques

L’objectif de cette premiére partie est de présenter le contexte général dans lequel
s’'inscrit cette thése. Si I'on considére que la structure d’un écosystéme comprend
notamment les facteurs physico-chimiques de ’environnement, la biodiversité et les
interactions entre espéces au sein de cet écosystéme, et que le fonctionnement d’un
écosystéme recouvre des aspects aussi variés que la biomasse, la production de ma-
tiere, la stabilité ou encore la résistance de I’écosystéme aux invasions biologiques,
alors la relation entre structure et fonctionnement des écosystémes peut se décom-
poser en de nombreuses relations. Ainsi, la relation entre diversité et biomasse, ou
la relation entre diversité et résistance aux invasions biologiques, ont fait ’objet de
nombreuses publications (voir Kinzig et al. 2002, Loreau et al. 2002, Hooper et al.
2005 notamment, pour des synthéses). Mais ce ne sont que des sous-relations de la
relation structure - fonctionnement des écosystémes. L’étude de tout aspect de cette

relation nécessite une définition claire des variables que 1’on souhaite explorer.

1.1 Comment caractériser la structure d’un écosystéme ?

Un systéme peut étre défini comme un ensemble d’entités ayant des relations
entre elles et qui constitue une unité cohérente. Ce peut étre par exemple une cellule,

un organisme, une société, un écosystéme (figure 1).

Systéme Entités Relations
cellule molécules relations biochimiques et physiques
tissu cellulaire cellules interactions cellulaires
organisme organes corrélations entre organes
écosystéme espéces et facteurs abiotiques interactions écologiques
société individus relations sociales

Figure 1 : Composantes structurales de différents systemes

Un écosystéme est une unité écologique formée d’un biotope, ensemble de pa-
rameétres abiotiques (facteurs physico-chimiques), et d’une biocénose, ensemble des
organismes qui y vivent, ainsi que des interactions établies entre les étres vivants et

avec leur milieu (figure 2). Les écosystémes, comme de nombreux systémes étudiés
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dans la nature et la société, sont des systémes ouverts, c¢’est-a-dire en relation avec

leur environnement. Un écosystéme inclut donc :

le biotope, facteurs physico-chimiques du milieu (par exemple les paramétres
abiotiques du sol et du climat : structure physique, température, intensité
lumineuse, humidité, teneur en éléments chimiques. . .);

— la biocénose, ensemble des étres vivants ;

— les relations entre les étres vivants (interactions biotiques) ;

— les relations entre les étres vivants et leur biotope;

— les relations entre ’écosystéme et son environnement.

BIOCENOSE : <----r-- interaction interspécifique

population de I’espece 1 ----|- > Q (%
/
population de I’espece 2 ----|------ = Q

<---1--- interaction intraspécifique

jmmmm e ----relation entre étres vivants

BIOTOPE : Q._V, et facteurs physico—chimiques du milieu
facteurs physico—chimiques --->

\ R relation entre écosysteme

/ et environnement

(systeme ouvert)

Figure 2 : Interactions au sein d’un écosysteme

Dans cette thése, on appellera structure d’un écosystéme les caractéristiques bio-
tiques et abiotiques de cet écosystéeme, notamment la diversité, les interactions et
les facteurs abiotiques. Cette thése s’inscrit dans le cadre de 'étude de 'effet de la
biodiversité (ou diversité biologique) et des interactions biotiques sur le fonctionne-
ment des écosystémes. Deux des caractéristiques structurales des écosystémes sont
ainsi étudiées ici, la biodiversité et les interactions biotiques, ce qui suppose de les

définir clairement.

1.1.1 Comment définir la biodiversité ?

Qu’est-ce que la biodiversité et comment ’estimer ? La biodiversité, ou diversité
biologique est la variabilité des organismes vivants. Elle comprend la diversité au

sein des espéces et entre espéces, et la diversité des écosystémes (Convention de
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la diversité biologique, sommet de Rio de Janeiro, 1992). La notion de biodiversité
peut ainsi se retrouver a différentes échelles :
— D’échelle moléculaire (fondée sur la diversité génétique, variabilité génétique
entre individus d’une population et entre populations d’une espéce) ;
— D’échelle des espéces (diversité des espéces ou diversité spécifique) ;
— D’échelle des écosystémes (diversité des écosystémes).
La relation entre diversité et fonctionnement des écosystémes s’étudie a ’échelle

d’un écosystéeme et concerne donc principalement la diversité des espéces.

A chaque échelle, la biodiversité a des composantes & la fois quantitatives et
qualitatives. Ainsi, la diversité spécifique peut étre décrite de maniére quantitative,
par le nombre d’espéces par exemple, ou de maniére qualitative, par la composition
spécifique.

A chaque échelle, la diversité peut étre caractérisée par le nombre d’entités
(nombre de génotypes, nombre d’espéces ou richesse spécifique, nombre d’écosys-
témes). Elle peut également étre caractérisée par la régularité de la distribution de
ces entités (abondance relative de chaque génotype, espéce ou écosystéme) ou bien
par le nombre de regroupements fonctionnels de ces unités.

Ainsi, la notion de diversité spécifique comprend plusieurs composantes (Hooper
2005) :

— la richesse spécifique (nombre d’espéces).

— la régularité de la distribution des espéces. L'index de Shannon ou l'index de
Simpson (Shannon et Weaver 1962, Simpson 1949), index d’autant plus grands
que la répartition des abondances relatives des espéces est uniforme, prennent
en compte a la fois la richesse spécifique et la régularité de la distribution des
espéces.

— le nombre de groupes fonctionnels (un groupe fonctionnel étant un groupe d’es-
péces qui partagent des traits similaires pour une fonction donnée de 1’écosys-
téme). Le trait fonctionnel considéré pour caractériser la diversité par groupes
fonctionnels dépend des écosystémes étudiés. Ainsi, dans un écosystéme de
prairie (Hooper et Vitousek 1998) les groupes fonctionnels sont souvent définis
par le mode d’utilisation de la ressource (les espéces végétales en symbiose avec
des microorganismes diazotrophes pouvant fixer I’azote atmosphérique forment
un groupe particulier; les plantes de métabolisme photosynthétique de type
C3, Cy ou CAM (Crassulacean Acid Metabolism) constituent trois groupes
fonctionnels). Dans un écosystéme a plusieurs niveaux trophiques (Downing

2005) les groupes fonctionnels peuvent étre des groupes trophiques (groupes
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d’espéces partageant les mémes proies et les mémes prédateurs). On peut aussi
considérer la richesse et la composition spécifiques au sein des groupes fonc-

tionnels.

Il existe d’autres définitions, plus vastes, de la biodiversité : la notion de biodi-

versité peut en effet inclure également les interactions entre les espéces.

Dans I’étude de la relation entre structure et fonctionnement des écosystémes,
et en particulier la relation diversité spécifique - fonctionnement, le choix de la
composante de la diversité spécifique étudiée se fait en fonction de 'objectif de
I’étude. Tester l'effet de la richesse spécifique permet de déterminer I'impact du
nombre d’espéces dans la communauté, quelque soit leur abondance relative, et
donc de prendre en compte les effets, non négligeables, de certaines espéces peu
abondantes (Power 1996). On caractérise la diversité spécifique par la régularité de la
distribution des espéces lorsqu’on considére que ’abondance relative des différentes
espéces a un impact sur le processus fonctionnel étudié. La définition de groupes
fonctionnels pose le probléme de la délimitation de ces groupes dans la mesure
ou les traits fonctionnels (effet d’une espéce sur une fonction de ’écosystéme ou
réponse d’une espéce a un changement environnemental) se répartissent le long d’un
gradient continu (Hooper 2005). La plupart des études sur la relation diversité -
fonctionnement des écosystémes testent l'effet de la richesse spécifique ou du nombre

de groupes fonctionnels.

Dans cette thése, j'étudie 'impact de la richesse spécifique, une définition de
la diversité spécifique simple a mettre en oeuvre et fréquemment utilisée dans les
publications sur la relation diversité - résistance aux invasions, ce qui permet une
confrontation des résultats avec les études antérieures. Cependant, les effets des
autres composantes de la diversité spécifique sur le fonctionnement des écosystémes,
et en particulier sur la résistance aux invasions mériteraient d’étre étudiés et com-

parés a celui de la richesse spécifique.

1.1.2 Comment définir les interactions biotiques ?

Chaque individu ou population peut avoir un effet positif (facilitation), négatif
(inhibition) ou neutre (absence d’effet) sur un autre individu ou population. La na-
ture de l'interaction bidirectionnelle établie entre deux partenaires dépend du signe

des effets unidirectionnels de chacun des deux partenaires sur 'autre partenaire.
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a. Interactions intraspécifiques et interactions interspécifiques

Les organismes d’un écosystéme établissent entre eux des interactions biotiques :
— des interactions interspécifiques, entre organismes d’espéces différentes ;
— des interactions intraspécifiques, entre individus appartenant a une méme es-

peéce.

Interactions intraspécifiques et dynamique des populations La croissance
d’une population est limitée par la quantité de ressource (nourriture, espace, par-
tenaires sexuels) disponible dans le milieu, il y a ainsi une compétition entre les
individus de la population pour cette ressource. La compétition intraspécifique a des
effets négatifs sur l'individu (succeés reproducteur, taille) et la population (densité,
biomasse). Le taux de croissance individuel n’est pas une constante mais dépend de
la densité (ou biomasse) X de la population : il y a densité-dépendance négative du
taux de croissance par individu 7(X), et la croissance de la population n’est ainsi
pas exponentielle. Le taux de croissance de la population % est souvent modélisé
par une fonction linéaire de la densité, par souci de simplicité (modéle logistique de

Verhulst) :

dX
E = T(X) x X
avec 1(X) = Tma(l — ?) = Tmaz — X

OU Tpae est le taux de croissance intrinséque, K la capacité limite du milieu (a

I'équilibre, X, = K), et a le coefficient de compétition intraspécifique.

La coopération intraspécifique est généralement associée a des comportements
de groupe. Elle peut permettre la résistance a des facteurs abiotiques, par exemple
la thermorégulation (manchots empereurs, abeilles), ou bien une interaction avec
des facteurs biotiques : défense contre un prédateur par découragement (effet de
fontaine d’un banc de harengs en présence d’un barracuda), surveillance des préda-
teurs (troupeaux), chasse en groupe (meute de loups, hyénes). Le taux de croissance
par individu 7(X) est alors une fonction positive de la densité, et cette densité-
dépendance positive est généralement valable a faible densité. L’effet Allee est une
régulation densité-dépendante positive de la croissance de la population lorsque la

densité est faible.
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Interactions interspécifiques et dynamique des communautés Le signe et
I'intensité de 'effet direct d'une espéce j sur I’espéce 7 se mesure par la sensibilité
du taux de croissance de la population de 'espéce ¢ par rapport a la variation de
taille de la population de 'espéce j, au voisinage de 1’équilibre.

Lorsqu’'une espéce j, de densité X, a un effet positif sur le taux de croissance

dX; y N . .7 . . L . P N . 5 N
- d’une espeéce i, on parle de facilitation interspécifique de I'espéce j sur I'espéce

0xX; \ dt

Si le taux de croissance de 'espéce i décroit lorsque la biomasse de 'espéce j

7

augmente, 'effet spécifique de I'espéce 7 sur I'espéce i est une inhibition interspéci-

0 (X _
ox; \ dt

Lorsque deux espéces ont chacune un effet positif sur le taux de croissance de

fique :

I’autre espéce du couple, il s’agit de coopération interspécifique :
0 [(dX; -0
0X; \ dt
0 [dX;
— 1 >0
o (@)

L’effet spécifique d’une espéce j sur une espéce ¢ est ainsi caractérisé par le

signe de la dérivée du taux de croissance de I'espéce ¢ par rapport a la biomasse de
Iespéce j. L’interaction interspécifique entre les espéces i et j est caractérisée par
le signe de chacun des deux effets spécifiques (figure 3). Ainsi, la coopération est
une interaction interspécifique a bénéfice réciproque, tandis que le commensalisme
est une interaction interspécifique a bénéfice pour un partenaire et sans effet pour
I’autre partenaire.

signe de l'effet spécifique — 0 +

- — -0 -+
compétition amensalisme exploitation

0 00 0+

interaction nulle commensalisme
+ +
+ L.

coopération

Figure 3 : Nature des interactions interspécifiques
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La coopération interspécifique comprend le mutualisme, interaction a bénéfice ré-
ciproque facultative pour les deux partenaires, et la symbiose, association a bénéfice
réciproque obligatoire pour les deux partenaires. Le mutualisme est une association
plus ou moins spécifique, dans laquelle les partenaires échangent des services, une
protection, un moyen de transport, une source de nourriture indirecte : mutualisme
plante - pollinisateur, défense réciproque entre I’anémone de mer et le poisson clown,
coopération au sein de groupes plurispécifiques (communauté de cercopithéques et
défense contre les prédateurs, communauté de vautours et répartition des ressources).
La symbiose est une association spécifique, avec lien physique entre les partenaires
et dépendance métabolique : symbiose mycorhizienne, lichens, coraux, nodosités des
Fabacées.

La compétition interspécifique peut se faire par voie comportementale (dérange-
ment des souris femelles par les campagnols en Californie) ou chimique (sécrétion
de pénicilline par le champignon Penicillium chrysogenum et d’antibiotique par la
bactérie Bacillus cereus).

L’exploitation comprend toutes les interactions se traduisant par un bénéfice pour
I'un des deux partenaires et un coiit pour 'autre : les interactions trophiques (préda-
tion au sens large), que ce soit la prédation au sens strict (consommation d’une proie
par un prédateur) ou I’herbivorie (consommation d’une plante par un herbivore), et
le parasitisme (interactions hote - parasite et interactions hote - parasitoide).

L’amensalisme (émission d’exsudats racinaires par 'Eperviére Hié¢racium pilo-
sella; sécrétion d’'une phytotoxine, la juglone, par le noyer Juglans regia, limitant
la croissance d’espéces a proximité) et le commensalisme (mouche domestique; Es-
cherichia coli, enterobactérie d’Homo sapiens, lorsqu’elle n’est pas pathogéne) sont
des interactions ou seul I'un des deux partenaires exerce un effet non nul sur 'autre

partenaire.
b. Interactions directes et interactions indirectes

Une interaction (intraspécifique ou interspécifique) peut étre établie directement
entre deux individus ou deux espéces, ou indirectement, via des interactions avec
un troisiéme individu ou espéce ou via des interactions avec un facteur du milieu. Il
s’agit alors d’une interaction indirecte. Lorsque I'impact d’une espéce sur une autre
espéce nécessite la présence d’'une troisiéme espéce, 'effet indirect peut étre transmis
par variation d’abondance le long de la chaine d’interactions ou par modification des
traits des espéces en interaction (Wootton 1994, Abrams 1995).

Ainsi, la compétition, que ce soit la compétition intraspécifique ou la compétition
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interspécifique, peut étre :
— une compétition directe par interférence, comportementale ou chimique (allé-
lopathie) ;
— une compétition indirecte par exploitation d’une ressource commune limitante
(ressource trophique, spatiale, partenaires sexuels).
La compétition par exploitation d’une ressource commune et la compétition ap-
parente (prédation clé de voite) sont deux cas de compétition indirecte lice a la
prédation (figure 4). T

=) SO
N //' e

\
N
\
\
N ,
’
N ,
N e

.

Compétition directe Compétition indirecte par Compétition indirecte apparente
par interférence exploitation d’une ressource commune (prédation clé de vofite)

Figure 4 : Compétition directe et compétition indirecte

(C :consommateur, R :ressource, trait plein : effet direct, tireté : effet indirect)

(fleche tronquée : effet négatif, fleche pointue : effet positif)

Dans une chaine trophique & trois niveaux trophiques (figure 5), les consom-
mateurs secondaires sont en coopération indirecte avec les producteurs primaires
(cascade trophique). Il peut également y avoir coopération indirecte (mutualisme
indirect) entre deux prédateurs dont les proies sont en compétition indirecte par ex-
ploitation d’une ressource commune, coopération indirecte entre trois compétiteurs,
ou bien coopération indirecte le long d'un gradient de niche.

©; @ /(©f
V=0 O=0=6 @\\/ //@ CBD

O A e
9 U

®
Coopération directe Coopération indirecte Coopération indirecte entre consommateurs Cascade trophique
entre 3 compétiteurs de deux proies en compétition et coopération indirecte

Figure 5 : Coopération directe et coopération indirecte

(C :carnivore, H :herbivore, P :plante, trait plein : effet direct, tireté : effet indirect)

(fleche tronquée : effet négatif, fleche pointue : effet positif)
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On peut distinguer différents types d’effets indirects (Wootton 1994, Abrams
1995). Abrams (1995) considére d'une part des effets indirects liés a des chan-
gements d’abondance des espéces, par propagation d’effets indirects le long d’une
chaine d’interactions directes («density-mediated indirect interactionsy ; c’est le cas
des exemples ci-dessus), et d’autre part des effets indirects liés a des changements de
traits spécifiques («trait-mediated indirect interactions»). La quantification des in-
teractions indirectes, liées & des changement d’abondance des espéces ou a des chan-
gements de traits spécifiques, est 'objet de récentes études expérimentales (Werner
et Peacor 2003, Schmitz et al. 2004, Okuyama et Bolker 2007).

Modifications d’interactions On appelle modification d’interactions (Wootton
1994, Arditi et al. 2005) la modification d’une interaction entre deux espéces par
une troisiéme espéce (modification d’une interaction trophique par exemple) ou la
modification d’une interaction entre une espéce et un parameétre abiotique du milieu
par une autre espéce (modification de I'interaction entre une plante et sa ressource
minérale par exemple). Les modifications d’interactions sont donc des interactions

non linéaires (figure 6).

[T
©OUO  Modification

@ d’interaction

Figure 6 : Modification d’interaction

(cas de la modification d’une interaction trophique)

Wotton (1994) considérait deux classes d’effets indirects : les effets indirects
lies & des changements d’abondance et les modifications d’interactions (modifica-
tion de l'interaction entre deux espéces par une troisiéme espéce). Toutefois, si la
modification d’'un facteur abiotique par une espéce (modification d’habitat) est ef-
fectivement un effet indirect, la modification d’une interaction interspécifique peut

étre considérée comme un effet direct, une espéce ayant un impact sur deux espéces
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simultanément. Ce sera le cas dans cette thése, conformément aux définitions des

effets indirects proposées par Abrams (1995).

Espéces ingénieurs de 1’écosystéme La notion d’ingénieurs de [’écosysteme
(ecosystem engineers) a ¢été développée par Jones et al. (1994). Les ingénieurs de
'écosystéme sont des organismes qui modulent la disponibilité des ressources (autres
qu’elles-mémes) pour les autres espéces, de maniére directe ou indirecte, en provo-
quant un changement de ’état physique de la matiére vivante ou non vivante (Jones

et al. 1994). Ainsi, ils modifient, maintiennent ou créent des habitats.

INGENIEURS AUTOGENES INGENIEURS ALLOGENES

état 2
= ressource

état 1

organisme

ingénieur
état 1

PAS D’INGENIEURIE ECOLOGIQUE

Ex : Terrier de blaireau (Meles meles) utilisé par une autre

cas 1 espece (renard Vulpes vulpes) (Neal et Roper 1991) cas 2

flux de ressource

T

état 2

flux de ressource

|:>

organisme état 1

ingénieur
état 2

organisme
ingénieur
état 1

Ex 1 : Biofilm bactérien, et flux d’eau (West 1990)

Ex 1 : Modification de la structure du sol par les lombrics (Thomson et al. 1993)

Ex 2 : Structure végétale verticale et flux d’énergie lumineuse €as 3 Ex 2 : Bioturbation, et oxygénation des sédiments cas 4
flux de ressource flux de ressource
organisme organisme état 1 fat2 |
ingénieur ingénieur
état 1 état 2
facteurde facteurde
contrdle contrdle
abiotique abiotique
Ex : Algues encroiitantes (Lithophyllum) protégeant les récifs coralliens | Ex : Algues encroitantes (Lithophyllum) protégeant des récifs coralliens
contre 1"’hydrodynamisme par leur propre matiére (Anderson 1992) 5 contre I’hydrodynamisme par sécration d’un ciment (Anderson 1992) 6
cas cas

Figure 7 : Types conceptuels d’ingénieurs de 1’écosystéme

(d’apres Jones et al. 1994, modifié)
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Une espéce qui constitue directement une ressource (vivante ou morte) pour une
autre espéce n’est pas un ingénieur de I’écosystéme (cas des interactions trophiques,
figure 7, cas 1). Les ingénieurs autogénes (autogenic engineers) modifient ’environ-
nement via leur propre structure physique (tissus vivants ou morts). Les ingénieurs
allogénes (allogenic engineers) modifient I’environnement en transformant de la ma-
tiére organique (vivante ou morte) ou minérale, par un changement de son état
physique (figure 7). Les produits d’un ingénieur autogéne ou allogéne modifient le
flux d’une ressource (biotique ou abiotique) pour d’autres espéces ou modifient un

facteur abiotique qui controle des flux de ressources (par exemple les incendies).

Les espéces qui modifient une interaction trophique peuvent étre considérées
comme des espéces ingénieurs dans la mesure ou elles modifient un flux de ressource
trophique (soit directement par leur propre matiére soit indirectement en transfor-
mant de la matiére : cas 3 et 4 du tableau). Ainsi, les tapis denses de Jacinthe d’eau
(espéce invasive) créent des refuges pour les larves de moustiques contre leurs pré-
dateurs, diminuant ainsi 'intensité de ces interactions trophiques. Les espéces qui
modifient un parameétre abiotique (intensité lumineuse regue, taux de lessivage de la
matiére minérale, flux d’eau tels que l'infiltration, I’évaporation ou le ruissellement,
etc.) sont des espéces ingénieurs de ’écosystéme dans la mesure ou elles modifient le
flux d’une ressource non biotique, flux de matiére ou d’énergie (cas 3 et 4 du tableau)
ou le contrdle d’une ressource par un facteur abiotique (cas 5 et 6 du tableau). Ainsi,
la croissance d’espéces pionniéres comme le Pin, en diminuant l'intensité lumineuse
regue au sol, permet la germination d’espéces sciaphiles tels que le Sapin a 'ombre
de ces derniers. Les modifications d’interactions peuvent donc étre dues a des espéces

ingénieurs de 1’écosystéme.
c. Propriétés des réseaux d’interactions

Un réseau trophique est un ensemble d’espéces connectées par des interactions
trophiques; il comporte ainsi de nombreuses chaines trophiques reliées entre elles.
Les écosystemes sont des réseaux d’interactions complets, puisque les espéces sont
connectées par des liens trophiques et des liens non trophiques tels que la compétition

ou la coopération.

De nombreuses études théoriques ont cherché & décrire les propriétés des réseaux
trophiques pour en dégager des caractéres communs (Martinez 1991, Havens 1992,
Montoya et Solé 2003, Bascompte 2005). Un réseau trophique peut ainsi étre ca-

ractérisé par de nombreux aspects, notamment la diversité spécifique, la densité de
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liens, la connectance et la force des interactions trophiques. Un réseau d’interactions
pourrait étre caractérisé par des propriétés similaires (figure 8), a la différence que les
interactions ne sont alors plus seulement de nature trophique mais peuvent étre éga-
lement de la compétition, de la coopération, du commensalisme, de I’amensalisme,
du parasitisme, etc.

La notion de complexité d’un réseau trophique ou d’un réseau d’interactions
prend en compte & la fois la diversité spécifique et les interactions interspécifiques.
Ainsi, une mesure de complexité classiquement utilisée dans les réseaux trophiques

est le produit de la richesse spécifique et de la connectance trophique (S x C).

Propriété Notation usuelle Définition

nombre d’espéce (richesse spécifique)

diversité spécifique S .

ou de groupes fonctionnels
nombre de liens L nombre d’effets spécifiques non nuls
densité de liens g nombre de liens moyen par espéce

I proportion de liens réalisés

connectance I (= effets spécifiques non nuls)
parmi I’ensemble des liens possibles
intensité moyenne des effets spécifiques
force moyenne E 0 [(dX;
o it

Figure 8 : Propriétés des réseaux trophiques et des réseaux d’interactions

d. Aspects écologiques et évolutifs des interactions

Les interactions interspécifiques sont des facteurs de dynamique et de structu-
ration des communautés et des écosystémes. La niche écologique (Hutchinson 1957)
est un espace a n dimensions caractérisant les besoins d’une espéce (axe trophique,
spatial, temporel, etc.). La théorie de la niche est fondée sur la compétition inter-
spécifique : elle constitue une synthése (Mac Arthur et Levins 1967) des travaux
d’Elton (1927) sur les impacts des espéces sur la ressource et des travaux de Hut-
chinson (1957) sur les besoins des espéces. La niche écologique dépend donc a la fois
des besoins des espéces et de leurs impacts sur les ressources (Mac Arthur et Levins
1967, Leibold 1995). Les interactions biotiques, notamment la prédation, modifient

les niches écologiques. La compétition interspécifique est le moteur de l’exclusion
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compétitive (principe de Gause) et de la ségrégation de niches écologiques (ségréga-
tion trophique, spatiale, temporelle). La compétition interspécifique, en intervenant
dans la coexistence d’espéces, a donc un impact sur la biodiversité. De méme, la pré-
dation a un impact sur la coexistence d’espéces : la suppression d’'un prédateur clé de
voiite par exemple peut entrainer de nombreuses extinctions d’espéces en cascade. La
compétition interspécifique joue un role clef dans les successions écologiques (aprés
une perturbation, établissement d’espéces colonisatrices a stratégie r puis d’espéces
compétitives a stratégie K) et est I'un des facteurs de la zonation écologique (Fucus
spiralis a une meilleure tolérance a I’émersion que Fucus vesiculosus mais une moins
bonne compétitivité que Fucus vesiculosus, ce qui explique son absence au bas de
I'estran). Les interactions interspécifiques sont ainsi responsables d’une modification
de la niche potentielle en niche réalisée. Les interactions interspécifiques influencent

donc la diversité spécifique et 'organisation spatiale et temporelle des écosystémes.

Les interactions ont également une importance évolutive. La compétition inter-
spécifique intervient dans les déplacements de caractére : en cas de sympatrie, il
peut y avoir sélection directionnelle par pression de sélection due a la compétition
interspécifique. La prédation constitue une force sélective, elle contribue a la sélec-
tion de génes codant pour des caractéres adaptatifs (adaptations morphologiques,
physiologiques et comportementales des proies et des prédateurs). Les interactions
jouent un grand role dans la dynamique coévolutive de deux espéces en interaction
étroite (coévolution plante - pollinisateur, coévolution proie - prédateur ou hote -

parasite, et course aux armements).

Les interactions entre individus et entre espéces ont donc des roles a la fois
écologiques et évolutifs : les interactions constituent un facteur d’organisation des
écosysteémes essentiel, influencent leur dynamique et leurs processus fonctionnels, et

jouent un roéle dans les processus évolutifs.

1.2 Qu’est-ce que le fonctionnement d’un écosystéme ?

Le fonctionnement d’un écosystéme est traditionnellement défini comme 1’en-
semble des processus liés aux flux de matiére et d’énergie dans cet écosystéme :
apports, transferts (production, recyclage) et pertes de matiére et d’énergie au sein
de I’écosystéme.

Une deuxiéme définition classiquement utilisée comprend a la fois les flux de

matiére et d’énergie et leur variabilité, en distinguant les propriétés fonctionnelles
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des processus fonctionnels (figure 9) :

— les processus écologiques de 1’écosystéme, appelés aussi processus écosysté-
miques, ou processus fonctionnels (flux de matiére et d’énergie) ;
— les propriétés fonctionnelles de ’écosystéme (amplitude des variables d’état

telles que la biomasse, et stabilité).

L’expression «fonctionnement des écosystémesy» est parfois prise a un sens beau-
coup plus large (Giller et al. 2004), en incluant également les biens et services éco-
logiques, processus et propriétés fonctionnelles dont 1’espéce humaine tire un béné-
fice. Certains auteurs (Giller et al. 2004) incluent aussi dans le fonctionnement des
écosystémes la structure de la communauté (par exemple la topologie des réseaux
trophiques : nombre d’espéces par niveau trophique, connectance du réseau, force

des interactions, etc.).

Dans cette thése, qui porte sur les relations entre structure (diversité, interac-
tions, facteurs abiotiques) et fonctionnement des écosystémes, les notions de proprié-
tés structurales et de fonctionnement des écosystémes seront clairement distinguées
(voir figure 12 en fin de partie). Par ailleurs, les biens et services écologiques ne
seront pas inclus dans le fonctionnement des écosystémes (figure 9), méme s'ils y
sont liés, car ils correspondent a une notion de bénéfice pour les sociétés humaines
et la notion de fonctionnement des écosystémes n’y fait pas nécessairement appel.
Cette dissociation permettra de mieux cerner l'impact des activités humaines sur
la structure et le fonctionnement des écosystémes et les conséquences (éventuelle-
ment utilisées a profit) de la structure et du fonctionnement des écosystémes sur les

populations humaines.

La plupart des études sur la relation entre diversité et fonctionnement des écosys-
témes s’intéressent a la biomasse (biomasse totale de la communauté ou biomasse
de chaque niveau trophique) et & la production (production primaire, production
secondaire). La production d’'un niveau trophique est le flux entrant dans le compar-
timent de ce niveau trophique, il dépend donc de la biomasse du niveau trophique
considéré et de la masse de la ressource consommeée (niveau trophique inférieur). La
productivité est, par définition, le rapport entre production et biomasse. Ce terme
est classiquement utilisé en écologie dans le sens de production par unité de temps.
La variation de biomasse dans un compartiment pendant une durée donnée est égale
a la différence entre les flux entrants et les flux sortants de ce compartiment. Cer-
taines communautés peuvent étre treés productives tout en ayant une biomasse faible

(plancton d’un lac par exemple).
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La taille des compartiments et les flux de matiére et d’énergie peuvent étre ca-
ractérisés par leur valeur moyenne et par leur variabilité temporelle. La notion de
stabilité est donc souvent considérée comme 'une des composantes du fonctionne-
ment des écosystémes. Les études portant sur la relation entre structure de 1’écosys-
téme (diversité, connectance des interactions) et stabilité de I’écosystéme, utilisent
principalement trois mesures de stabilité possibles (figure 9). La résistance d’un sys-
téme est sa capacité a se maintenir face & une perturbation (incendie, inondation,
glissement de terrain, déboisement, introduction d’une espéce invasive, etc.), elle est
donc inversement corrélée avec les changements observés dans I’écosystéme aprés la
perturbation (changement de productivité, perte de biodiversité, etc.). La résilience
mesure la rapidité du systéme a retourner a un état d’équilibre aprés une perturba-
tion (Pimm 1984). La variabilité temporelle correspond a 'importance des variations
(caractérisées par leur amplitude et leur éventuelle périodicité) d’une propriété au
cours du temps : elle peut étre quantifiée par la variance temporelle ou I’écart-type
de cette propriété, ou bien le coefficient de variation temporelle (rapport écart-type
/ moyenne temporelle). Ainsi, les études portant sur la relation entre structure et
fonctionnement des écosystémes s’intéressent a I’amplitude (valeur moyenne) ou a la

stabilité temporelle de certains processus et propriétés écosystémiques.

Les modifications possibles de structure et de fonctionnement observées dans un
écosystéme soumis a une perturbation sont trés diverses : changement de biomasse
ou de productivité, modification de la composition spécifique, perte de biodiversité,
etc. De nombreuses études se sont intéressées aux conséquences de la perte d’une
espéce sur la survie des autres espéces dans un réseau trophique : la perte primaire
d’espéce peut entrainer des extinctions d’espéces en cascade, dues aux interactions
établies entre les espéces du réseau. Les invasions biologiques peuvent étre consi-
dérées comme des perturbations dans la mesure ou certaines espéces introduites
dans un écosystéme et qui réussissent a proliférer peuvent avoir des conséquences
importantes sur la structure et le fonctionnement de 1’écosystéme. Les propriétés de
résistance des écosystémes aux invasions biologiques peuvent donc étre vues comme
des propriétés fonctionnelles des écosystémes (voir partie 1.3 Qu’est-ce qu’une in-
vasion biologique 7). Dans cette thése, les propriétés des écosystémes liées aux in-
vasions biologiques seront considérées comme des aspects du fonctionnement des

écosystemes.
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Notion de service écologique On appelle valeurs de [’écosystéme les coftits et
bénéfices attribués par 'Homme aux processus et propriétés fonctionnels. La bio-
diversité a ainsi des valeurs écologiques, socio-économiques et culturelles. Certaines
de ces valeurs ne sont pas connues ou exploitées (valeurs potentielles). Les valeurs
de I’écosystéme correspondent donc au prix attribué aux biens et services écolo-
giques, processus et propriétés fonctionnels dont les populations humaines tirent
un bénéfice (figure 9). L’home peut tirer des bénéfices directs de la biodiversité et
du fonctionnement des écosystémes, appelés biens écologiques. La biodiversité est
en effet a l'origine de nombreuses ressources (ressources agro-alimentaires, matiéres
premiéres, ressources énergétiques, pharmacologie) et joue un role dans la producti-
vité et la stabilité des écosystémes et des agrosystemes. Les sociétés humaines tirent
également des bénéfices indirects des processus fonctionnels des écosystémes, appelés
services écologiques. Les services écologiques sont trés variés (Myers 1996) : qualité
de 'eau (dépollution), cycle de 'eau et des éléments (carbone, azote), controle de
I’érosion, formation des sols, fertilité des sols, régulation du climat, pollinisation,
controle biologique de ravageurs, limitation de la propagation de maladies, etc.
Des pertes de biodiversité peuvent provoquer des pertes de biens et de services
écologiques. Ainsi, dans des régions himalayennes de I’Hindu Kush-Himalaya, les
populations d’abeilles locales (Apis cerana) se sont éteintes, et les villageois réalisent
actuellement une pollinisation manuelle des pommiers. Ces extinctions locales sont
dues a l'introduction de 1’espéce européenne (Apis mellifera), plus productive mais

moins adaptée au climat himalayen, a la disparition d’habitat et aux pesticides.

Dans cette thése sera étudié 1'un des impacts majeurs des activités humaines
sur la structure et le fonctionnement des écosystémes : les introductions d’espéces
et leurs effets sur les écosystémes. Par ailleurs, les valeurs de 1'écosystéme seront
vues comme des conséquences de la structure et du fonctionnement des écosystémes
pour les sociétés humaines. Ceci permettra d’aborder les effets possibles des activités
humaines sur la structure et le fonctionnement des écosystémes qui peuvent conduire
en retour a une perte de biens et de services écologiques (voir figure 12 en fin de

partie).
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Type de fonction

de I’écosystéme

Classe de processus,
propriété ou valeur de

I’écosystéme

Processus, propriété ou

valeur de ’écosystéme

Exemple de variable de réponse

Processus
écologiques
(taux

G =1XY.2)

Flux de matiére et
d’énergie
(cycle des éléments,

métabolisme)

Structure biophysique

Production

Recyclage : décomposi-
tion et minéralisation
Apports et pertes de ma-

tiére dans le systéme

Sédimentation  biochi-
mique

Construction biologique
Biofilm bactérien
Altération des roches et

formation des sols

Production primaire ou secondaire (va-
riation de biomasse ou densité durant
une période, fixation de Ny ou de NO5 ,
production d’Os par photosynthése)
Production de C'Os par respiration, am-
monification, nitrification. ..

Entrées et sorties (taux de lessivage) du

systéme

Epaisseur dans les piéges a sédiments

Construction de corail
Epaisseur du biofilm
Acidification de la roche-mére par les

organismes

Propriétés
fonctionnelles

de I'écosystéme

Amplitude des
variables d’état

Stabilité des processus

et propriétés

Biomasse des groupes
fonctionnels

Masse d’élément inorga-
nique

Résistance

Reésilience

Variabilité temporelle

Biomasse des plantes ou des herbivores

Concentration en NO; dans le milieu
Suite & une perturbation, changement
de productivité ou de biodiversité (éta-
blissement d’espéces invasives, extinc-
tion d’espéces)

Taux de retour d’un processus fonction-
nel aprés une perturbation

Coefficient de variation temporelle

(d’une propriété)

Biens et services

écologiques

Biens écologiques

Services

écologiques

Alimentation
Matériaux

Pharmacologie

Qualité de 'eau
Pollinisation
Régulation du climat
Fertilité des sols

Controle de I’érosion

Taille des stocks de péche
Bois, coton

Morphine, quinine, taxol

Demande biologique en oxygéne (DBO)

Figure 9 : Principaux aspects du fonctionnement des écosystéme

(biens et services écologiques dissociés du fonctionnement)

(d’apres Giller et al. 2004, traduit et modifié)
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1.3 Qu’est-ce qu’une invasion biologique ?

L’importance des invasions biologiques augmente significativement avec le déve-
loppement des échanges commerciaux, qui tendent a supprimer les barriéres natu-
relles et ainsi faciliter la migration des espéces. Les espéces introduites, lorsqu’elles
réussissent a s’établir dans le milieu d’accueil, peuvent devenir invasives et éventuel-
lement provoquer des pertes de biodiversité par extinctions d’espéces autochtones.

Les introductions d’espéces sont considérées par 1’Union Internationale pour la
Conservation de la Nature (UICN) comme la deuxiéme cause d’extinctions actuelles
d’espéces, aprés la dégradation des habitats et devant la surexploitation des res-
sources. La Caulerpe Caulerpa tazifolia, par exemple, est une espéce invasive qui
provoque des dégats écologiques et économiques importants en Méditerranée : cette
algue trés compétitive est en effet responsable de pertes de biodiversité.

Les invasions biologiques constituent donc un probléme d’actualité cotiteux. De
nombreuses observations témoignent des effets des invasions biologiques sur les éco-
systémes, mais les mécanismes impliqués dans le processus d’invasion et les facteurs

déterminant les impacts des invasions sur les écosystémes sont peu connus.

1.3.1 Espéces introduites et espéces invasives

A Téchelle des temps géologiques, la modification de l'aire de distribution des
espéces est un phénomeéne naturel jouant un réle important dans I'histoire du peu-
plement des milieux. Depuis le développement de l'agriculture et de 1'élevage au
Néolithique, 'Homme a accéléré et amplifié cette dynamique en introduisant de
nouvelles espéces dans son milieu de vie ou en emportant avec lui des espéces do-
mestiques (mouton, chévre) ou sauvages (renard) lors de la colonisation de nouvelles
aires géographiques (iles de la Méditerranée telles que Chypre vers 10000 ans avant
Jésus-Christ ou la Corse). Depuis la fin du X V™ siécle, les grandes explorations, le
développement du commerce maritime et le colonialisme, I’ Homme a, volontairement
ou non, introduit un nombre d’espéces animales et végétales dans la quasi-totalité
des écosystémes du globe : ont ainsi été importés en Europe la pomme de terre,
la tomate et la citrouille d’Amérique du Sud, le tournesol d’Amérique du Nord, la
dinde et le canard de Barbarie. Vers ’Amérique ont été importés le cheval d’Eu-
rope, le café d’Afrique, le bananier d’Asie, etc. Depuis la fin du X 7.X®° siécle et la
révolution industrielle, on constate une accélération du phénoméne d’introduction
d’espéces liée a la révolution des transports et aux aménagements de I’environnement

(construction du canal de Panama en 1914). Depuis les années 1960, I'intensification
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des échanges commerciaux (multiplié par 17 entre 1965 et 1990) accroit encore le

taux d’introduction d’espéces (Perrings et al. 2005).

Les introductions d’espéces et les invasions biologiques sont des notions pour
lesquelles une multitude de définitions existent (Falk-Petersen 2006). Sont présentées
ci-dessous les définitions choisies dans cette thése, définitions classiquement utilisées
dans la littérature (Williamson et Fitter 1996, Richardson et al. 2000, Falk-Petersen
2006).

* Une espéce introduite (ou alien ou espéce exotique ou espéce allochtone) est
une espéce qui a été apportée par intervention humaine dans un écosystéme différent
de son écosystéme d’origine (figure 10), de maniére volontaire ou involontaire, et que
I'on retrouve dans la nature a I’état sauvage (Richardson et al. 2000). Les espéces
importées par 'Homme mais qui restent confinées dans des espaces clos (aquariums,
z0os, cultures) ne sont donc pas considérées comme des espéces introduites. L’espéce
introduite a franchi une barriére géographique grace a ’action de ’'Homme (importa-
tion de 'organisme en entier ou de propagules) : 'agent de dissémination de 'espéce
est ’'Homme directement ou bien est li¢ a ses activités. Ainsi, la Moule zébrée (Dreis-
sena polymorpha) a été accidentellement introduite en Amérique du Nord via des
eaux de ballast (Carlton et Geller 1993). L’introduction d’espéces se distingue donc
de la migration d’espéces liée & une colonisation de nouveaux milieux via un vec-
teur naturel de dispersion indépendant des activités humaines (dissémination par le
vent, I’eau, les animaux). Les modifications naturelles des aires de répartition des
espéces sont généralement progressives et liées & des processus géologiques ou des
changements climatiques (formation de 'isthme de Panama au Pliocéne et migra-
tion de Placentaires d’Amérique du Nord en Amérique du Sud). Les espéces natives
(ou espeéces indigénes ou espéces autochtones), a 'opposé des espéces exotiques, sont
rencontrées dans leur aire de répartition géographique naturelle passée ou présente
ou leur aire de dispersion potentielle naturelle et ont une dispersion indépendante

de toute intervention humaine.

L’espéce est au stade d’espéce introduite tant qu’elle ne parvient pas a se main-
tenir dans le nouvel écosystéme, du fait d’une reproduction insuffisante (Williamson
et Fitter 1996).

L’introduction d’espéce est donc le déplacement d'une espéce hors de son aire

de répartition géographique d’origine vers un nouvel écosystéme, dii aux activités

humaines (figure 10). On distingue deux types d’introductions :
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— Lintroduction volontaire (introduction intentionnelle) est une importation d'une
espéce dans un milieu naturel réalisée délibérément par ’Homme pour satis-
faire ou enrichir ses diverses activités (agriculture, élevage, industrie pharma-
ceutique, ornementation. ..). Ont ainsi été introduites des espéces destinées a
la pisciculture, comme la Carpe (Cyprinus carpio) ou le Silure (Silurus gla-
nis). L’apiculture a favorisé I'introduction de plantes nectariféres telles que la
balsamine de ’'Himalaya (Impatiens glandulifera) ou la berce du Caucase (He-
racleum mantegazzianum), qui sont devenues des espéces invasives. L’élevage
des vers a soie (Bombyx du mitrier Bombyx mori et bombyx de 1’Ailante At-
tacus cynthius) a induit I'introduction des plantes nourriciéres : la plantation
d’Ailante (Ailanthus sp.) fut encouragée pour la sériciculture vers 1865. Des
espéces arborées valorisant les terrains peu rentables ont été introduites : Pin
maritime (Pinus pinaster) dans les Landes, Pin a crochet (Pinus uncinata)
en région montagneuse. Les espéces destinées a l'ornement et échappées des
jardins, comme la Renouée du Japon (Fallopia japonica), la Jacinthe d’eau
(Eichhornia crassipes) ou la Jussie (Ludwiga sp.) dans les jardins d’eau, sont
également des espéces introduites. Originaire de I’Amazone, la Jacinthe d’eau
a été introduite comme plante ornementale dans les jardins d’eau en Asie et en
Afrique notamment, a la fin du X 7X*®¢ siécle. Elle s’est parfaitement adaptée
aux régions tropicales ou elle envahit les marécages et les cours d’eau (lac Vic-
toria, fleuve Niger). Le relachement dans la nature de Nouveaux Animaux de
Compagnie (NAC), comme la tortue a tempes rouges, dite tortue de Floride
(Trachemys scripta elegans), constitue aussi une introduction volontaire.

— Lintroduction non volontaire (introduction accidentelle) est une introduction
due a des activités humaines non délibérément dirigées dans le but d’introduire
une espéce. Le Crabe chinois (Reiocher sinensis) originaire de Chine et de
Corée a été introduit en Europe au début du siécle. Transporté a 1’état larvaire
dans les eaux de ballast des navires, il a gagné I'Europe et s’est dispersé via
les canaux. L’intensification des échanges, notamment commerciaux, avec le
développement des activités humaines, est ainsi responsable de nombreuses

introductions involontaires d’espéces.

La réintroduction d’espéces est une opération distincte de l'introduction. L’in-
troduction vise des espéces allochtones, tandis que la réintroduction concerne des
espéces qui ont existé a I’état naturel dans la région concernée jusqu’a une période

plus ou moins récente.
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Introduction
[ )

e espece introduite

(dissémination de 1’espece
par ’'Homme) -- - especes natives

ECOSYSTEME 1 ECOSYSTEME 2
(écosysteme d’origine) (écosysteme d’accueil)

Figure 10 : Introduction d'une espéce dans un nouvel écosystéme

* L’espéce introduite devient une espéce naturalisée ou espéce établie si
elle se reproduit régulierement dans sa nouvelle aire géographique, sans 'aide de
I’'Homme, et se maintient a long terme (Williamson et Fitter 1996, Richardson et
al. 2000). Les populations sont alors viables. Dans le cas ot 'espéce se reproduit
dans sa nouvelle région géographique mais ne peut se maintenir a long terme, on
parle d’espéce adventice ou espéce occasionnelle. Actuellement la Tortue de Floride
se reproduit dans le bassin Adour-Garonne mais pas dans celui d’Artois-Picardie o

sa présence est pourtant signalée (Nepveu et Saint-Maxent 2002).

* Une espéce invasive est une espéce introduite et naturalisée, dont l'aire

s’étend plus ou moins rapidement (Richardson et al. 2000).

Classiquement, on définit plusieurs stades pour une invasion biologique : I'in-
troduction de I’espéce exotique dans un nouvel écosystéme, I’établissement (ou na-
turalisation) de l'espéce, 'extension de son aire géographique et la colonisation de
nouvelles aires, les impacts écologiques sur 1’écosystéme d’accueil, et d’éventuels
impacts économiques et sociaux (figure 11). La plupart des espéces introduites ne
parviennent pas a assurer la reproduction dans le nouvel écosystéme, une grande part
des espéces qui réussissent a s’établir et maintenir leurs effectifs ne proliférent pas,
et parmi les espéces qui deviennent envahissantes, toutes n’ont pas forcément d’im-
pacts écologiques et économiques majeurs. Selon un constat statistique (Williamson
et Fitter 1996), la «régle des dix», une espéce introduite sur dix réussit a s’établir,

et une espéce établie sur dix devient invasive (sauf groupes particuliers).
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Introduction

espece introduite
= espece exotique

Etablissement

, espece établie .
,/ = espece naturalisée \

Caractéristiques// Caractéristiques
de l’espece  “--------- . Expansion, prolifération < de I’écosysteme
introduite  d’accueil

\ espece invasive .

Impacts écologiques,
économiques et sociaux

Figure 11 : De 'espéce introduite & ’espéce invasive :

stades d’une invasion biologique et facteurs d’influence

Ainsi, la majorité des espéces introduites volontairement par ’'Homme ne de-
viennent pas invasives et ne posent pas de problémes. La plupart sont de grand inté-
rét pour la société, par exemple dans 'agriculture, ’horticulture ou la sylviculture.
Si la majorité des plantes cultivées introduites volontairement se sont établies avec
succeés, grace a 'aide apportée par ’'Homme, de nombreuses adventices de culture
introduites de maniére involontaire ne parviennent pas a se reproduire et celles qui
réussissent n’ont généralement pas d’impacts écologiques majeurs. Cependant, les es-
péces introduites qui deviennent invasives peuvent avoir des conséquences majeures
sur le fonctionnement des écosystémes, en provoquant notamment des extinctions
d’espéces, et peuvent étre a l'origine de pertes économiques importantes ou induire
des dommages sanitaires. Ceci implique une meilleure compréhension des facteurs
impliqués dans la réussite des invasions et leurs impacts.

Une deuxiéme définition est également utilisée pour les espéces invasives : certains
auteurs (ministéres, UICN!, Boudouresque 2005) considérent en effet comme invasive

toute espéce introduite a une fréquence trés faible et qui a des impacts écologiques

!Selon I'UICN, Union Internationale pour la Conservation de la Nature, une espéce invasive est

un alien qui s’établit, provoque des changements et menace la diversité biologique native.
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ou économiques majeurs; ses caractéristiques sont alors souvent trés différentes de
celles des espéces natives (espéce trés compétitive par exemple).

Selon la définition adoptée dans cette these, définition classique et fréquemment
utilisée dans les études expérimentales et théoriques (Ginzburg 1988, Case 1990,
1993, Law et Morton 1996, Kokkoris et al. 1999, Richardson et al. 2000, Moore
2001, Byers et Noonburg 2003, Steiner et Leibold 2004), peut étre considérée comme
invasive toute espéce introduite qui réussit a s’établir et qui est capable d’accroitre
sa population, ses caractéristiques n’étant a priori pas particulierement différentes
de celles des especes déja introduites. Cette définition se justifie dans la mesure o
les espéces introduites ont souvent des caractéristiques biologiques similaires aux
espéces autochtones (Levine et D’Antonio 1999) et peuvent avoir des impacts sur
I’écosysteéme d’accueil, comme des extinctions d’espéces, sans que la croissance de la

population et I'extension de 'aire géographique ne soit forcément rapide et massive.

1.3.2 Facteurs favorisant la prolifération des espéces introduites

Meéme si la plupart des introductions d’espéces échouent et si la plupart des
espéces introduites qui ont réussi a s’établir ont des conséquences mineures sur la
structure et le fonctionnement des écosystémes, une petite partie des espéces alloch-
tones arrive a s’implanter et a devenir invasive. Quels sont les facteurs écologiques

qui permettent a une espéce introduite de devenir invasive ?

La probabilité pour qu’une espéce introduite devienne invasive dépend :

— des caractéristiques de I’espéce introduite (capacité a proliférer, potentiel adap-
tatif, capacité d’exploitation);

— des caractéristiques de I’écosystéme d’accueil (niche écologique vacante, per-
turbations, facteurs abiotiques du milieu, facteurs biotiques, notamment la

diversité spécifique et les interactions, histoire I’écosystéme).

La Jacinthe d’eau (Fichhornia crassipes), plante aquatique invasive dans les ré-
gions tropicales, se reproduit principalement par multiplication végétative a partir
des stolons, dispersés par les courants. Elle produit des graines en grande quantité
(5000 graines par plant) et a temps de dormance long (15 & 20 ans) : dispersées par
I’eau ou le vent, les graines résistent a une longue sécheresse et germent dés qu’elles
sont immergées. Cette espéce a un fort taux de croissance (la surface couverte double
en 6 & 18 jours a 18°C) et une forte production (200 tonnes de masse séche par hec-
tare et par an, dans des conditions optimales). Elle supporte une grande gamme de

conditions environnementales (sauf le froid et la salinité), notamment les milieux
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pollués. Ses caractéristiques biologiques et son adaptation a une grande diversité de
milieux, font ainsi de cette espéce introduite une espéce invasive.

La Caulerpe (Caulerpa tazifolia), algue tropicale échappée du Musée océanogra-
phique de Monaco, envahit la Méditerranée en affectant les herbiers a Posidonie,
provoquant un appauvrissement de la biodiversité littorale. Cette espéce est tres
compétitive, émet des substances toxiques, a peu de prédateurs dans 1’écosystéme

méditerranéen, et s’adapte aux basses températures.

Les caractéristiques des espéces invasives peuvent ainsi concerner des propriétés

biologiques variées :

— une reproduction efficace : taux de reproduction sexuée (4ge de premiére re-
production, taux de fécondité, taux de survie juvénile) et asexuée, capacité
de dissémination (taux de dispersion), capacité a se multiplier & partir d’une
faible densité (stratégie r);

— une grande faculté d’adaptation aux conditions environnementales (potentiel
adaptatif) : amplitude écologique, tolérance vis-vis des facteurs environnemen-
taux (polluants), variabilité génétique ;

— une grande capacité a exploiter les ressources : faible spécialisation, taux de

.....

La vulnérabilité d'un écosystéme aux invasions dépend de ses caractéristiques
écologiques, associées aux caractéristiques de I'espéce introduite (Mack et al. 2000),
et plusieurs hypothéses sont classiquement proposées :

— niche écologique vacante (ressources non utilisées par les espéces résidentes) ;

— perturbations climatiques, écologiques et anthropiques (incendie, déforesta-
tion), avant l'introduction (régime de perturbation favorisant 1’établissement
de I'espéce introduite) ou aprés I'introduction (meilleure tolérance aux pertur-
bations de I'espéce introduite par rapport aux espéces natives, Seabloom et al.
2003) ;

— diversité spécifique de la communauté (hypothése d’Elton 1958) ;

— interactions interspécifiques avec les espéces natives, directes (compétition par
interférence : voir Callaway et Aschehoug 2000) ou indirectes (compétition
indirecte par exploitation d’une ressource commune : voir Fargione et al. 2003) ;

— absence de contraintes biotiques pour l'espéce introduite (absence de préda-
teurs ou de parasites, absence d’exploitation par ’'Homme).

L’invasibilité d’'un écosystéme dépend donc de facteurs biotiques (interactions entre

espéces résidentes et espéce introduite) et abiotiques (facteurs environnementaux de
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I'écosysteme d’accueil).

Des études expérimentales (Kennedy et al., 2002) ont montré le role des interac-
tions interspécifiques établies entre I'espéce introduite et le reste de la communauté
sur le succés d’'invasion de I’espéce introduite : le succés d’invasion peut étre lié a I’ab-
sence d’ennemis naturels (parasites, prédateurs, compétiteurs) dans la communauté
qu’elle envahit, ou a I’établissement de nouvelles interactions telles que la compéti-
tion directe (ou interférence) par allélopathie, auxquelles les espéces autochtones ne

sont pas adaptées.

Les facteurs écologiques et évolutifs qui déterminent la susceptibilité des écosys-
témes aux invasions biologiques restent peu connus (Williamson et Fitter 1996). Un
écosystéme dégradé par les activités anthropiques ou perturbé est-il favorable aux

invasions ? Un écosystéme complexe est-il plus résistant aux invasions ?

1.3.3 Impacts des espéces invasives : conséquences écologiques, évolu-

tives, économiques et sociales

Les invasions biologiques peuvent avoir des conséquences écologiques et écono-
miques, par des effets sur les propriétés des écosystémes, mais aussi économiques,

sanitaires et sociales.

Conséquences écologiques Les espéces introduites sont actuellement considé-
rées comme la deuxiéme cause d’extinction d’espéces, derriére la dégradation des
habitats. L’introduction de la Perche du Nil dans le lac Victoria a la fin des années
1950 pour la péche sportive a radicalement modifié I’écosystéme (Kaufman 1992) et
a entrainé une profonde transformation de I’économie et des sociétés riveraines. Du
fait de sa voracité, de sa croissance rapide et de sa grande taille, la Perche du Nil
a proliféré et entrainé I’extinction de nombreuses espéces indigénes, notamment les
espeéces de Cichlidés, qui étaient les espéces de poissons les plus abondantes du lac.
La tortue de Floride, espéce introduite trés compétitive, provoque une diminution
des effectifs de la Tortue cistude (Emys orbicularis), qui devient une espéce mena-
cée. La Jacinthe d’eau provoque des pertes d’espéces et altére le fonctionnement des
écosystémes aquatiques. En empéchant la pénétration du rayonnement solaire, le
tapis dense de Jacinthe d’eau diminue la photosynthése des producteurs primaires a
la base des chaines alimentaires. La décomposition des feuilles mortes rend le milieu
anoxique, privant d’oxygene les espéces du milieu; cette eutrophisation est a 1’ori-

gine d’'une diminution des stocks de péche. La Jacinthe d’eau augmente également
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les pertes en eau par évapotranspiration.

Les introductions d’espéces peuvent donc étre a l'origine de modifications de
la structure de 1’écosystéme, en provoquant des extinctions d’espéces et une ré-
organisation des interactions entre les espéces présentes dans 1'écosystéme, et du
fonctionnement des écosystémes, par des effets sur les flux de matiére et d’énergie,
notamment la biomasse des espéces, le recyclage de la matiére, les entrées et sor-
ties d’éléments du systéme. ..L’impact écologique d’une espéces invasive peut étre
quantifié (Parker et al. 1999) par le produit de I’aire d’extension de ’espéce invasive,
de sa densité (abondance surfacique) et de I'impact écologique par individu (ou par
unité de biomasse) de 'espéce invasive. Cet effet individuel, difficile a estimer, est
mesuré & plusieurs niveaux (Parker et al. 1999) : effets génétiques (hybridation),
effets démographiques sur la dynamique des populations (taux de mortalité, taux
de croissance, abondance), effet sur la communauté (richesse spécifique, structure
du réseau d’interactions), effets sur le fonctionnement de I’écosystéme (disponibilité
en nutriments, productivité primaire). L’estimation de la contribution des espéces
invasives aux taux actuels d’extinctions d’espéces passe par 1’évaluation de 'effet
des espéces invasives sur les extinctions locales a I’échelle des populations (Ricciardi
2004).

Conséquences évolutives Le contact entre espéces introduites et espéces natives
peut avoir des conséquences évolutives directes, comme ’adaptation des espéces
introduites ou natives, 'hybridation, I'introgression, et la spéciation (Mooney et
Cleland 2001).

Les invasions sont des processus rapides par rapport a I’évolution, et les chan-
gements génétiques sont difficilement détectables a 1’échelle humaine. Si ’espéce
introduite a une grande variabilité génétique, on peut assister a des changements de
fréquences génétiques (micro-évolution), mais il y a souvent faible variabilité géné-
tique (stabilité du génome appelée génostase, Bradshaw 1991) aprés invasion, par
effet de fondation et goulot d’étranglement. L’espéce introduite peut présenter des
adaptations rapides G son nouvel environnement (adaptation morphologique de 1é-
zards introduits expérimentalement sur les iles Caraibes observée en une quinzaine
d’années, Losos et al. 1997) ou des changements génétiques non adaptatifs dus a
la dérive génétique (cas de la souris domestique introduite & Madére). Les espéces
natives peuvent également présenter une évolution rapide en réponse a [’espéce in-
vasive : c’est le cas de la préférence alimentaire du papillon Fuphydras pour ’espéce

invasive Plantago lanceolata, le Plantain lancéolé (Singer et al. 1993). Les systémes
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génétiques, génes gouvernant la facon dont les autres génes sont associés et transmis,
participent a la dynamique d’adaptation des espéces a leur environnement (Gouyon
1990) ; I'intégration des systémes génétiques aux modéles de dynamique d’invasions
biologiques serait d’un grand intérét pour la compréhension des processus d’invasion.

Les invasions biologiques peuvent étre a 'origine d’hybridations entre 1’espéce
introduite et une espéce résidente (Rhymer et Simberloff 1996), et d’introgressions
(dispersion naturelle des génes d’une population ou d’une espéce a l'intérieur d’une
autre espéce par hybridation interspécifique suivie de plusieurs rétrocroisements
avec le parent local). Ces flux de génes sont responsables d’un brassage génétique a
I'échelle planétaire (via le transport des eaux de ballast). Les hybridations peuvent
conduire a une pollution génétique des populations sauvages (population de Peuplier
noir Populus nigra en France polluée par des génes de cultivars) menagant l'intégrité
génétique de I'espéce endémique (hybridation du daim Cervus elephaus en Grande-
Bretagne avec le daim Cervus nippon du Japon). Une hybridation peut conduire a
une eztinction locale de la population autochtone (hybridations chez les Salmonidés,
truites et saumons, entre espéces locales et espéces d’élevage). Une hybridation entre
espéce invasive et espéce autochtone peut aussi étre a l’origine d’une spéciation, si
I’hybride est fertile; Spartina anglica, espéce hybride polyploide, combine une forte
capacité de prolifération et une bonne tolérance aux conditions environnementales

locales, responsables de son pouvoir invasif.

L’introduction d’espéces a aussi des conséquences évolutives indirectes, comme
le déplacement de caractere, le déplacement de niche, ’exclusion compétitive, 1’évo-
lution des interactions interspécifiques, I'extinction d’espéces (Mooney et Cleland
2001).

L’intoduction de I’écureuil gris Sciurus carolinensi d’Amérique du Nord en Grande-
Bretagne est responsable d’un déplacement de niche de 1’écureuil roux Sciurus vul-
garis, par compétition pour les ressources trophiques (favorisée par le déclin des
noisetiers par rapport aux chénes). Une espéce invasive peuvent éliminer comple-
tement une espéce native par exclusion compétitive (cas de la fourmi d’Argentine
Linepithema humile, meilleur compétiteur pour les ressources trophiques que les es-
péces natives de fourmis). Les espéces invasives peuvent aussi étre a 1'origine d’une
évolution des interactions interspécifiques dans la communauté résidente, comme un
changement de partenaire de mutualisme (dissémination chez le Pin européen en
Afrique assurée par I’écureuil américain exotique) ou un transfert horizontal d’héte
pour un parasite : Varroa destructor, acarien parasite de I'abeille domestique orien-

tale Apis cerana, est maintenant un parasite de ’abeille occidentale Apis mellifera
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qui a été introduite en Orient, et menace ainsi un grand nombre de colonies d’abeilles
dans le monde. Enfin, les espéces invasives peuvent provoquer des extinctions d’es-
peces, par élimination via des interactions interspécifiques (compétition, prédation)

ou par transferts génétiques (hybridation).

Conséquences économiques Les invasions biologiques causent des pertes éco-
nomiques importantes (estimées & 150 milliards d’euros par an aux Etats-Unis). La
Jacinthe d’eau, par exemple, restreint de maniére physique 'accés des populations
a ’eau. Les tapis de Jacinthe d’eau entravent la navigation, en empéchant les trans-
ports fluviaux et 'accostage. Cette plante flottante bloque les hélices des engins de
péche et endommage les filets, obstrue les canaux et les turbines des installations
hydroélectriques, des stations de pompage et de filtration de I’eau.

Les invasions biologiques peuvent ainsi avoir des impacts économiques variés,
en perturbant I’agriculture (baisse de rendement), la péche (compétition entre la
méduse Mnemiopsis leidyi introduite en Mer noire et les poissons; introduction
de parasites de l'anguille; géne physique provoquée par les Jussies Ludwigia sp.),
'aquaculture (compétition entre la crépidule introduite des Etats-Unis et les moules
et huitres), les transports (tapis de Jacinthe d’eau empéchant la navigation ; terriers
de ragondins détruisant les berges), le tourisme (méduse en Mer noire), 'industrie et

I'énergie (obstruction des canalisations des centrales nucléaires par la Moule zébrée).

Conséquences sanitaires et sociales Les introductions d’espéces peuvent avoir
des conséquences sanitaires et sociales importantes, de maniére directe ou indirecte :
introduction d’espéces pathogeénes (parasites ou bactéries responsables de maladies
infectieuses ; espéces produisant des toxines, telles que les Dinoflagellés), introduc-
tion d’espéces provoquant des allergies (pollen allergisant de I’Ambroise Ambrosia
artemisiifolia et campagnes d’arrachage), introduction d’espéces hotes de patho-
génes (rats introduits au Moyen-Age vecteurs de la peste), introduction d’espéces
favorisant le développement des maladies (création d’un habitat favorable aux pa-
thogénes). Ainsi, les tapis denses de Jacinthe d’eau constituent un refuge pour les
larves des moustiques vecteurs de la malaria, les vers parasitaires responsables de la
bilharziose, les serpents et les sangsues, contre leurs prédateurs. Elle crée donc un

milieu favorable au développement des maladies liées a 1’eau.
Exploitation des espéces invasives par ’'Homme L’introduction volontaire

d’espéces est souvent liée aux activités économiques humaines (introduction d’es-

péces dans le but de leur exploitation). La Perche du Nil, par exemple, introduite
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dans le lac Victoria pour la péche sportive, est maintenant fortement exploitée
comme ressource alimentaire exportée vers I’Europe.

Certaines espéces invasives ont des utilisations potentielles. Ainsi, la Jacinthe
d’eau peut étre utilisée dans le traitement des eaux usées (stations d’épuration
naturelle par lagunage), la fabrication de compost, ou de briquettes de matiére
organique séchée utilisées comme combustible. L’exploitation de certaines espéces
invasives peut contribuer & limiter leur prolifération.

Les notions de nuisance ou de bénéfice sont donc fonction des intéréts de cha-
cun, et il peut y avoir conflit d’intérét entre approches écologique et économique

(exploitation de la Perche du Nil et extinction des Cichlidés).

1.3.4 Méthodes de lutte contre les espéces invasives

Les méthodes curatives visent a réguler l'effectif de 1'espéce invasive et a limi-
ter ses impacts, par une lutte mécanique, chimique ou biologique. Ainsi différentes
méthodes de lutte ont été expérimentées pour lutter contre la prolifération de la
Jacinthe d’eau : la lutte chimique par utilisation d’herbicides de synthése (2,4 D),
qui a des effets secondaires conséquents (toxicité), la lutte mécanique par arrachage
manuel ou automatisé, colteuse et peu efficace étant donnée la forte vitesse de
croissance de la Jacinthe d’eau, et la lutte biologique par introduction de prédateurs
(charangons).

La lutte biologique consiste a réguler 'abondance de l'espéce invasive par un
ennemi naturel (prédateur, parasite). Le cactus raquette du Mexique (Opuntia) a
été introduit en Afrique, ol il n’a pas d’ennemis naturels, et envahit les zones agri-
coles. Afin de controler les effectifs de cactus, le papillon Cestoblastis cactorum, son
parasite naturel présent dans son écosystéme d’origine, a été importé d’Argentine.
L’espéce invasive et son agent de controle doivent idéalement persister a des densités
trés faibles. La dynamique des populations de lapin (Oryctolagus cuniculus) intro-
duit en Australie, ou il provoquait des ravages dans les cultures, a ainsi été régulée
(Williamson 1996) par 'introduction du virus de la myxomatose (mais l'introduc-
tion ultérieure de ce virus en Europe a décimé les populations européennes de lapin).
L’utilisation d’un agent de controle peu spécifique de I'espéce invasive ou a forte ca-
pacité de prolifération et de dissémination peut provoquer des effets secondaires
importants sur la diversité locale. Ainsi, I'introduction d’un Gastéropode carnivore
FEuglandina rosea pour controler la prolifération de ’escargot africain géant Acha-
tina fulica, Gastéropode ravageur de cultures dans une centaine d’iles du Pacifique,

est responsable de I’éradication de plus de 100 espéces de Mollusques Partulidae
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endémiques de ces iles, par forte prolifération et dispersion de ce prédateur.

Les méthodes préventives de lutte contre les espéces invasives concernent la li-
mitation des introductions d’espéces (réglementation des introductions volontaires,
traitement préventif des eaux de ballast) et le maintien de la biodiversité et de I’état
d’équilibre des écosystémes en évitant les perturbations favorables a l'installation
des espéces introduites. Ainsi, des campagnes d’information visent a éviter le rela-
cher de tortues de Floride dans les écosystémes naturels (bassins de récupération et
d’accueil des tortues de Floride). Pour lutter contre la prolifération de la Jacinthe
d’eau, une méthode préventive consiste a éviter I’apport de substances nutritives,
issues des activités agricoles et industrielles, dans les écosystémes aquatiques.

La lutte wntégrée vise l'optimisation de l'usage de ces méthodes dans divers
contextes et 'exploitation de leurs complémentarités, en tenant compte des pa-
ramétres liés au développement.

Des modéles prédictifs peuvent permettre d’estimer les impacts d’une invasion
et d’évaluer les effets des différentes méthodes de lutte contre I'espéce invasive. Mais
le pouvoir prédictif de ces modéles reste limité car les mécanismes qui sous-tendent
les processus d’invasion sont complexes et mal connus. L’estimation des effets se-
condaires des méthodes de lutte envisagées nécessite une bonne compréhension des
mécanismes impliqués, et notamment des interactions entre espéces, a 1’échelle de
I'écosystéme entier (impacts sur les autres espéces de 1’écosystéme), voire entre éco-

systémes.

1.3.5 La réponse des écosystémes aux invasions, vue comme un aspect

du fonctionnement des écosystémes

Les introductions d’espéces et les invasions biologiques peuvent étre considérées
comme des perturbations dans la mesure ot certaines espéces introduites dans un
écosystéme peuvent avoir des impacts écologiques importants, sur la structure et
le fonctionnement de I’écosystéme. Le comportement des écosystémes vis-a-vis des
introductions d’espéces peut étre vu comme 1'un des aspects du fonctionnement des
écosystemes.

Dans cette thése seront étudiées deux propriétés majeures des écosystémes concer-
nant leur réponse aux introductions d’especes :

— la résistance de 1’écosystéme aux invasions;

— la robustesse de ’écosystéme vis-a-vis des extinctions d’espéces résidentes pro-

voquées par les invasions.

La résistance d’un écosystéme aux invasions est fréquemment mesurée par la
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probabilité pour qu'une introduction échoue (Moore et al. 2001). L’invasibilité, au
contraire, représente la facilité pour une espéce introduite a s’établir dans la commu-
nauté, et est quantifiée par la proportion d’espéces introduites ayant réussi a s’établir
dans 1'écosystéme ou probabilité de succes (Case 1990, Byers et Noonmburg 2003,
Melbourne et al. 2007). La résistance aux invasions peut aussi étre mesurée par le
nombre moyen de tentatives d’introductions avant un établissement réussi (Davis et
al. 2005).

La robustesse de l’écosystéme vis-a-vis des extinctions provoquées par les inva-
sitons est une mesure de sa susceptibilité aux extinctions d’espéces dues aux intro-
ductions : cette mesure d’impacts des introductions d’espéces est inversement pro-
portionnelle au pourcentage d’extinctions provoquées par les introductions d’espéces
(Melbourne et al. 2007).

Dans cette thése, la résistance de ’écosystéme aux invasions et la robustesse
vis-a-vis des d’extinctions d’espéces provoquées par les invasions seront considérées

comme deux des propriétés fonctionnelles des écosystémes.

Les invasions biologiques ont donc des impacts directs et indirects sur la biodi-
versité et le fonctionnement des écosystémes et sur les activités humaines. Des pertes
de biodiversité provoquée par des espéces invasives peuvent avoir des conséquences
indirectes importantes sur les sociétés humaines, via une modification de la structure
et du fonctionnement des écosystémes. La lutte contre les invasions biologiques est
trés cotiteuse et la gestion des invasions nécessite une meilleure compréhension des
facteurs de susceptibilité des écosystémes aux invasions et des impacts des invasions
biologiques sur les propriétés des écosystémes.

Les invasions biologiques sont a la fois un objet d’étude et un outil d’investiga-
tion (Cadotte et al. 2006). Les invasions biologiques sont un objet d’étude car la
connaissance des mécanismes qui sous-tendent les processus invasifs et des facteurs
écologiques favorisant le succés des invasions et leurs impacts, est indispensable a la
prédiction et la lutte contre les espéces «nuisibles». Les invasions biologiques sont
aussi un outil d’investigation car I’étude de la structure et du fonctionnement des
communautés et des écosystémes peut étre appréhendée par le biais de phénoménes

invasifs (mécanismes de colonisation, relations interspécifiques, capacité adaptative).
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STRUCTURE DE L’ECOSYSTEME FONCTIONNEMENT DE L’ECOSYSTEME

Biodiversité |:> Biomasse, production

Stabilité
. Résistance aux invasions
Facteurs abiotiques Robustesse aux extinctions provoquées par les invasions

Interactions biotiques

Biens et services

Impacts
écologiques

Activités humaines

Figure 12 : Propriétés structurales et fonctionnelles des écosystémes,

et activités humaines

La relation entre biodiversité et fonctionnement des écosystémes est devenue
I'une des problématiques majeures en écologie depuis quelques années. Les extinc-
tions d’espéces (liées notamment aux changements du mode d’utilisation des terres,
aux introductions d’espéces...) peuvent en effet conduire a des pertes de services
écologiques (Pimm et al. 1995, Vitousek et al. 1997, Sala et al. 2000, Loreau et al.
2001, 2002, Kinzig et al. 2002, Hooper et al. 2005). Les activités humaines peuvent
avoir des impacts sur la structure et le fonctionnement des écosystémes, en modifiant
la biodiversité, les interactions entre les étres vivants et le biotope (figure 12). La
compréhension des effets de la biodiversité et des interactions entre espéces sur le
fonctionnement des écosystémes et des mécanismes sous-jacents permettra de mieux
évaluer les impacts possibles de perturbations d’origine naturelle (changements cli-

matiques) ou anthropiques.
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2 Travaux théoriques et expérimentaux sur la re-
lation entre structure et fonctionnement des éco-

systémes

La relation entre biodiversité et fonctionnement des écosystémes n’est qu'un des
aspects de la relation entre structure et fonctionnement des écosystémes. D’autres
composantes de la structure des écosystémes, notamment les interactions intra- et
interspécifiques, les facteurs abiotiques du biotope (parameétres physico-chimiques
du sol, du climat. . .), peuvent influencer les propriétés et processus fonctionnels des
écosystemes.

Les effets des interactions interspécifiques sur le fonctionnement des écosystémes
ont été beaucoup moins étudiés que ceux de la biodiversité. Je présente dans cette
deuxiéme partie une revue des principaux aspects de la relation structure - fonction-
nement des écosystémes qui ont été étudiés, de maniére empirique, expérimentale

ou théorique, et qui constituent le contexte scientifique de cette thése.

2.1 Objets d’étude : des écosystémes en fonctionnement

Les études portant sur la relation entre structure et fonctionnement des écosys-

témes peuvent s’appuyer sur différents objets d’étude, notamment :

— des communautés végétales, ensemble d’espéces de producteurs primaires (un
seul niveau trophique est considéré) ;

— des réseaux trophiques, communautés comportant plusieurs niveaux trophiques
(généralement deux ou trois niveaux trophiques : producteurs primaires, her-
bivores, carnivores, avec ou sans omnivorie) ;

— des réseaux mutualistes, commnautés d’espéces ol la seule interaction directe
étudiée est la coopération (communautés de plantes et de pollinisateurs par
exemple) ;

— des communautés compétitives, ensemble d’espéces n’interagissant que par des
interaction de compétition directe ;

— des réseaux d’interactions comportant différents types d’interactions interspé-
cifiques.

Les études empiriques et expérimentales réalisées dans le cadre de la relation

entre structure et fonctionnement des écosystémes peuvent se faire en milieu natu-
rel (études empiriques) ou par des expérimentations en milieu controlé (écotrons) :

macrocosmes, mésocosmes ou microcosmes. Les milieux d’étude sont variés, aqua-
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tiques (bassins, aquariums) ou terrestres (champs et parcelles, serres).

Les études expérimentales sur la relation entre structure et fonctionnement des
écosystémes portent principalement sur des communautés végétales (Hector et al.
1999, Knops et al. 1999, Tilman et al. 2001, Kennedy et al. 2002, Spehn et al. 2005),
et plus récemment sur des réseaux trophiques simples (Downing et Leibold 2002,
France et Duffy 2006) ou sur des réseaux plantes - pollinisateurs (Fontaine et al.
2006).

La majorité des études théoriques de la relation entre structure et fonctionnement
des écosystémes utilisent des modeéles de communautés végétales (Tilman et al.
1997, Loreau 1998), des modéles de réseaux trophiques (Thébault et Loreau 2003,
Ives et al. 2005, Law et Morton 1996, Steiner et Leibold 2004) ou des modéles
de communautés compétitives (Ginzburg et al. 1988, Case 1990, Kokkoris et al.
1999, Byers and Noonburg 2003). Trés peu d’études en écologie théorique utilisent
des modeéles de mutualisme (Addicott et al. 1981, Wright 1989, Ringel et al. 1996,
Holland et al. 2002).

La majorité des modéles de réseaux trophiques, de communautés compétitives
ou de réseaux mutualistes utilisés dans 1’étude de la relation entre structure et

fonctionnement des écosystémes reposent sur des équations du type Lotka-Volterra :

dans les modeles de Lotka-Volterra, le taux de croissance par individu %% d’une
3

espéce i est une fonction linéaire des biomasses (ou densité) X; des espéces. Ainsi,

le modéle de Lotka-Volterra pour un couple proie (espéces 1) - prédateur (espéce 2),

dx;
di

exprime le taux de croissance de chaque espéce en interaction :

dX;

W = T’Xl — (leXQ
d.X;
d_t2 = —ng + an1X2

ol a est le coefficient d’interaction trophique, r le taux de croissance par individu
de la proie, m le taux de mortalité du prédateur et ¢ l'efficacité de consommation
du prédateur.

Deux grands types de modéles de réseaux trophiques, basés sur les équations de
Lotka et Volterra, sont classiquement utilisés. Le modéle de réseaux trophiques le
plus simple est le modéle de Lotka-Volterra généralisé (Law et Blackford 1992, Borr-
vall et al. 2000, EKI6f et al. 2006, Thébault et al. 2007). L’effet d’un consommateur
sur sa proie dépend de la densité du consommateur. Le taux de croissance de chaque

espéce 1 du réseau trophique comportant n espéces s’écrit sous la forme :
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dX; -
Vi € [1 . n],% =r;X; + Zaz’inXj
j=1
ou a;; > 0 et aj; = —ay; si j est la proie et 7 le prédateur

Dans les modéles de réseaux trophiques, a;; (coefficient trophique) est l'effet tro-
phique de Iespéce j sur l'espéce i (a;; = 0 s'il n’y a pas d’interaction trophique
entre les espéces 7 et j, et a; = 0).

Le deuxiéme type de modéles de réseaux trophiques fait intervenir la conser-
vation de la matiere, en considérant le cycle d'un élément chimique, par exemple
le cycle de l'azote. Ces modeles incluent, en plus des compartiments des espéces
de chaque niveau trophique, un compartiment de matiére minérale dans lequel les
producteurs primaires puisent le nutriment considéré et qui recoit la matiére mi-
nérale issue du recyclage de la matiére organique morte. Les modéles inspirés des
travaux de Grover (1994) comportent un seul compartiment de nutriment (pool ré-
gional). L’aptitude compétitive d’une plante est alors caractérisée par son rapport
mortalité/consommation : une plante est d’autant plus compétitive que ce rapport
est faible. Les modéles inspirés des travaux de Loreau (1996, 1998) et de Thébault
et Loreau (2003) considérent deux types de compartiments de nutriment : le pool
régional, compartiment global, et les zones locales de déplétion de chaque espéce
de plante, compartiments locaux. Chaque zone locale est contrélée par I'espéce de
plante qui y puise le nutriment par absorption racinaire.

Dans certains modeéles de réseaux trophiques, une autre réponse fonctionnelle
du prédateur a été choisie, par exemple une réponse fonctionnelle ratio-dépendante
(Arditi et Ginzburg 1989).

Les modeles de réseaux trophique (Thébault et al. 2007) peuvent prendre en
compte la compétition intraspécifique ou régulation densité-dépendante négative,

lorsque la dérivée du taux de croissance d’une espéce par rapport a sa biomasse est

négative (taux de croissance par individu de l'espéce i : r; = f(X;) =1y, X (1— Ez)’
2
par exemple, avec r;,  le taux de croissance intrinséque et K; la capacité maximale

de lespéce i) ou non (r; = Constante).

Le modéle de Lotka-Volterra a été généralisé a d’autres types d’interactions que
les interactions proie - prédateur, en changeant les signes des coefficients de I'inter-
action entre deux espéces. Ainsi, le modele de Lotka-Volterra pour la compétition
interspécifique (qui inclut généralement une compétition intraspécifique) est fré-

quemment utilisé dans I'étude de la résistance de communautés compétitives aux
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invasions (Ginzburg et al. 1988, Case 1990, Akgakaya et Ginzburg 1991, Kokkoris
et al. 1999, Moore et al. 2001, Byers et Noonburg 2003) :

dX; K; u
vz E [1 ce n] Y W = T’imaz(]‘ - Y)X'L + Z&Z]XZXJ

ou Vie[l...n],Vj#i€[l...n],a; <0

j=1

a;j et aj; représentent l'intensité de la compétition. La résolution graphique d’un
systéme de deux espéces en compétition par les isoclines zéro montre qu’on a co-

existence stable des deux espeéces si et seulement si a;p < F; et ag < ?j La
pression exercée par la compétition interspécifique est inférieure & la pression exer-
cée par la compétition intraspécifique : ajo X as < 1 X 1.

De méme, de nombreux modéles de coopération reposent sur des équations de
Lotka-Volterra (Goh 1979, Ringel 1996) ou avec un autre type de réponse fonction-

nelle (Addicott 1981, Wright 1989, Holland et al. 2002).

. dX; -
Vi € [171]7%:747,)(1_‘_;&1])(1)(]
ou Vie[l...n],Vj#ie[l...n|,a; >0

a;j et aj; représentent l'intensité de la coopération.

Le modele de Lotka-Volterra peut étre généralisé a tous les types d’interactions,
la nature de l'interaction entre deux espéces i et j étant définie par les signes des
coeflicients a;; et aj; (voir Heithaus 1980, pour un systéme a trois espéces avec
prédation et mutualisme). On appelle modéle de Lotka-Volterra généralisé un mo-
dele basé sur des équations de Lotka-Volterra ot les signes des coefficients a;; et
aj; déterminent la nature des interactions entre espéces (exploitation, compétition,

coopération, etc.).

Alors que le modéle de Lotka-Volterra appliqué aux interactions trophiques et
incluant un compartiment de matiére minérale (nutriment) et le recyclage de la
matiére organique, respecte la conservation de la matiére (Thébault et Loreau 2003),
de nombreux modéles de réseaux trophiques (Law et Blackford 1992, Law et Morton
1996, Morton et al. 1996, Steiner et Leibold 2004, Christianou et Ebenman 2005,
Ives et al. 2005, Eklof et Ebenman 2006, Thébault et al. 2007), les modeéles de
compétition (Ginzburg et al. 1988, Case 1990, Kokkoris et al. 1999, Moore et al.
2001, Byers et Noonburg 2003) ou de mutualisme (Goh 1979, Heithaus et al. 1980,
Addicott 1981, Ringel et al. 1996, Holland et al. 2002) basés sur les équations de
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Lotka-Volterra, et les modeéles de Lotka-Volterra généralisés, ne respectent pas le
principe de conservation de la matiére. Des modéles simples de mutualisme basés
sur les équations de Lotka-Volterra peuvent conduire a des dynamiques d’écosystéme
explosives (Ringel at al. 1996). Arditi et al. (2005) ont récemment proposé l'ajout
de modifications d’interactions a un réseau trophique afin de modéliser un réseau

d’interactions complet qui respecte la conservation de la matiére.

La relation entre structure et fonctionnement des écosystémes peut étre étudiée
a l'équilibre (Thébault et Loreau 2003, Thébault et Loreau 2005) ou au cours du
processus d’assemblage dynamique de la communauté (Ginzburg et al. 1988, Drake
1990, Kokkoris et al. 1999, Thébault et Loreau 2005).

2.2 La relation entre diversité et interactions : propriétés des

réseaux

Les propriétés des réseaux ont été étudiées essentiellement dans des réseaux tro-
phiques (Martinez 1992, Havens 1992, Montoya et Solé 2003, Mélian et Bascompte
2005) et dans des communautés compétitives (Kokkoris et al. 1999, 2002).

Plusieurs études montrent que la richesse spécifique est plus faible dans les ni-
veaux trophiques les plus élevés (Elton 1927, Petchey et al. 2004). Les propriétés des
réseaux sont susceptibles de varier avec la diversité spécifique, comme le montrent
des études réalisées sur des réseaux trophiques. Ainsi, la relation entre diversité spé-
cifique et connectance dans les réseaux trophiques fait 'objet d’un long débat. Une
premiére hypothése suggere que le nombre de liens par espéce est constant, et donc
que la connectance diminue de maniére hyperbolique quand la richesse spécifique
augmente, comme le montrent certaines études (Cohen et al. 1990, Martinez 1992).
Selon une deuxiéme hypothése, la connectance est constante lorsque la richesse spé-
cifique varie, et le nombre de liens par espéce augmente donc linéairement avec
la richesse spécifique (Martinez 1992). Enfin, d’autres études prédisent une varia-
tion du nombre de liens par espéce intermédiaire entre les deux hypothéses (Havens
1992, Martinez 1994). 11 est vraisemblable que la relation entre richesse spécifique et
connectance dans un réseau trophique dépende du niveau de richesse spécifique. La
forme de la relation peut également dépendre du degré de généralisme des préda-
teurs : en présence de prédateurs plutot spécialistes, le nombre de liens pas espéce
a tendance a rester invariant, tandis qu’en présence de prédateurs plus généralistes
(organismes filtreurs dans un lac par exemple, dont les proies sont sélectionnées selon

leur taille) le nombre de liens par espéces a tendance a augmenter avec le nombre
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d’especes (Havens 1992).

oW W o0,
c=4_-1 c=8_1
e | | 1,81
RO ORI ONSONNORS
C= 6 =1 _18_1
36 6 36 2
Cas d’herbivores spécialistes : Cas d’herbivores généralistes :
nombre de liens constant nombre de liens par espece croissant avec la diversité
connectance décroissante avec la diversité connectance constante

Figure 13 : Relation diversité - connectance dans deux cas de réseaux trophiques

(L :nombre de liens par espéce, C' :connectance trophique)

Les propriétés d’organisation des réseaux d’interactions complets et les relations
entre la diversité spécifique et ces propriétés, méritent d’étre étudiées. Dans cette
thése seront examinées les relations entre diversité et interactions interspécifiques

dans des réseaux d’interactions incluant tous les types d’interactions.

2.3 La relation entre diversité, interactions et productivité

Les extinctions d’espéces dans un écosystéme peuvent avoir des conséquences trées
diverses sur le fonctionnement de ’écosystéme (Naeem 2002), a la fois sur I’amplitude
des propriétés fonctionnelles (production) et sur leur variabilité (stabilité de la bio-
masse). L’impact d’une perte de biodiversité sur le fonctionnement des écosystémes
dépend des propriétés fonctionnelles considérées (Schléapfer et Schmid 1999) ; 'étude
de la relation entre diversité et fonctionnement des écosystémes nécessite de séparer
I'impact de la diversité sur les différentes propriétés fonctionnelles. En particulier,

la productivité (ou la production) des différents niveaux trophiques et le recyclage
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de la matiére semblent plus révélateurs du fonctionnement de 1’écosystéme que la
biomasse des différents niveaux trophiques, qui refléte plus 'organisation de 1’éco-
systéme.

L’effet d’une perte de biodiversité sur le fonctionnement des écosystémes dé-
pend aussi de I'impact relatif d’autres facteurs biotiques comme les interactions
entre espeéces, et de facteurs abiotiques comme le sol ou le climat, sur ces processus

fonctionnels (Hooper 2005).

2.3.1 Diversité et productivité

La relation entre biodiversité et productivité a principalement été étudiée dans
des communautés végétales. Les études théoriques basées sur des modéles de com-
munautés végétales (Tilman et al. 1997, Loreau 1998, 2000) prédisent que la pro-
ductivité primaire augmente avec la richesse spécifique des plantes, et sature a haute
diversité. Les expérimentations sur des communautés végétales avec controle des pa-
ramétres, réalisées sur différents sites (Hector et al. 1999 pour I'expérience Biodepth
sur neuf sites de prairies en Europe, Knops et al. 1999, Spehn et al. 2005) ou sur
plusieurs années (Tilman et al. 2001), montrent souvent la méme relation.

Plus récemment, des études théoriques (Thébault et Loreau 2003, Ives et al. 2005)
et expérimentales (Downing et Leibold 2002, Paine 2002, Duffy et al. 2003) sur des
réseaux trophiques montrent que la relation diversité - productivité dans les réseaux
trophiques n’est pas toujours positive et qu’elle est complexifiée par les interactions
trophiques. Le role de la diversité dans la productivité a également été montré
expérimentalement dans des réseaux mutualistes (mycorhizes, mutualisme plantes -
pollinisateurs). Ainsi, Van der Heijden et al. (1998) ont montré que la diversité des
champignons mycorhiziens augmente la diversité des plantes et la productivité. Les
expériences de Fontaine et al. (2006) sur des communautés plantes - pollinisateurs
montrent que la diversité des pollinisateurs augmente la diversité et la productivité

des plantes.

Principales hypothéses et mécanismes Plusieurs hypothéses sont avancées
pour expliquer la relation diversité - fonctionnement de I’écosystéme. Lorsque I'im-
pact relatif de la biodiversité sur les processus fonctionnels est faible, les processus
fonctionnels sont régulés principalement par des facteurs environnementaux comme
le sol ou le climat. En effet, certains écosystémes a grande diversité spécifique sont
peu productifs et certains écosystémes trés productifs ont une faible diversité spé-
cifique (Huston et McBride 2002). L’effet positif de la diversité spécifique sur le

SYNTHESE GENERALE 55



fonctionnement de I’'écosystéme, quant a lui, est expliqué par deux mécanismes prin-
cipaux : leffet de sélection et l'effet de complémentarité (Tilman 1999, Loreau et
Hector 2001).

L’effet de sélection (ou effet d’échantillonnage) repose sur ’hypothése selon la-
quelle quelques espéces (appelées espéces dominantes), ayant des traits particuliers,
ont un effet majeur sur une propriété fonctionnelle de I’écosystéeme. L’effet de sélec-
tion explique 'impact positif d'une grande diversité sur la propriété fonctionnelle
considérée par une plus grande probabilité pour que des especes dominantes soient
présentes dans 1’écosystéme. Cet effet de sélection a été montré expérimentalement
sur des communautés végétales (Aarssen 1997, Loreau et Hector 2001) et par des
modeles de producteurs primaires (Tilman et al. 1997, Loreau 1998). Pour que leffet
de sélection soit positif sur la relation entre diversité et production dans des sys-
témes de compétition indirecte pour les ressources (communautés végétales), il est
néanmoins nécessaire que les espéces les plus productives soient aussi les plus compé-
titives (Troumbis et al. 2000) : les espéces de productivité maximale en monoculture

ne sont pas nécessairement celles qui dominent en polyculture.

L’effet de complémentarité inclut la différenciation de niche et la facilitation.
La niche écologique d’une espéce, définie selon I'utilisation de la ressource par l'es-
péce (Mac Arthur et Levins 1967) repose sur la compétition interspécifique. Si le
recouvrement des niches des espéces est important, les espéces sont redondantes
(Walker 1992). Si les espéces utilisent des ressources différentes (ou une méme res-
source trophique mais dans des lieux ou & des moments différents), les espéces sont
complémentaires (différenciation de niches écologiques). Lorsque les espéces sont re-
dondantes, la perte d’une espéce peut étre compensée par les autres espéces de la
communauté, et la productivité ne dépend alors pas de la diversité. Lorsque les es-
péces sont complémentaires, une plus grande diversité peut étre a l'origine d’'une
plus grande productivité (Tilman et al. 1997, Loreau 1998). La facilitation (effet
positif d’une espéce sur une autre espéce) est un effet biotique courant dans les
écosysteémes (Bertness et Callaway 1994, Bruno et al. 2003) et peut influencer for-
tement les processus fonctionnels comme la productivité (Mulder et al. 2001), en
modifiant les paramétres abiotiques du biotope (température, pH) ou en apportant
une ressource utile aux autres espéces (rétention de 'eau). La facilitation peut étre
un mécanisme expliquant 'effet positif de la diversité spécifique sur les processus
fonctionnels; il repose sur I’hypothése selon laquelle les interactions positives sont

majoritaires dans 1’écosysteéme.

Il existe aussi, dans la littérature, une hypothése idiosynchrasique, selon laquelle
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I'impact de la perte d’une espéce dépend de la composition de la communauté et de
I'environnement (perturbation, fertilité); la nature de la relation entre diversité et
fonctionnement est alors difficilement prévisible. Cette hypothése est avancée quand
la diversité spécifique est faible, chaque espéce ayant alors un effet important sur
les processus fonctionnels (Hooper et al. 2005). Mais cette hypothése ne prédit pas
de tendance moyenne et les observations peuvent toujours étre expliquées par des
certains facteurs, spécifiques ou environnementaux.

Les différentes hypothéses expliquant la relation biodiversité - fonctionnement
des écosystémes ont fait I'objet d’un débat animé, en particulier sur I'impact relatif
de la diversité par rapport a la contribution des facteurs abiotiques (Huston 1997,
Wardle 2001). Les différents mécanismes présentés ci-dessus ne sont pas exclusifs
et il est nécessaire de déterminer leur contribution relative dans la relation entre
diversité et fonctionnement des écosystémes (Loreau et Hector 2001). Les différents
mécanismes expliquant la relation diversité - productivité dans les communautés vé-
gétales existent aussi dans les réseaux trophiques, mais dans les systémes a plusieurs
niveaux trophiques, les effets de la biodiversité sont modifiés par les interactions
trophiques et les effets indirects, et l'effet de la diversité est alors plus complexe
(Downing et Leibold 2002, Duffy et al. 2003, Thébault et Loreau 2003).

2.3.2 Interactions et productivité

Interactions trophiques et productivité Les études théoriques (Thébault et
Loreau 2003, Ives et al. 2005) et expérimentales (Downing et Leibold 2002, Paine
2002, Duffy et al. 2003) sur des réseaux trophiques montrent que la relation diversité
- productivité dans les réseaux trophiques peut étre plus complexe que dans les
communautés de producteurs primaires (un seul niveau trophique).

La productivité primaire dépend en effet de la quantité de ressources disponibles
dans le milieu mais aussi des interactions trophiques, notamment du nombre de
niveaux trophiques. Le modéle HSS (Hairston, Smith et Slobodkin 1960) prédit
qu’une augmentation de la ressource a un impact différent selon le niveau trophique
considéré et selon le nombre de niveaux trophiques. Dans un réseau a trois niveaux
trophiques (voir le schéma de cascade trophique, figure 5), le controle exercé par un
carnivore sur les herbivores favorise la croissance des producteurs primaires et ainsi
une forte productivité primaire. Dans ce cas, les herbivores sont soumis & un controle
par leur prédateur (contrdle top-down) tandis que les producteurs primaires et les
carnivores (controle bottom-up) sont controlés par la ressource.

Dans les modéles de réseaux trophiques, le fort controle des proies par les pré-
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dateurs est 1li¢ au choix d’interactions trophiques du type Lotka-Volterra. Dans des
modeéles de réseaux trophiques avec une autre réponse fonctionnelle, comme le mo-
deéle ratio-dépendant proposé par Arditi et Ginzburg (1989), 'augmentation de la
ressource peut avoir un effet positif sur chaque niveau trophique, et dépendre peu
du nombre de niveaux trophiques.

Diverses études sur des écosystémes aquatiques et terrestres naturels ont montré
la présence de cascades trophiques (Pace et al. 1999), et I'impact de 'apport en
¢léments nutritifs et de la péche sur la productivité primaire (Micheli 1999). La
force des cascades trophiques est influencée par 'existence d’omnivorie et de taux
de consommation différents selon la comestibilité des proies (Hulot et al. 2000). Les
interactions trophiques modifient donc fortement les effets de la diversité et de la
disponibilité en nutriments sur la productivité.

L’effet de la connectance trophique sur la biomasse a été récemment étudié dans
quelques modéles de réseaux trophiques : ’étude théorique de Thébault (2006), avec
un modele d’assemblage de réseau trophique incluant le recyclage de la matiére,
montre que la connectance trophique du pool d’espéces influence fortement la diver-

sité et la biomasse dans la communauté locale.

Interactions non trophiques et productivité De nombreuses études expéri-
mentales montrent que les interactions non trophiques, comme la facilitation (Mulder
et al. 2001, Cardinale et al. 2002, Rixen et Mulder 2005), peuvent jouer un grand role
dans le fonctionnement des écosystémes. Ainsi, les expériences de Rixen et Mulder
(2005) sur des communautés arctiques de mousses montrent que la diversité aug-
mente la rétention d’eau via une augmentation de la facilitation, ce qui augmente la
productivité. D’autres expériences montrent que les effets indirects, comme la mo-
dification d’habitat (Bertness et al. 1999, Bruno 2000, Mulder et al. 2001, Cardinale
et al. 2002, Rixen et Mulder 2005), ont un fort impact sur le fonctionnement des
écosystémes. Ainsi, les études expérimentales de Bertness et al. (1999) sur des com-
munautés intertidales rocheuses montrent que le couvert végétal formé par les algues
diminue le stress physique (comme la température ou ’évaporation), et a ainsi des
effets positifs sur le recrutement d’individus, la croissance et la survie, mais aussi
des effets négatifs en augmentant la pression exercée par les consommateurs.

Les différents types d’interactions n’agissent pas isolément et sont présents si-
multanément dans les écosystémes naturels, comme le montrent les expériences de

Callaway et Walker (1997).

Trés peu d’études théoriques s’intéressent au role des interactions non trophiques
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dans la biomasse et la productivité des écosystémes. La plupart des modéles utili-
sés sont focalisés sur un seul type d’interactions non trophiques et ne respectent
pas la conservation de la matiére; ce sont essentiellement des modeéles de mutua-
lisme (Ringel et al. 1996, Holland et al. 2002). Les travaux récents de Arditi et al.
(2005) constituent une premiére avancée dans cette direction, en ajoutant des modi-
fications d’interactions a un modeéle de réseau trophique. Leur modéle prédit que la
proportion de systémes «super efficaces» augmente avec 'intensité des modifications

d’interactions.

2.4 La relation entre diversité, interactions et stabilité
2.4.1 Diversité et stabilité

Le débat sur la relation entre diversité et stabilité est trés ancien. C’est souvent
effet de la complexité de la communauté (produit de la diversité et de la connec-
tance) qui est étudié. Les observations d’Odum (1953) et Elton (1958) montrent que
les communautés simples sont moins stables (oscillations de populations et suscep-
tibilité aux invasions).

Les études théoriques de systémes dynamiques, fondées notamment sur des équa-
tions de Lotka-Volterra (Gardner et Ashby 1970, May 1972, 1973) ont montré un
effet négatif de la diversité sur la stabilité locale de la communauté. Mais 'effet de
la diversité sur la stabilité dépend de la définition de la stabilité (Pimm 1984), des
critéres de stabilité choisis, et des modéles utilisés, modéles de compétition ou de
réseaux trophiques (De Angelis 1975).

La relation entre diversité et stabilité des propriétés de l’écosystéme a été étudiée
a partir des années 1990 : on s’intéresse désormais a la stabilité des propriétés de
I'écosystéme (en mesurant la variabilité temporelle de la biomasse) plutdt qu’a la
stabilité des communautés et de leurs populations (en mesurant la résilience ou la
résistance aprés une perturbation). La majorité des études théoriques sur des com-
munautés végétales montre un effet stabilisateur de la diversité sur les propriétés
écosystémiques, s’expliquant par une asynchronie de réponse des espéces aux fluc-
tuations de l’environnement (Hugues et Roughgarden 1998, Yachi et Loreau 1999,
Ives et al. 1999, Lehman et Tilman 2000). L’hypothése d’assurance (Yachi et Loreau
1999) associe a ’asynchronie de réponse le role de la compensation fonctionnelle
entre les différentes espéces (diminution et augmentation des performances des dif-
férentes espéces selon leur tolérance a l’environnement). L’étude expérimentale de

leffet de la diversité sur la variabilité, la résistance et la résilience des propriétés
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fonctionnelles est plus difficile du fait de la durée des expériences et de la corrélation
entre plusieurs facteurs. Les travaux expérimentaux montrent des effets variés de la
diversité sur la stabilité, souvent positifs (Dodd et al. 1994, Naem et Li 1997, Cal-
deira et al. 2005) mais parfois nuls (Petchey et al. 2002, Gonzales et Descamps-Julien
2004).

Quelques études montrent que la diversité peut avoir le méme effet positif sur
la stabilité dans les réseauz trophiques que dans les communautés végétales (Ives
et al. 2000) lorsque l'effet déstabilisant des interactions interspécifiques est mineur
devant l'effet stabilisant de la diversité di & l'asynchronie de réponse des espéces
aux fluctuations de I'environnement (Hughes et al 2002). Des modéles de réseaux
trophiques développés par Thébault et Loreau (2005) montrent que la compétition
indirecte entre plantes et la prédation peuvent modifier la relation diversité - stabi-
lité, mesurée par le coefficient de variation de la biomasse de chaque niveau trophique

(plantes et herbivores).

L’effet de la diversité sur la stabilité a aussi été étudié dans des réseauxr mutua-
listes. Les expériences réalisées par Fontaine et al. (2006) ont montré que la diversité
des pollinisateurs augmente la persistance des communautés de plantes, et que I'effet
positif de la diversité des pollinisateurs sur la stabilité des communautés végétales
peut s’expliquer par une complémentarité des groupes fonctionnels (morphologie des

piéces buccales des pollinisateurs).

Un effet stabilisateur de la diversité sur le fonctionnement des écosystémes n’est
pas forcément contradictoire avec une effet déstabilisant de la diversité sur les po-
pulations : des modeles (Ives et al 1999, Lehman et Tilman 2000) montrent en effet
que la variabilité de la biomasse totale de la communauté peut diminuer tandis que

la variabilité de la biomasse de chaque population augmente.

Diversité et extinctions secondaires Quelques études théoriques s’intéressent
a I'impact d’une perte primaire d’espéce sur les extinctions secondaires qu’elle pro-
voque (cascade d’extinctions), dans des modeéles de réseaux trophiques (Pimm 1980,
Borrvall et al. 2000, Thébault et al. 2007). Ces modéles montrent que la diversité
diminue le risque d’extinction en cascade dans des réseaux trophiques incluant la
compétition intraspécifique (Borrvall et al. 2000, Thébault et al. 2007), tandis qu’elle
l'augmente en 'absence de compétition intraspécifique (Pimm 1980, Thébault et al.
2007).
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2.4.2 Interactions et stabilité

Le choix d’interactions trophiques du type Lotka-Volterra dans des modéles proie
- prédateur conduit & des dynamiques cycliques et ainsi une déstabilisation des
populations (Inchausti et Ginzburg 2002). Le choix d’autres réponses fonctionnelles
ou 'ajout d’autres interactions comme la compétition interspécifique peut modifier

ces effets.

La relation entre connectance du réseau et stabilité fait I'objet du méme débat
que la relation entre diversité et stabilité. Selon la proposition de Mac Arthur (1955),
la connectance stabiliserait le réseau trophique, les consommateurs généralistes étant
moins affectés par une perturbation que les consommateurs spécialistes. Mais des
modéles théoriques, du type Lotka-Volterra généralisé, prédisent un effet négatif de la
connectance sur la stabilité locale (May 1972, 1973) ou la stabilité aprés suppression
d’une espéce dans un réseau trophique (Pimm 1980b). L’impact de la longueur de
la chaine trophique (Pimm et Lawton 1977) et de l'omnivorie (Pimm et Lawton
1978) est également encore débattu. Des études théoriques récentes montrent que
la complexité peut augmenter la stabilité, dans des modéles de compétition purs
(Rozdilsky et Stone 2001) ou de réseau trophique (Fussmann et Heber 2002).

La relation entre distribution des forces d’interactions et stabilité a été étudiée
dans des réseaux trophiques. Des analyses de réseaux trophiques réels montrent que
les réseaux trophiques naturels sont caractérisés par une majorité d’interactions de
faible intensité et un petit nombre d’interactions de forte intensité (Neutel et al.
2002). Des études empiriques (Neutel et al. 2002) et théoriques (McCann 1998)
ont montré qu’une grande proportion d’interactions faibles peut stabiliser la com-
munauté, en tamponnant les oscillations des populations de consommateurs et de
ressources, diminuant ainsi la probabilité d’extinctions. Ces études hors équilibre
montrent la nécessité d’une compensation des interactions fortes déstabilisatrices
par les interactions faibles. Les études a l'équilibre (May 1972, 1973, Jansen et
Kokkoris 2003) prédisent un effet stabilisateur des forces d’interactions faibles en
moyenne. Jansen et Kokkoris (2003) ont montré que l'effet des interactions faibles
dépend de leur effet sur la moyenne et la variance de la matrice d’interactions. Leur
étude montre que la stabilité locale dépend de la moyenne et de la variance des
coefficients d’interactions interspécifiques, et que cet effet des forces d’interactions
pourrait expliquer pourquoi la stabilité peut augmenter ou diminuer avec la com-

plexité.

L’effet des interactions sur la stabilité dépend donc non seulement de la connec-
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tance du réseau mais aussi de Uintensité (moyenne, variance, distribution de fré-

quences) des interactions.

Interactions et extinctions secondaires La diversité des proies peut augmen-
ter la diversité des consommateurs, notamment par diminution de la variabilité
temporelle de la biomasse des proies (hypothése montrée expérimentalement dans
des microcosmes aquatiques : Petchey 2000). Inversement, la présence de consom-
mateurs peut affecter la diversité des proies. Les consommateurs peuvent diminuer
la diversité des proies en augmentant leur mortalité ou diminuant leur reproduction,
en particulier lorsque la productivité de I'écosystéme est faible. Les consommateurs
peuvent augmenter la diversité des proies, en favorisant la coexistence de plusieurs
espéces de proies par prédation clé de votte (Paine 1966, Leibold 1996), en particulier
lorsque la productivité est forte : les consommateurs peuvent empécher ’exclusion
compétitive des proies si leur taux de consommation est plus fort sur les proies les
plus compétitives (figure 14). L’extinction du prédateur peut alors conduire a 1'ex-
tinction secondaire de la proie la moins compétitive. Dans une cascade a trois niveaux
trophiques (figure 14), l'extinction du consommateur secondaire peut conduire au
déclin du producteur primaire, du fait de la coopération indirecte entre ces deux
niveaux trophiques (Paine 1966). Ainsi, le déclin des populations de loutre de mer
sur la cote californienne a entrainé un déclin des populations d’algues (laminaires)

par augmentation de la pression d’herbivorie des oursins (Erstes et Palmisano 1974).

C\

@ taux de consommation
\//' \\préférentiel J T
DN R
\/ \// capacité compétitive
@ supérieure

Prédation clé de volte Cascade trophique

P\

et coexistence d’especes en compétition indirecte €t extinctions secondaires

Figure 14 : Interactions et extinctions secondaires

(C :carnivore, H :herbivore, P :plante, R :ressource)
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Les interactions interspécifiques, en particulier les interactions trophiques, inter-
viennent donc dans la coexistence des espéces, et donc la diversité spécifique de la
communauté. Les interactions directes entre espéces et les effets indirects peuvent
ainsi étre responsables d’extinctions secondaires, extinctions d’espéces provoquées
par la perte primaire d'une espéce. L’extinction d’une espéce dans un réseau d’in-
teractions peut conduire & une cascade d’extinctions secondaires, et modifier alors
la structure de 1’écosysteme.

L’effet de la connectance trophique sur les extinctions secondaires suite a une
perte primaire d’espéce a été étudié dans des réseaux trophiques. Des modéles de ré-
seaux trophiques montrent que la connectance peut diminuer le nombre d’extinctions
en cascade a la suite d'une perte primaire lorsque la compétition intraspécifique est
inclue dans le modéle (Ekl6f and Ebenman 2006, Thébault et al. 2007), ou 'augmen-
ter en l'absence de compétition intraspécifique (Pimm 1980, Thébault et al. 2007).
Une étude sur des réseaux trophiques expérimentaux (Dunne et al. 2002) a montré

un effet négatif de la connectance sur le nombre d’extinctions secondaires.

2.5 La relation entre diversité, interactions et invasions

Diversité et invasions La relation entre diversité et résistance des écosystemes
auz 1mvasions a été principalement étudiée dans des communautés végétales. Un tres
grand nombre d’études expérimentales montrent une relation positive entre diversité
et résistance aux invasions (relation négative entre diversité et invasibilité, mesurée
par le nombre d’espéces invasives) ; ces expériences sont menées a une échelle locale
et controlent tous les facteurs extrinséques (Knops et al. 1999, Naeem et al. 2000,
Hector et al. 2001, Kennedy et al. 2002, Fargione et al. 2003, Seabloom et al. 2003).
Inversement, les études expérimentales ou empiriques menées a une échelle régionale
peuvent montrer une relation positive ou négative entre diversité et résistance aux
invasions (Robinson et al. 1995, Wiser et al. 1998, Stohlgren et al. 1999), & cause de
la covariation de facteurs extrinséques tels que la capacité compétitive des espéces
du pool (Wardle 2001), la disponibilité en ressource (Byers et Noonburg 2003) ou les
perturbations (Levine et D’Antonio 1999). Trés peu d’études expérimentales se sont
intéressées aux mécanismes de résistance aux invasions dans des réseaux trophiques
(France et Duffy 2006) ; I’étude de France et Duffy (2006) montre un effet positif
de la diversité des consommateurs sur la résistance aux invasions dans des réseaux
trophiques.

La plupart des études théoriques sur les invasions reposent sur des modéles consi-

dérant un seul type d’interactions interspécifiques, des modéles de communautés
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compétitives (Ginzburg et al. 1988, Case 1990, Akgakaya et Ginzburg 1991, Kok-
koris et al. 1999, Moore et al. 2001, Byers et Noonburg 2003) ou des modéles de
réseaux trophiques (Law and Morton 1996, Morton and Law 1997, Steiner and Lei-
bold 2004, Virgo et al. 2006), ainsi que des modéles de communautés compétitives
(Moore et al. 2001). Les modéles de compétition peuvent montrer une relation di-
versité - résistance aux invasions positive (Case 1990, Byers et Noonburg 2003) ou
négative (Byers et Noonburg 2003), et les modéles de réseaux trophiques montrent
généralement une relation positive (Law et Morton 1996).

Si leffet de la diversité sur la résistance aux invasions a été trés étudié, son
effet sur la robustesse vis-a-vis des extinctions provoquées par les invasions a été peu
étudié, que ce soit par une approche empirique (Pfisterer et al. 2004), expérimentale
ou théorique (Case 1990 : modeéle de communauté compétitive avec une petit nombre

d’espéces).

Interactions et invasions Malgré la reconnaissance croissante de l'importance
des interactions non trophiques et des effets indirects indirects dans le fonctionne-
ment des écosystéme, l’effet des interactions sur la résistance auz invasions a été
peu étudié. Bruno et al. (2003) soulignent la nécessité de comprendre le role des
interactions non trophiques et des effets indirects dans la résistance aux invasions,
ainsi que les mécanismes impliqués. Les expériences de Naecem et al. (2000) réali-
sées sur des communautés végétales mettent en évidence le role de la compétition
indirecte par exploitation des ressources dans la résistance aux invasions.

Quelques études théoriques se sont intéressées a l'effet de I'intensité de la com-
pétition, dans des modéles de communautés compétitives, sur la résistance aux in-
vasions. Case (1990) a montré un effet positif de I'intensité de la compétition in-
terspécifique sur la résistance aux invasions dans un modeéle a 4 espéces, tandis que
Kokkoris et al. (1999) ont montré que les communautés résistantes aux invasions
ont des coefficients de compétition faibles. Wilson et al. (2003) ont montré avec un
modéle de type Lotka-Volterra généralisé que la diversité spécifique empéche les in-
vasions lorsque les interactions sont faibles mais les facilite les invasions lorsque les
interactions sont fortes.

Le role des interactions dans les impacts écologiques des invasions (nombre d’ex-
tinctions provoquées par les invasions) a peu été étudié. L’étude expérimentale de
Petren et Case (1996) par exemple, montre que le déclin du gecko natif Lepidodac-
tylus lugubris di au gecko Hemifactylus frenatus qui envahit les régions urbaines du
Pacifique, s’explique par une meilleure capacité de I'espéce exotique & exploiter les

ressources trophiques (compétition par exploitation).
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Principales hypothéses et mécanismes Plusieurs hypothéses sont proposées
pour expliquer la relation entre diversité et résistance aux invasions (Wardle et al.
2001).

Une premiére hypotheése est [’effet de sélection ou effet d’échantillonnage. La
diversité du pool augmente la probabilité d’inclure des espéces trés compétitives
dans la communauté ou des espéces ayant des traits similaires a ceux de l'espéce
invasive, et ainsi la probabilité d’élimination des espéces invasives par exclusion
compétitive (Wardle 2001). La diversité peut également augmenter la probabilité
d’inclure des ennemis naturels de Iespéce invasive (Tilman 1999). Cette hypothése
a été validée par des expériences sur des communautés végétales (Crawley et al.
1999).

Une deuxiéme hypothése est l'effet de complémentarité dans lutilisation de la
ressource, ou hypothése de la niche écologique (Elton 1958, Tilman 1999). Lorsque
le nombre d’espéces augmente, la proportion de ressources utilisées augmente si les
espéces sont complémentaires (occupation de toutes les niches), et ainsi la disponi-
bilité en ressources pour l'espéce introduite diminue (absence de niche vacante), ce
qui diminue sa probabilité d’établissement. Cette hypothése a été validée expérimen-
talement sur des communautés de plantes (Fargione et al. 2003). Une espéce aux
caractéristiques biologiques trés différentes des espéces autochtones pourrait ainsi
avoir plus de chances de succés, en occupant une niche vacante, mais les espéces
introduites ont souvent des caractéristiques similaires a celles des espéces locales
(Levine et D’Antonio 1999).

On retrouve ici les deux principales hypothéses expliquant la relation positive
entre diversité et productivité. Ces deux hypothéses ne sont pas exclusives, et
d’autres mécanismes peuvent intervenir, de maniére paralléle ou opposée aux deux
mécanismes présentés ci-dessus. Par exemple, la diversité peut diminuer la résis-
tance aux invasions en augmentant la disponibilité en ressources (Prieur-Richard et
al. 2002).

L’observation paradoxale d’une relation diversité - invasibilité positive a 1’échelle
régionale (et négative a I’échelle locale) peut s’expliquer par une hétérogénéité spa-
tiale des ressources. Byers et Noonburg (2003) montrent en effet & I’aide d’un mo-
déle de communauté compétitive que la relation diversité - invasibilité est négative a
I’échelle locale, et devient positive a ’échelle globale du fait d’une augmentation des
ressources disponibles (échelle-dépendance de la relation diversité - invasibilité). Une
étude fondée sur la théorie stochastique de la niche (Tilman 2004), selon laquelle une

espéce invasive s’établit seulement si les propagules survivent a la mortalité stochas-
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tique, montre que la faible invasibilité des communautés & forte diversité spécifique
s’explique par les faibles niveaux de ressources rencontrés dans ces communautés, et
que dans des régions diversifiées (échelle régionale), un grand pool d’espéces pourrait
étre insuffisant pour exploiter I’hétérogénéité des régions si 'hétérogénéité spatiale
est forte.

La détection d’un effet de complémentarité d’utilisation de la ressource domi-
nant par rapport a l'effet de sélection nécessite un schéma expérimental incluant
des parcelles de monocultures de chacune des espéces présentes dans le pool d’es-
péces (Wardle et al. 2001). Des communautés d’espéces mélangées résistent mieux
aux invasions que n’importe quelle espéce seule (phénomeéne appelé «transgressing
overyieldingy ), ce qui est un argument en faveur d’une résistance liée a des inter-
actions parmi les espéces résidentes (effet de complémentarité) plutot quun effet
de sélection. Mais le «transgressing overyielding» est une mesure tres restrictive de
la complémentarité entre espéces. Dans la mesure ol les communautés résistantes
diminuent la biomasse et la productivité des espéces introduites, la compétition par
exploitation des ressources (effet de sélection) contribue également a 'effet positif

de la diversité sur la résistance aux invasions.

2.6 La relation entre diversité, interactions et services écolo-

giques

Des études expérimentales montrent que la diversité est a I'origine de nombreux
bénéfices pour les sociétés humaines. La diversité des espéces d’insectes pollinisa-
teurs, par exemple, a un impact positif sur la pollinisation des fleurs et ainsi sur
la fructification. Des études empiriques ont montré en effet que la fructification des
plants de café en Indonésie est plus importante lorsque la diversité des communautés
de pollinisateurs a proximité des fermes est plus grande (Klein et al. 2003).

La diversité peut également avoir un impact positif sur la lutte contre des ra-
vageurs (insectes nuisibles par exemple) ou limiter la propagation de maladies. Des
expériences menées en champ dans le Wisconsin ont par exemple montré que la
diversité des prédateurs et des parasitoides du puceron vert du pois entraine une
diminution de la densité du puceron et ainsi une augmentation des rendements de lu-
zerne (Cardinale et al. 2003). Une étude théorique basée sur un modéle probabiliste
(Ostfeld et LoGiudice 2003) montre que le risque d’infection humaine de la maladie
de Lyme (transmise par les tiques) diminue avec la diversité des hotes secondaires

(rongeurs, daim).
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La diversité spécifique et les interactions entre espéces sont ainsi a l'origine de
biens (productivité) et de services (pollinisation, lutte biologique) écologiques nom-

breux et variés.

2.7 Bilan de I’étude des relations structure - fonctionnement

La relation entre diversité et biomasse ou productivité a été étudiée principale-
ment dans des communautés végétales et des réseaux trophiques, de maniere expé-
rimentale ou théorique. Malgré une reconnaissance croissante de l'importance des
interactions non trophiques, en particulier les interactions positives (Rixen et Mul-
der 2005), et des effets indirects (Bertness et al. 1999) dans les écosystémes naturels,
leurs effets sur le fonctionnement des écosystémes sont treés peu étudiés.

Le role de la diversité sur la résistance aux invasions a principalement été étudié
a 'aide de modéles de réseaux trophiques ou de communautés compétitives et par
des expériences sur des communautés végétales et des réseaux trophiques. Mais le
role des interactions sur la résistance aux invasions (Case 1990, Kokkoris 1999) et
effet de la diversité (Case 1990, Pfisterer 2004) et des interactions sur le nombre
d’extinctions provoquées par les invasions est trés peu connu.

Il est ainsi nécessaire de prendre en considération les interactions non trophiques
en écologie théorique (Borer et al. 2002, Bruno et al. 2003, Berlow et al. 2004). La
prise en compte des effets non trophiques doit permettre d’étudier le fonctionnement
d’écosystémes incluant les différents types d’interactions entre espéces, et I'impact
des effets non trophiques sur les processus fonctionnels, tels que la production ou la

résistance aux invasions.
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3 Objectifs : construire un modéle de réseau d’in-
teractions afin d’étudier son fonctionnement, no-

tamment sa réponse aux invasions biologiques

Le travail présenté dans cette thése s’inscrit dans le cadre de I’étude de la relation
entre structure et fonctionnement des écosystémes. La biodiversité a un fort impact
sur le fonctionnement des écosystémes ; elle assure des services écologiques tels que la
résistance aux invasions biologiques. Les invasions biologiques, probléme actuel ma-
jeur, peuvent provoquer des pertes de biodiversité et ainsi de services écologiques. Le
développement d’un cadre théorique sur le comportement des écosystémes vis-a-vis
des invasions est nécessaire pour tester I’hypothése de la biodiversité et des inter-
actions interspécifiques comme barriére aux invasions, expliquer et prédire I'impact
des invasions sur le fonctionnement des écosystémes.

Comme nous 'avons vu, les études théoriques portant sur la relation entre bio-
diversité et fonctionnement des écosystémes ont été réalisées a ’aide de systémes
simples et spécifiques (communautés végétales, réseaux trophiques, communautés
compétitives), et dont la plupart ne respectent pas les contraintes de bilans de masse
et d’énergie. Bien que 'importance des interactions non trophiques soit de plus en
plus reconnue, leurs impacts sur la biodiversité et le fonctionnement des écosys-
témes et les mécanismes impliqués sont peu connus. Comment les interactions non
trophiques affectent-elles la relation entre structure et fonctionnement des écosys-
témes ? Comment les écosystémes complets incluant tous les types d’interactions

répondent-ils aux invasions biologiques 7

L’objectif de cette étude est de construire un modéle complexe général d’écosys-
téeme afin d’étudier la relation entre structure et fonctionnement des écosystémes, et
en particulier le comportement des écosystémes vis-a-vis des invasions biologiques.

Cette étude suit la démarche suivante :

1. Construire un modéle d’assemblage de réseau d’interactions complet qui in-
clut tous les types d’interactions interspécifiques et qui respecte le principe de
conservation de la matiére, en introduisant dans un modéle de réseau trophique

des interactions non trophiques.

2. A partir de ce modele de réseau d’interactions, examiner les propriétés qui
émergent de ’assemblage de la communauté, afin d’étudier la relation entre
structure (diversité spécifique, interactions) et fonctionnement (biomasse, pro-

ductivité) dans des écosystémes complets. Cette étude permettra notamment
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de généraliser les théories existantes sur la relation entre biodiversité et fonc-
tionnement des écosystémes, en étudiant cette relation dans des réseaux d’in-
teractions complets.

3. Appliquer ce modéle de réseau d’interactions a ’étude des invasions biolo-
giques, afin de déterminer les facteurs écologiques qui influencent la suscepti-
bilité des écosystémes aux invasions (résistance) et les impacts des invasions

sur l'organisation (extinction d’espéces) et le fonctionnement des écosystémes.

3.1 Comment construire un réseau d’interactions respectant

la conservation de la matiére ?

L’objectif premier est de construire un modeéle qui inclut tous les types d’in-
teractions et qui respecte les bilans de matiére. En effet, la plupart des modéles
utilisés dans les études des relations entre structure et fonctionnement des écosys-
témes ne considérent qu'un type d’interaction interspécifique : réseaux trophiques
(Thébault et Loreau 2003, Ives et al. 2005, Law et Morton 1996, Steiner et Leibold
2004, Thébault et al. 2007), réseaux mutalistes (Ringel et al. 1996, Holland et al.
2002), communautés compétitives (Case 1990). De plus, excepté certains modeéles
de réseaux trophiques qui incluent le recyclage de la matiére (Thébault et Loreau
2003), la plupart de ces modéles ne respectent pas la conservation de la matiére
(Ringel et al. 1996).

Respecter le principe de conservation de la matiére. L’idée est d’introduire
des interactions non trophiques dans un modéle de réseau trophique développé par
Thébault et Loreau (2003). Ce modéle a trois niveaux trophiques est un modéle
dynamique d’équations différentielles couplées & compartiments, avec compétition
des plantes pour un nutriment limitant, et recyclage de la matiére.

Le choix d'un modéle d’assemblage, dans cette thése, permet d’étudier la rela-
tion entre structure et fonctionnement des écosystémes par une approche dynamique
plus réaliste qu’une étude analytique de cas particuliers a I’équilibre (cas de 1’étude
de Thébault et Loreau, 2003), comme le recommandent Loreau et al. (2001). Les
espéces sont tirées au hasard dans un pool d’espéces définies par leurs caractéris-
tiques biologiques (taux de mortalité, taux de prédation...) et introduites dans la
communauté locale. Le modéle doit respecter la conservation de la matiére lors des
introductions d’espéces et des extinctions d’espéces; lorsque la biomasse d’'une es-

péce passe en dessous du seuil correspondant & I’extinction, cette masse est ajoutée
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a celle du pool régional du sol. Inversement, lorsqu'une espéce est introduite, la
biomasse introduite est déduite de la masse du pool régional du sol.

Le modeéle doit également respecter la conservation du volume du sol, lors des
extinctions et des introductions d’espéces de plantes. Les nutriments diffusent selon
la loi de Fick dans le sol, qui est compartimenté (zones locales d’absorption et pool
régional de sol). Le volume V; de la zone locale d’une espéce i de plante éteinte
est transféré au volume Vi du pool régional du sol, et le volume attribué a la zone

locale d'une espéce de plante introduite est déduit du volume du pool régional du

s s
sol. On a alors V,,, = Vi + ZVi = Constante. Dans ce cas, ZV; augmente
i=1 i=1
avec le nombre d’espéces de plantes, ce qui signifie que les espéces de plantes sont
s

complémentaires (dans le cas d’espéces redondantes, Z V; = Constante). Le choix

d’une complémentarité des espéces est justifié par déglétudes a la fois théoriques
(Loreau 1998) et empiriques (Loreau and Hector 2001).

Ce modéle d’assemblage de réseau trophique respecte ainsi le principe de conser-
vation de la matiére; il s’agit maintenant d’ajouter des interactions non trophiques

respectant également les bilans de masse et d’énergie.

Les modifications d’interactions, un outil pour introduire les interactions
non trophiques au sein d’un réseau trophique. La complexification du mo-
deéle de réseau trophique, en introduisant d’autres types d’interactions interspéci-
fiques telles que le mutualisme et la compétition, doit respecter la conservation de la
matiére. En introduisant des modifications d’interactions dans un réseau trophique,
on permet & toute espéce z du réseau de modifier une interaction trophique entre
deux espéces x et y (ressource et consommateur). La modification de Iinteraction
trophique entre les espéces x et y entraine une augmentation ou une diminution du
taux de croissance de I'espéce x et de celui de I'espéce y. La modification, par 'es-
péce z, d'une interaction trophique entre 'espéce x et une autre espéce est donc a
lorigine dun effet spécifique de espéce z sur I'espéce x (effet positif, négatif ou nul).
Les modifications d’interactions, en augmentant ou diminuant les flux de matiére
entre ressources et consommateurs, permettent donc d’introduire des interactions
non trophiques tout en respectant la conservation de la matiére.

Toute espéce z peut potentiellement modifier une interaction trophique donnée,
avec une probabilité appelée connectance non trophique (connectance des modifi-
cations d’interactions). L’interaction trophique entre deux espéces x et y peut étre

modifiée par n’importe quelle espéce z du systéme, selon une intensité de modifica-
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tion d’interaction my,, et la biomasse X, de I'espéce z.

La fonction qui décrit les effets non trophiques doit respecter plusieurs condi-
tions :

— une fonction croissante des intensités de modification my,,

— une fonction croissante des biomasses X ;

— pas de modification d’interaction si mg,, = 0 ou X, = 0;

— une fonction strictement positive, afin que le flux de matiére entre ressource

et consommateur ne soit pas inversé.

Le coefficient trophique a,, (taux de prédation) de I'interaction trophique entre
deux espéces x et y est multiplié par un coefficient non trophique p,, dépendant
de toutes les especes du réseau. ayy fig, est alors le taux de consommation réaliseé,
a,, correspondant au taux de consommation potentiel en I’absence de modifications
d’interactions.

Dans une premiere étude, jutilisais une fonction non trophique i, du type :

n
Agy X flgy = Qgy X E L+ mgy. X,

z=1
Mais cette fonction impliquait de choisir des modifications d’interactions d’intensité
positive (mg,. > 0). La possibilité pour m,,, d’étre positif ou négatif (ou nul), et
donc la possibilité pour chaque espéce d’augmenter ou de diminuer le flux trophique
entre deux espéces (ou de ne pas avoir d’effet), ajoute une contrainte supplémen-
taire pour le choix de la fonction qui décrit les effets non trophiques. Une fonction
exponentielle de I'intensité de modification satisfait cette condition supplémentaire
tout en satisfaisant les autres conditions. Des études préliminaires durant cette thése
ont montré qu'une fonction exponentielle de la biomasse des espéces est trop forte
et peut déstabiliser le systéme, ce qui implique un choix de dépendance linéaire de
la biomasse des espéces. J’ai ainsi déterminé la fonction p,, qui respecte I’ensemble

des conditions imposées :

Z My log(1 + X)

gy X fgy = Uy X € 2=1
n
ary x [J(1+ X.)me
z=1
Si Mgy, = 0 ou X, = 0, e™v2 log(1+Xz) — 1 et l'espéce z n'a pas d’effet sur le

flux trophique entre les espéces z et y (le taux de consommation réalisé ag, p,, est

égal au taux de consommation potentiel ayy). Si my,, > 0 et X, > 0, le coefficient
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trophique a,, est multipli¢ par un coefficient non trophique plus grand que 1. Si
May. < 0 et X, > 0, le coefficient trophique ag, est divisé par un coefficient non
trophique plus grand que 1. Il s’agit ainsi d’une fonction symétrique pour i, par
rapport & 1, liée a la possibilité pour m,,. d’étre positif ou négatif (symétrie des
My Par rapport a 0).

Le modéle permet de faire varier la proportion des modifications d’interactions
réalisées parmi toutes les modifications d’interactions possibles, en manipulant la
connectance non trophique. L’intensité des modifications d’interactions my,, est
comprise entre une borne supérieure appelée intensité non trophique mazximale et
une borne inférieure correspondant a son opposé. En manipulant 'intensité non
trophique maximale, il est ainsi possible de faire varier ’étendue de la gamme de
valeurs des myg,.. On peut ainsi tester I'impact de la force et de la prévalence des

effets non trophiques sur des processus fonctionnels de 1’écosystéme.

Modéliser tous les types d’interactions. En permettant a chaque espéce de
modifier I'interaction trophique entre deux espéces du systéme, on autorise chaque
espéce a modifier le taux de croissance de n’importe quelle autre espéce de 1’écosys-
teme, ce qui permet la présence de tous les types d’interactions au sein de 1’écosys-
teme (figure 15).

=@
)Y
] AN
(=) =(=)

Figure 15 : Modélisation du mutualisme via des modifications d’interactions

(cas de deux espéces d’herbivores augmentant chacune le flux de ressource de l'autre

espéce d’herbivore)

Le signe et l'intensité de 'effet d’une espéce j sur 'espéce ¢ sont déterminés par
le calcul de la dérivée partielle du taux de croissance de l’espéce i par rapport a

la biomasse de 'espéce j. Les interactions interspécifiques sont caractérisées par le
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signe et I'intensité de chacun des deux effets spécifiques établis entre les deux espéces

(figure 16) :
0 (X)) 0 (dX,
ox; \at ) ox; \at

)
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Figure 16 : Intensité des effets spécifiques et interactions interspécifiques

Chaque espéce pouvant également modifier les interactions entre elle-méme et
ses ressources, ou ses consommateurs, chaque espéce peut modifier son propre taux
de croissance, ce qui permet d’inclure des interactions intraspécifiques (compétition
intraspécifique si m,.. < 0 et coopération intraspécifique si m,., > 0), et ainsi une
régulation densité-dépendante des populations.

Ce modéle de réseau d’interactions inclut donc tous les types d’interactions in-

terspécifiques et les interactions intraspécifiques.

Modéliser des introductions d’espéces. Le processus d’assemblage implique
une succession d’introductions et d’extinctions d’espéces. Dans certains modéles
d’assemblage de communautés (Ginzburg et al. 1988, Case 1990, Law and Morton
1996, Kokkoris 1999), une espéce n’est introduite que lorsque la communauté a

atteint un nouvel état d’équilibre. Dans le modéle de réseau d’interactions construit
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ici, les espéces tirées au hasard dans le pool d’espéces sont introduites réguliérement
dans la communauté, ce qui est une méthode plus réaliste dans la mesure ou les
invasions biologiques se produisent souvent lors de perturbations. Est considérée
comme invasive toute espéce introduite qui réussit a s’établir dans la communauté,
quelles que soient ses caractéristiques biologiques (selon la définition classiquement
utilisée dans les études théoriques), les espéces introduites ont en effet souvent des

caractéristiques biologiques similaires aux espéces autochtones.

3.2 Quelles sont les relations entre structure et fonctionne-
ment, et invasions biologiques, dans des réseaux d’inter-

actions complets ?

La construction d’'un modéle de réseau d’interactions complet permet de généra-
liser les théories existantes sur la relation entre biodiversité et fonctionnement des
écosystémes, notamment les relations diversité - productivité et diversité - invasi-
bilité. Cette approche théorique permet de déterminer le réle des interactions non
trophiques dans les processus fonctionnels de ’écosystéme. Le modéle d’assemblage
de réseau d’interactions est également appliqué a I’étude des invasions biologiques,
de leurs impacts écologiques, et des facteurs de susceptibilité des écosystémes aux

invasions biologiques.

Y a-t-il des relations entre diversité et interactions dans des réseaux d’in-
teractions ? Les études réalisées sur des réseaux trophiques ont montré ’existence
de relations entre la diversité spécifique et les propriétés des réseaux trophiques.
Dans cette thése sont examinées les relations entre diversité et interactions dans
des réseaux d’interactions :
— I'impact de la richesse spécifique du pool d’espéces sur la connectance du réseau
d’interaction et sur la force moyenne des interactions ;
— limpact de la connectance non trophique et de l'intensité non trophique sur
le nombre d’espéces dans la communauté.
Cette étude permet d’établir une relation entre deux facteurs d’organisation des
écosystémes : la diversité spécifique et les interactions interspécifiques, caractérisées

par leur force et leur prévalence.

Quelle est la relation entre diversité et productivité dans des réseaux d’in-

teractions complets ? Nous avons vu que la relation entre diversité et produc-
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tivité a été principalement étudiée dans des communautés végétales ou des réseaux
trophiques, que ce soit par des études expérimentales ou théoriques. Les interactions
trophiques sont le seul type d’interaction interspécifique directe considérée dans ces
études ; la compétition par exploitation d’une ressource commune est une interac-
tion indirecte liée a l'interaction trophique entre ressource et consommateur. Le
modéle de réseau complet permet de comparer la relation diversité - productivité
dans un réseau trophique (en 'absence de modifications d’interactions) et un réseau

d’interactions.

Quels sont les effets des interactions non trophiques sur la biomasse et la
productivité? L’effet des interactions non trophiques est ici étudié en manipulant
la connectance et 'intensité des modifications d’interactions, appelées connectance
non trophique et intensité non trophique. Cette étude s’intéresse a I'impact de ces
effets non trophiques sur la biomasse de la communauté et la biomasse et la pro-

duction de chaque niveau trophique (figure 17).

Quels sont les impacts des introductions d’espéces sur la structure et le
fonctionnement des écosystémes? Dans cette étude, les introductions d’es-
péces sont caractérisées par la période d’'introduction. Les impacts écologiques des
introductions d’espéces sur la structure et le fonctionnement des écosystémes (figure
17) sont mesurés au travers des effets de la fréquence d’introduction d’espéces sur :
— la richesse spécifique ainsi que le nombre d’extinctions d’espéces résidentes
provoquées par les introductions, dans la communauté et & chaque niveau
trophique ;
— la biomasse et la productivité.

Quels facteurs écologiques favorisent la résistance des écosystémes aux
invasions 7 La résistance aux invasions est ici mesurée par la probabilité d’échec
des introductions d’espéces (I'invasibilité étant la probabilité de succés). La relation
diversité - invasibilité a été étudiée dans des systémes a un seul type d’interactions
interspécifiques. Quelle est la forme de la relation entre diversité et invasibilité dans
un réseau d’interactions? Cette étude vise a déterminer les effets de la richesse
spécifique et des interactions non trophiques (caractérisées par la connectance et
'intensité non trophiques) sur la résistance aux invasions dans des réseaux d’inter-

actions complets (figure 17).
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Quels facteurs écologiques limitent les impacts des invasions sur les ex-

tinctions d’espéces? Peu d’études théoriques s’intéressent aux impacts écolo-

giques des introductions d’espéces et aux facteurs modulant ces impacts (Case 1990),

alors qu’un certain nombre d’études sur des modéles de réseaux trophiques évaluent

I'effet de la diversité ou de la connectance trophique sur le nombre d’extinctions

secondaires suite & une perte primaire d’espéce. Quels sont les effets de la richesse

spécifique et des interactions non trophiques sur le nombre d’extinctions provoquées

par des introductions d’espéces ?

STRUCTURE DE L’ECOSYSTEME FONCTIONNEMENT DE L’ECOSYSTEME

9

o -~ Biodiversité -~z -*--- Biomasse, production

o |

«» Interactions trophiques

i S:<27  Stabilité
et non trophiques ~<= - =~ # Résistance aux invasions
Facteurs abiotiques -# Robustesse aux extinctions provoquées
par les invasions

-~

~ -
~ () -
~ -
.
-

Introductions
d’especes

Figure 17 : Relations entre structure et fonctionnement des écosystémes,

étudiées dans cette thése avec un modele de réseau d’interactions complet

Les programmes informatiques que j’ai écrits dans cette thése utilisent le langage

C-++ (avec utilisation de la librairie GSL : GNU Scientific Library).
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4 Principaux résultats : interactions non trophiques,
invasions biologiques et relation structure - fonc-

tionnement des écosystémes

La construction d’un modéle de réseau d’interactions, incluant tous les types
d’interactions entre espéces et respectant les bilans de masse et d’énergie, permet
d’étudier les relations entre structure et fonctionnement dans des écosystémes com-
plets. Ce modéle d’assemblage de réseau d’interactions, présenté dans le chapitre 1,
permet d’étudier la relation entre biodiversité, interactions interspécifiques et fonc-
tionnement des écosystémes en manipulant la richesse spécifique, la connectance
et l'intensité non trophiques. Ce premier travail a permis de mettre en évidence le
role clé des interactions non trophiques dans le fonctionnement des écosystémes, en
particulier leur effet sur la relation entre diversité et productivité, et leur impact a
la fois sur les facteurs d’organisation (diversité, structure du réseau d’interactions)
et les processus fonctionnels (biomasse, productivité). Ce chapitre met également
en évidence une relation de dépendance entre deux caractéristiques structurales des
écosystemes, la diversité spécifique et les interactions interspécifiques, montrant qu’il
existe une diversité-dépendance des interactions interspécifiques. Cette étude sou-
ligne ainsi la nécessité de prendre en compte les interactions non trophiques dans les
approches théoriques et expérimentales de la relation biodiversité - fonctionnement
des écosystémes.

Le modeéle de réseau d’interactions complet a ensuite été appliqué a 1’étude des in-
vasions biologiques, des facteurs conditionnant leur succés et de leurs impacts sur les
écosystémes (chapitre 2). Dans ce modéle, la fréquence des introductions d’espéces
peut étre manipulée, indépendamment des facteurs d’organisation de 1’écosystéme
(diversité, interactions non trophiques), et le devenir de chaque introduction d’espéce
(succés ou échec) ainsi que les extinctions d’espéces provoquées par chaque intro-
duction sont également pris en compte. Cette étude permet de dégager les facteurs
écologiques favorisant la résistance des écosystémes aux invasions et les facteurs li-
mitant les extinctions d’espéces provoquées par les introductions, ainsi que I'impact

des introductions d’espéces sur la structure et le fonctionnement des écosystémes.

La theése s’appuie ainsi sur deux chapitres, dont je présente ici les principaux
résultats.
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4.1 Interactions non trophiques, biodiversité et fonctionne-
ment des écosystémes : un modéle de réseau d’interac-

tions

(A partir de Uarticle : Goudard and Loreau, Non-trophic interactions, biodiversity
and ecosystem functioning : an interaction web model, American Naturalist, accepté

avec révisions, lecture de la version révisée)

Ce chapitre présente un modéle d’assemblage de réseau d’interactions complet,
construit par I'ajout d’interactions non trophiques, sous la forme de modifications
d’interactions, & un modéle de réseau trophique a trois niveaux trophiques développé
par Thébault et Loreau (2003), et respectant la conservation de la matiére.

Ce modeéle, qui inclut tous les types d’interactions, est utilisé pour étudier les
relations entre structure et processus fonctionnels qui émergent de ’assemblage de
réseaux d’interactions complets, et comparer ces relations entre réseaux trophiques
et réseaux d’interactions. J’ai étudié l'effet de la richesse spécifique, de la connectance
et de l'intensité des interactions non trophiques sur les processus fonctionnels qui
émergent de 'assemblage de réseaux d’interactions, notamment la biomasse (dans
la communauté totale et a chaque niveau trophique) et la production des différents

niveaux trophiques.

Diversité-dépendance des interactions Le modéle de réseau d’interactions

met en évidence une relation de dépendance entre diversité spécifique et interac-
tions interspécifiques :

— la connectance du réseau d’interactions augmente avec la richesse spécifique ;

— la force des effets interspécifiques (facilitation, inhibition) diminue avec la ri-
chesse spécifique.

La prévalence et la force des interactions interspécifiques dépendent donc de la di-

versité spécifique.

Impact des effets non trophiques sur la diversité Le modéle de réseau d’in-
teractions prédit un fort impact de la connectance et de I'intensité non trophiques sur
la richesse spécifique locale, avec notamment un impact négatif pour de fortes valeurs
de connectance ou d’intensité non trophiques, trés marqué dans le niveau trophique
des plantes. Les effets non trophiques peuvent ainsi exercer de fortes contraintes sur

la coexistence des espéces.
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Relation diversité - production dans des réseaux d’interactions La rela-
tion entre la biodiversité et la biomasse ou la production obtenue avec notre modéle
de réseau d’interactions complet n’est pas sensiblement différente de celle obtenue
avec des modéles de communautés végétales, mais, comme pour les modeéles de ré-
seaux trophiques, les mécanismes sont beaucoup plus complexes. Toutefois, la forme
de la relation diversité - biomasse (ou diversité - production) obtenue avec le mo-
deéle de réseau trophique (en 'absence de modifications d’interactions) ou le modéle
de réseau d’interactions présentés dans cette thése est plus simple (fonction crois-
sante) que celle obtenue dans le modéle de réseau trophique de Thébault et Loreau
(2003). Le modele de réseau d’interactions prédit une relation positive entre diver-
sité et biomasse ou production ; cette étude permet donc une extension des résultats
précédents obtenus sur des communautés de producteurs primaires et des réseaux

trophiques, en incluant les interactions non trophiques.

Impact des effets non trophiques sur les processus fonctionnels Les pro-
cessus fonctionnels tels que la biomasse et la production ne dépendent pas seule-
ment de la diversité spécifique (Tilman et al. 1997, Loreau et al. 1998, Hector et al.
1999, Spehn et al. 2005) et de la structure trophique (Leibold et al. 1997, Thébault
et Loreau 2003, Ives et al. 2005) mais aussi des interactions interspécifiques non
trophiques, en particulier de la connectance et de l'intensité des interactions non
trophiques. Le modéle prédit un effet négatif de la connectance et de 'intensité non
trophiques sur la biomasse et la production, en particulier chez les producteurs pri-
maires. Cet effet s’explique mathématiquement par ’hypothése de multiplicativité
des modifications d’interactions et d’additivité des taux de consommation réalisés,

liée a la fonction non trophique utilisée dans le modéle de réseau d’interactions.

Complexité de la relation entre structure et fonctionnement des écosys-
témes liée a une relation de dépendance entre diversité et interactions
Les effets de la diversité spécifique sur les processus fonctionnels peuvent étre en
partie expliqués par la diversité-dépendance des interactions interspécifiques et I’im-
pact des effets non trophiques sur la coexistence des espéces. La diversité peut avoir
un effet direct sur les processus fonctionnels, ou un effet indirect via un effet sur
les interactions interspécifiques. Les interactions peuvent également avoir un effet
direct sur les processus fonctionnels et un effet indirect via un effet sur la diversité

de la communauté.

Cette étude montre ainsi que la relation entre biodiversité et processus fonction-
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nels est modifiée par les interactions non trophiques et complexifiée par la diversité-
dépendance des interactions, et que les interactions peuvent profondément influencer
les processus écologiques. Ce travail souligne 'importance des interactions non tro-
phiques dans le fonctionnement des écosystémes et la nécessité de les prendre en
compte dans les études théoriques et expérimentales sur la relation entre biodiver-

sité et fonctionnement des écosystémes.

4.2 Reésistance aux invasions biologiques et impacts des inva-
sions sur les écosystémes : importance de la biodiversité

et des interactions interspécifiques

(A partir de Uarticle : Goudard and Loreau, Resistance to biological invasions and
robustness to species extinctions : importance of species interactions and biodiversity,

soumis a Oikos)

Dans ce chapitre, la résistance d’un écosystéme aux invasions biologiques et la
robustesse d’un écosystéme vis-a-vis des extinctions d’espéces causées par les espéces
invasives, sont vues comme des aspects du fonctionnement des écosystémes. Quels
sont les impacts des invasions sur les écosystémes et en quoi la biodiversité et les
interactions interspécifiques au sein d’un écosystéme influencent-ils sa résistance aux

invasions et sa robustesse vis-a-vis des pertes d’espéces ?

De nombreuses études théoriques et expérimentales montrent que la résistance
aux invasions augmente avec la richesse spécifique, mais les systémes étudiés ne
considérent qu’un seul type d’interactions interspécifiques. Trés peu d’études s’in-
téressent aux effets des interactions interspécifiques sur la résistance aux invasions,
ou aux effets de la biodiversité et des interactions interspécifiques sur la robustesse

des écosystemes vis-a-vis des extinctions d’espéces provoquées par les invasions.

Le modele utilisé dans ce chapitre est similaire au modéle construit dans le
chapitre précédent, et permet ’étude des invasions biologiques. C’est un modéle
d’assemblage de réseau d’interactions complet, incluant les interactions trophiques
et non trophiques, et respectant le principe de conservation de la matiére. Ce modéle
permet d’étudier 'effet de la fréquence des introductions d’espéces, de la diversité
spécifique, de la connectance et de l'intensité des interactions non trophiques, sur la
résistance aux invasions et les impacts des introductions d’espéces sur la structure

et le fonctionnement des écosystémes.
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Impacts des introductions d’espéces sur la structure et le fonctionne-
ment des écosystémes Cette approche théorique montre que les introductions
d’espéces provoquent des pertes d’espéces dans 1’écosystéme, que le nombre moyen
d’extinctions provoquées par les introductions augmente avec la fréquence d’intro-
duction, et que la biomasse et la production de l’écosystéme diminuent lorsque
fréquence des introductions d’espéces augmente. Cette étude souligne donc 'im-
portance des impacts écologiques des introductions d’espéces, considérées comme la

deuxiéme cause de perte de biodiversité, et ainsi de services écologiques.

Assemblage de la communauté et résistance aux invasions Le modéle d’as-
semblage de réseau d’interactions montre que la résistance de 1'écosystéme aux in-

vasions augmente au cours de ’assemblage de la communauté.

Relation diversité - résistance aux invasions Le modéle prédit que la résis-
tance aux invasions augmente avec la richesse spécifique dans les réseaux d’interac-
tions complet (et dans les réseaux trophiques). Ce résultat permet une extension des
études de la relation diversité - résistance réalisées sur des communautés compéti-

tives (Byers et Noonburg 2003) et des réseaux trophiques (Law et Morton 1996).

Relation diversité - robustesse vis-a-vis des extinctions d’espéces pro-
voquées par les invasions Le nombre moyen d’extinctions provoquées par les
introductions d’espéces augmente avec la diversité spécifique dans les écosystémes a
grande richesse spécifique et diminue dans les écosystémes a trés faible richesse spé-
cifique. La diversité spécifique augmente donc la robustesse vis-a-vis des extinctions
d’espéces provoquées par les invasions dans les écosystémes diversifiés, et son effet

est différent selon le niveau de richesse spécifique.

Relations interactions non trophiques - résistance aux invasions et extinc-
tions provoquées par les invasions Le modéle de réseau d’interactions révele
que la résistance de 1’écosystéme aux invasions et la robustesse de 1’écosystéme vis-
a-vis des extinctions d’espéces dues aux invasions ne dépendent pas seulement de
la diversité spécifique mais aussi des interactions interspécifiques, et qu’il y a un
maximum de résistance aux invasions et un maximum de robustesse vis-a-vis des
extinctions d’espéces autochtones pour des interactions non trophiques de force et

prévalence intermédiaires.
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Cette approche théorique montre que les invasions modifient fortement les carac-
téristiques structurales et les processus fonctionnels des écosystémes, en provoquant
notamment des pertes d’espéces et de production, et que, en retour, les propriétés
structurales de 1’écosystéme, en particulier la diversité spécifique et les interactions
entre espéces, influencent fortement la résistance de 1’écosystéme aux invasions et
les impacts des invasions. Cette étude met ainsi en évidence une relation d’interdé-
pendance entre les invasions biologiques et les propriétés des écosystémes, et montre
qu’il existe probablement une relation réciproque entre structure et fonctionnement

des écosystémes.
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5 Discussion

Les études théoriques présentées dans les chapitres de cette thése montrent que la
richesse spécifique et les interactions non trophiques influencent fortement la relation
entre biodiversité et fonctionnement des écosystémes, en influencant des processus
fonctionnels tels que la biomasse, la production, la résistance aux invasions et la
robutesse vis-a-vis des extinctions provoquées par les introductions d’espéces. L’effet
des interactions non trophiques dépendent du niveau trophique considéré et de la
propriété fonctionnelle étudiée.

Dans la premiére partie de la discussion, nous discuterons de la complexité de
la relation entre structure et fonctionnement des écosystémes liée & la présence
d’interactions interspécifiques, notamment d’interactions non trophiques, et d’une
diversité-dépendance de ces interactions. La deuxiéme partie montrera l’existence
d’une relation réciproque entre propriétés des écosystémes et invasions biologiques.
Dans une troisiéme partie, nous envisagerons un certain nombre de perspectives of-

fertes par cette étude, par des approches théoriques, expérimentales ou appliquées.

5.1 Vers quelle relation entre structure et fonctionnement

dans les écosystémes complets ?

5.1.1 Relation biodiversité - fonctionnement dans les réseaux d’interac-

tions

Les résultats concernant les réseaux trophiques présentés dans cette thése sont
en accord avec les études théoriques précédentes de réseaux trophiques classiques
(Thébault et Loreau 2003, Ives et al. 2005). Le chapitre 1 montre une relation positive
entre diversité spécifique et biomasse totale, dans les réseaux d’interactions et dans
les réseaux trophiques, avec un contréle top-down des herbivores par les carnivores et
un controle bottom-up des carnivores par les producteurs primaires. Ces mécanismes
sont les mémes que ceux présents dans les réseaux trophiques classiques (Thébault
et Loreau 2003).

Toutefois, dans le modéle de réseau trophique & deux niveaux trophiques avec
herbivores généralistes présenté par Thébault et Loreau (2003), la biomasse des
plantes ou des herbivores augmente de maniére non linéaire avec la richesse spéci-
fique et peut méme décroitre & un haut niveau de richesse spécifique, tandis que
dans notre modéle la biomasse ne décroit pas a forte diversité spécifique. Cette dif-

férence peut s’expliquer par la présence d’un troisiéme niveau trophique dans notre
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modeéle et par I'utilisation d’une approche dynamique d’assemblage de communau-
tés, contrairement aux études théoriques (Thébault et Loreau 2003, Ives et al. 2005)
et expérimentales (Downing et Leibold 2002, Duffy et al. 2003) récentes de réseaux
trophiques a I’équilibre. En effet, dans les études d’assemblage, le systéme se consti-
tue au cours d’un processus dynamique, et toutes les combinaisons de paramétres
ne sont alors pas forcément réalisées. Inversement, dans les études a ’équilibre, le
systéme est contraint et toutes les possibilités sont systématiquement explorées.

Le modeéle présenté dans cette thése prédit une biomasse et une production plus
faible dans les réseaux d’interactions que dans les réseaux trophiques. Ceci s’ex-
plique par une plus forte consommation des ressources par les espéces en présence
d’interactions non trophiques, ce qui les rend plus efficaces et plus compétitives, et
peut conduire & une surexploitation des ressources. Cela peut aussi s’expliquer par
un fort impact des interactions non trophiques sur la coexistence des espéces dans

la communauté, en particulier des espéces de producteurs primaires.

5.1.2 Les interactions non trophiques, un facteur d’organisation a fort

impact sur la structure et le fonctionnement des écosystémes

Les interactions non trophiques jouent un grand réle dans l'organisation des
écosystémes. Elles peuvent notamment constituer des contraintes exercées sur la co-
existence des espéces dans la communauté. Les travaux présentés dans le chapitre 1
de cette thése montrent en effet que la connectance non trophique du pool d’espéce
peut diminuer la richesse spécifique locale, en particulier dans le niveau trophique
des producteurs primaires et pour de fortes valeurs de connectance. L’effet de la
connectance trophique sur la diversité et la biomasse a été récemment étudié par
Thébault (2006), a 'aide d’'un modéle d’assemblage de réseau trophique incluant le
recyclage de la matiére. L’étude montre que la connectance trophique du pool d’es-
péces influence fortement la diversité et la biomasse dans la communauté locale :
plus la connectance trophique du pool est grande, plus la diversité de la commu-
nauté locale est faible. L’effet de la connectance trophique dans ce modeéle de réseau
trophique est donc similaire & celui de la connectance non trophique dans le modéle
de réseau d’interactions présenté dans cette thése.

L’effet négatif de la connectance non trophique sur la diversité des producteurs
primaires observé dans le chapitre 1 peut expliquer l'effet négatif parallele de la
connectance non trophique sur la biomasse des producteurs primaires, et, par effet
bottom-up, des consommateurs secondaires. Les interactions non trophiques peuvent

également avoir un effet direct sur la biomasse et la production, en augmentant
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la consommation des ressources, la compétitivité des espéces, et provoquant ainsi
une surexploitation des ressources lorsque les interactions non trophiques sont tres
nombreuses ou trés fortes.

Le fonctionnement des écosystémes dépend donc non seulement de la diversité
mais aussi des interactions, trophiques et non trophiques. Les interactions non tro-
phiques ont un effet sur la structure, notamment la diversité des espéces coexistant
dans la communauté, et le fonctionnement des écosystémes. Elles peuvent influencer
les processus fonctionnels, soit directement, soit indirectement via un effet sur la

diversité spécifique.

5.1.3 Diversité-dépendance des interactions interspécifiques dans les éco-

systémes

Le modeéle de réseau d’interactions présenté dans cette thése met en évidence une
diversité-dépendance des interactions (chapitre 1) : la connectance du réseau d’inter-
actions augmente avec la richesse spécifique, tandis que la force des effets spécifiques
(facilitation, inhibition) diminue lorsque la diversité augmente. Cette approche pré-
dit ainsi que dans les écosystémes diversifiés, les espéces sont trés connectées et
établissent des interactions faibles.

La relation entre richesse spécifique et connectance dans les réseaux trophiques
fait I’objet de plusieurs théories. L'une suggére que la connectance diminue lorsque
la richesse spécifique augmente (Cohen et al. 1990, Martinez 1992), le nombre de
liens par espéces étant constant. L’autre propose que la connectance est constante
(Martinez 1992), le nombre de liens par espéce augmentant linéairement avec la
richesse spécifique. La forme de la relation dans les réseaux trophiques dépendrait
aussi du degré de généralisme des consommateurs. Mais les données manquent en
ce qui concerne les réseaux d’interactions, chaque espéce pouvant potentiellement
établir tout type d’interaction interspécifique avec chaque autre espéce du réseau,
quelles que soient leurs positions trophiques respectives. Des études expérimentales
récentes révélent que la prévalence de certaines interactions interspécifiques peut
dépendre de la diversité. Cardinale et al. (2002) ont par exemple montré que la
probabilité de facilitation augmente avec la diversité.

D’autres expériences (Naeem et al. 2000, Byrnes et al. 2006) montrent que la
force des interactions peut également dépendre de la diversité. Les expériences de
Naeem et al. (2000) par exemple montrent que Uintensité de la compétition peut
augmenter avec la diversité. Par ailleurs, des analyses de réseaux trophiques réels

(Neutel et al. 2002) suggérent que les écosystémes sont caractérisés par une majorité
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d’interactions de faible intensité et un petit nombre d’interactions de forte intensité,

ce qui va dans le méme sens que la prédiction du modele de réseau d’interactions.

5.1.4 Complexité de la relation entre diversité, interactions et fonction-

nement des écosystémes

La diversité-dépendance des interactions interspécifiques et 'impact des inter-
actions sur la coexistence des espéces sont des relations de dépendance entre deux
caractéristiques structurales des écosystémes (figure 18). Cette étude suggére ainsi
'existence de relations structure - structure (diversité, interactions, facteurs physico-
chimiques du biotope) au sein des écosystémes.

Du fait de la diversité-dépendance des interactions interspécifiques et du fort
impact des interactions sur les processus fonctionnels, la diversité peut avoir un
effet indirect sur le fonctionnement des écosystémes via un effet sur les interactions.
La diversité a donc un effet a la fois direct et indirect sur les propriétés fonctionnelles
des écosystémes. De méme, les interactions entre espéces ont un effet direct sur le
fonctionnement, et un effet indirect via un impact sur la coexistence des espéces.

La relation biodiversité - fonctionnement dans les réseaux d’interactions est donc
complexifiée non seulement par la présence d’interactions, trophiques et non tro-
phiques, et leurs impacts sur les processus fonctionnels, mais aussi par la diversité-
dépendance de ces interactions interspécifiques. La relation structure - fonction-
nement des écosystémes est complexifiée par une relation d’interdépendance des

facteurs d’organisation (diversité et interactions notamment).

5.1.5 Impact relatif des composantes structurales d’un écosystéme sur

son fonctionnement

La richesse spécifique et les interactions interspécifiques ne sont pas les seules
composantes de la structure d'un écosystéme et d’autres caractéristiques structu-
rales, biotiques ou abiotiques, peuvent influencer les propriétés fonctionnelles. Dans
cette thése nous avons étudié l'effet de la richesse spécifique, de la connectance et
de l'intensité des interactions non trophiques sur des propriétés fonctionnelles (bio-
masse et productivité, résistance aux invasions et robustesse vis-a-vis des extinctions
d’espéces provoquées par les invasions).

Des études montrent également I'importance de la composition spécifique : une
grande variabilité des propriétés fonctionnelles observée expérimentalement pour une
richesse spécifique donnée peut s’expliquer par des différences de composition spé-
cifique (Tilman et al. 1997, Hooper et Vitousek 1997, Hector et al. 1999). L’effet de
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la composition en espéces est probablement plus important dans les systémes a plu-
sieurs niveaux trophiques (Downing 2005). La présence d’espéces non comestibles
et dominant la communauté peut modifier fortement la relation diversité - fonc-
tionnement (Thébault et Loreau 2003). Le nombre de groupes fonctionnels, autre
composante de la diversité spécifique, joue également un grand roéle sur la producti-
vité et la stabilité, comme I'ont montré Fontaine et al. (2006) par des manipulations
de diversité fonctionnelle de pollinisateurs dans des communautés plantes - pollini-
sateurs.

Des études expérimentales et théoriques montrent que les facteurs abiotiques
peuvent jouer un grand role dans les processus fonctionnels dans des communautés
végétales, et il est fort probable que leur impact est aussi important dans des réseaux
trophiques et des réseaux d’interactions. Ainsi, I'effet des facteurs environnementaux
(fertilité et facteurs abiotiques controlant les flux de nutriments) sur la productivité
primaire peut étre dominant devant l'effet de la diversité, comme le montrent des
modeéles (Loreau 1998) ou des manipulations expérimentales de la lumiére et de la
fertilité (Fridley 2001) sur des communautés végétales. De méme, U'effet des fluctua-
tions environnementales sur la variabilité temporelle de la production primaire peut
masquer celui de la diversité (Bai et al. 2004). Les facteurs abiotiques jouent un role
majeur dans le fonctionnement des écosystémes, et ’étude des effets de pertes de

biodiversité peut paraitre plus pertinente a une échelle locale (Loreau et al. 2001).

La complexité de la relation structure - fonctionnement des écosys-
témes est donc liée & une interdépendance des facteurs d’organisation des
écosystemes. En particulier, la relation biodiversité - fonctionnement dans les éco-
systémes complets est complexifiée par I'impact des interactions interspécifiques sur
les processus fonctionnels, mais aussi par la diversité-dépendance des interactions et
I'impact des interactions sur la coexistence des espéces (figure 18). La relation entre
structure et fonctionnement des écosystémes fait donc intervenir des effets directs

et indirects entre les différentes composantes des écosystémes.

STRUCTURE DE L’ECOSYSTEME FONCTIONNEMENT DE L’ECOSYSTEME

e @ jodiversité <§ [ > |Biomasse, production
diversité—dépendance Biodiversité coexistence P
S

. L Stabilité
Interactions biotique o . .
Résistance aux invasions

Facteurs abiotiques Robustesse aux extinctions provoquées par les invasions

Figure 18 : Relations entre propriétés structurales et fonctionnelles

et interdépendance des facteurs d’organisation
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5.2 Interdépendance des écosystémes et des espéces invasives

Les travaux présentés dans cette theése mettent en évidence des relations entre les

propriétés structurales et fonctionnelles des écosystémes et les invasions biologiques.

5.2.1 Les invasions modifient la structure et le fonctionnement des éco-

systémes

Les travaux présentés dans le chapitre 2 de cette thése montrent 'effet de la
fréquence des introductions d’espéces sur les impacts écologiques des invasions : les
invasions altérent la structure et le fonctionnement des écosystémes, en provoquant
des pertes d’espéces et des pertes de biomass et production, d’autant plus fortes que
la fréquence d’introductions est élevée.

Limpact d’espéces invasives sur la structure des communautés résidentes, no-
tamment la composition spécifique, a été mis en évidence par des études empiriques.
Ainsi, différents travaux se sont intéressés a la récente explosion démographique des
populations de Goélands leucophée (Larus michahellis) et a ses conséquences sur la
flore et la faune (déclin de la Mouette rieuse Larus ridibundus par compétition pour
les sites de nidification) des communautés des iles de la cote provengale ou l'espéce
a établi ses colonies. L’observation de turnovers de flores (processus d’extinctions -
colonisation d’espéces), en comparaison des cortéges floristiques des différentes iles
avant et apres I’expansion des colonies, s’est avérée fortement liée aux perturbations
exercées par les colonies d’oiseaux marins (Vidal et al. 1998, 2000). Ces pertur-
bations tendent a favoriser les taxons thérophytes et hémicryptophytes, a affinités
rudérales et a large aire de répartition, au détriment des espéces caractéristiques de
ces iles.

L impact d’espéces invasives sur le fonctionnement des écosystémes a aussi été
montré par quelques études empiriques. L'étude de Zhu et al. (2006) révele que
I'invasion de la Moule zébrée Dreissena polymorpha dans les lacs d’Amérique du
Nord et d’Europe entraine aune augmentation de la pénétration de la lumiére, ce
qui augmente la colonisation des macrophytes en profondeur, et modifie la diversité
spécifique (augmentation de la richesse spécifique, modification de la fréquence des
espeéces et de la composition spécifique). Ces changements structuraux conduisent a
une modification du fonctionnement de I’écosystéme, en augmentant la production
benthique par rapport a la production pélagique.

Les invasions peuvent donc modifier la structure des écosystémes, et, directement

ou indirectement, leur fonctionnement.
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5.2.2 La structure des écosystémes conditionne le succés des invasions

et module leurs impacts

La structure des écosystémes, en particulier la diversité et les interactions entre
especes, conditionne le succes des invasions et ainsi la résistance des écosystémes aux
invasions, ainsi que 'amplitude des impacts écologiques des introductions d’espéces,

en particulier le nombre d’extinctions provoquées par les introductions d’espéces.

Le modéle de réseau d’interactions montre que la résistance aux invasions aug-
mente au cours de 'assemblage de la commuanuté (chapitre 2), ce qui confirme des
études faites sur des modéles d’assemblage de réseaux trophiques (Virgo et al. 2006).
Les prédiction du modeéle de réseau d’interactions concernant la relation entre di-
versité et invasibilité confirment les résultats obtenus avec des modéles de réseaux
trophiques (Law et Morton 1996) ou de communautés compétitives a I’échelle lo-
cale (Byers et Noonburg 2003), ainsi que les études expérimentales réalisées sur des
communautés végétales en I'absence de covariation de facteurs extrinséques (Knops
et al. 1999, Naeem et al. 2000, Hector et al. 2001, Kennedy et al. 2002, Fargione
et al. 2003, Pfisterer et al. 2004) ou des réseaux trophiques (France et Duffy 2006).
Le modéle d’interactions complet permet ainsi une extension des études réalisées a

I’échelle locale sur des systémes spécifiques.

L’effet des interactions interspécifiques sur la résistance aux invasions et 'effet
de la diversité et des interactions sur le nombre d’extinctions provoquées par les in-
vasions mériteraient d’étre testés par des manipulations expérimentales : la diversité
diminue-t-elle le nombre d’extinctions causées par les invasions dans les communau-
tés expérimentales diversifices? Y a-t-il un maximum de résistance aux invasions
et un maximum de robustesse vis-a-vis des extinctions dues aux invasions pour des

interactions de force et prévalence intermédiaires, dans les systémes expérimentaux ?

Il existe donc une relation réciproque entre les propriétés des écosys-
témes et les invasions biologiques (voir figure 19 en fin de synthése) : les intro-
ductions d’espéces peuvent modifier les propriétés des écosystémes, en provoquant
notamment des pertes d’espéces, et les propriétés des écosystémes influencent en
retour le succés des invasions, par exemple par un effet de la diversité spécifique sur
la résistance aux invasions. Mitchell et al. (2006) présentent différents cas d’espéces
de plantes introduites modifiant des interactions entre espéces natives (interactions
d’exploitation, de compétition ou de coopération), ces modifications ayant en retour

un impact sur le succés de I'espéce introduite.
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5.3 Un modéle trés général permettant de nombreuses pers-

pectives théoriques, expérimentales, et appliquées

5.3.1 Hypothéses suggérées par un modéle général et tests expérimen-

taux

L’étude théorique présentée dans les chapitres 1 et 2 de cette thése suggére un
certain nombre d’hypothéses qui mériteraient d’étre testées expérimentalement. Il
serait utile d’étudier I'effet de la richesse spécifique sur la prévalence et la force des
interactions interspécifiques a I’aide de dispositifs expérimentaux : comment évoluent
la connectance et la force des interactions entre espéces avec la richesse spécifique
dans des écosystémes expérimentaux ? Il serait également utile d’étudier 'impact des
interactions non trophiques sur les processus fonctionnels : quelle est 'effet de I'in-
tensité et de la connectance non trophiques sur la biomasse et la productivité, dans
les différents niveaux trophiques, et quels sont les mécanismes ? Comment évoluent
la résistance aux invasions et la robustesse vis-a-vis des extinctions provoquées par
les invasions lorsque la force ou la prévalence des interactions entre espéces varie,
dans des systémes expérimentaux ? Il serait nécessaire d’étudier l'effet des inter-
actions interspécifiques dans des écosystémes expérimentaux présentant plusieurs
types d’interactions simultanément (par exemple prédation et mutualisme).

Le type d’approche théorique, trés générale, présenté dans cette thése doit étre
développé afin de mieux comprendre les mécanismes impliqués dans la réponse des
écosystémes aux invasions, et les hypothéses soulevées par cette approche méritent

d’étre testées par des schémas expérimentaux.

5.3.2 Interactions interspécifiques et propriétés écosystémiques

La structure du réseau d’interactions pourrait étre modifiée : il serait par exemple
utile de permettre 'omnivorie (consommation de proies & différents niveaux tro-
phiques par un consommateur) dans le réseau d’interactions présenté dans cette
these, afin de le rendre plus réaliste (Borrvall et al. 2000). Il serait intéressant de
faire varier la connectance trophique du réseau et de comparer ses effets a ceux de
la connectance non trophique sur les propriétés structurales et les processus fonc-
tionnels.

Il serait également intéressant d’étudier les relations de dépendance qui peuvent
s’établir entre interactions interspécifiques et facteurs abiotiques (concentration en
nutriment par exemple), telles que la présence de mutualisme en milieu défavorable

ou de compétition en milieu favorable. La végétation de montagne est ainsi carac-
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térisée par une dominance des interactions de compétition entre espéces a basse
altitude (étage subalpin) et en milieu humide, et une dominance des interactions
de coopération et facilitation & plus haute altitude (étage alpin) et en milieu sec.
La distribution et la force des interactions peuvent ainsi dépendre de gradients de
facteurs abiotiques (gradient d’altitude, gradient de xéricité : concavité/convexité,
bas de pente/créte, ubac/adret, roche meére siliceuse/calcaire).

Les interactions non trophiques peuvent avoir des effets importants sur d’autres
aspects du fonctionnement des écosystemes, notamment sur la stabilité des écosys-
témes (durée du régime transitoire, variabilité des propriétés écosystémiques). Com-
ment évolue la variabilité (amplitude des oscillations a I’état quasi-stationnaire) des
propriétés de I'écosysteme telles que la productivité, avec la connectance et 'inten-
sité des interactions non trophiques ?

Les interactions interspécifiques peuwvent évoluer au cours de la dynamique du
processus d’invasions. Comment varie la connectance du réseau d’interactions lors-
qu’il y a des pertes d’espéces provoquées par les invasions? Le modéle de réseau
d’interactions développé dans cette thése montre en effet que la connectance du
réseau d’interactions augmente avec la richesse spécifique du pool et donc avec la
richesse spécifique de la communauté : des pertes d’espéces peuvent se traduire par
une perte de liens entre les espéces responsable d’une diminution de la connectance
du réseau d’interactions. Dans quelle mesure les espéces ayant perdu des partenaires
d’interactions (prédateur soumis a une extinction de sa proie préférée) établissent-
elles des interactions avec d’autres espéces de la communauté ou avec des espéces
nouvellement établies (transfert horizontal d’hote pour un parasite) ? Les espéces
introduites peuvent en effet modifier des interactions (Mitchell et al. 2006) établies

entre espéces natives (modification d’une interaction trophique ou non trophique).

5.3.3 Modifications d’interactions, modifications de paramétres biotiques

ou abiotiques, et ingénieurs de I’écosystéme

Le modéle présenté dans cette thése inclut les interactions non trophiques en in-
troduisant des modifications d’interactions au sein d’un modéle de réseau trophique
prenant en compte les bilans de matiére. Dans ce modéle, il s’agit de modifications
non trophiques d’interactions trophiques, mais il serait également possible de modé-
liser des modifications de paramétres biotiques non trophiques (taux de mortalité) ou
abiotiques (taux de lessivage, taux de recyclage, taux d’apport en nutriments, taux
de diffusion dans le sol). En particulier, la modification de paramétres abiotiques

peut constituer une modification d’habitat.
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La modélisation de modifications d’interactions trophiques, de modifications de
parameétres biotiques non trophiques ou de paramétres abiotiques, peut permettre
de modéliser des especes ingénieurs de [’écosysteme. Les ingénieurs de 1’écosystéme
(Jones et al. 1994) modifient leur environnement en changeant des flux de ressources
ou des paramétres abiotiques controlant ces flux; ils créent ainsi de nombreuses in-
teractions non trophiques et sont générateurs de modifications d’interactions. De
nombreuses études expérimentales montrent en quoi les ingénieurs de 1’écosystéme
peuvent modifier des caractéristiques structurales de la communauté comme la ri-
chesse spécifique (Zhu et al. 2006), la composition spécifique (Badano et al. 2006)
ou les interactions interspécifiques (Collen et Gibson 2001), ou des propriétés fonc-

tionnelles comme la production primaire (Zhu et al. 2006).

Les modifications d’interactions trophiques et les modifications de paramétres
biotiques non trophiques ou abiotiques gouvernant les flux de ressources, comme
le flux d’apport, de recyclage et de perte d’élément, peuvent permettre d’appliquer
le modéle présenté dans cette thése a ’étude du réole des ingénieurs de l’écosysteme
dans les processus fonctionnels (biomasse, production, stabilité, invasibilité. . .). Dans
ce modele, il serait par exemple possible d’introduire une modification des taux
de recyclage (1 — \;) ou de lessivage (A;) de la matiére organique provenant des
espéces x, du taux de diffusion dans le sol (), du taux d’entrée de nutriment dans
I’écosystéme (1) ou du taux de perte de nutriment (Ag), des taux d’efficacité des
espéces (q) ou des taux de mortalité (u,). Par exemple, en favorisant 'aération et
le brassage du sol, les vers de terre (lombrics) contribuent & l'infiltration de 'eau et
I’enfouissement de la matiére organique dans le sol, favorisant ainsi sa dégradation

et son recyclage.

Une modélisation des ingénieurs de 1’écosystéme possible consisterait a utiliser
la fonction décrivant les effets non trophiques dus aux modifications d’interactions
que j’ai présentée dans cette thése, en la généralisant a la modification des autres
flux de ressource et la modification de paramétres abiotiques controlant ces flux. De
méme que le coefficient trophique a,, est multiplié par un coefficient non trophique
[tzy, tout parametre biotique ou abiotique du modele pourrait étre multiplié par un
«coefficient d’ingénieuries, chaque espéce ingénieur pouvant modifier le parameétre
avec une certaine intensité. Soient € la «fonction d’ingénieurs de [’écosystémes appli-
quée au parameétre considéré et 7, 1'intensité de modification du paramétre biotique
ou abiotique par l’espéce ingénieur z (n, > 0, n, < 0, ou n, = 0). Comme la fonc-
tion décrivant les effets non trophiques, la fonction d’ingénieurs de 1’écosystéme doit

répondre a un certain nombre de contraintes :
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— la fonction d’ingénieurs de I'écosystéme € est une fonction croissante des in-
tensités de modification 7, par les espéces ingénieurs z et de la biomasse X,
de ces espéces;

— il n’y a pas d’effet ingénieur sin, =0 ou X, =0;

— la fonction d’ingénieurs de I'écosystéme € est strictement positive, afin que le
signe du parameétre modifié ne change pas (ce qui est satisfait par une fonction
exponentielle de l'intensité de modification) ;

— comme pour la fonction décrivant les effets non trophiques, une fonction ex-
ponentielle de la biomasse des espéces ingénieurs risque d’étre trop forte et de
déstabiliser le systéme, ce qui implique un choix de dépendance linéaire de la

biomasse des espéces ingénieurs.

Ainsi, la modification du taux de lessivage A, d’une espéce x par des espéces
ingénieurs z pourrait étre modélisée par une multiplication de ce paramétre par une

fonction d’ingénieurs de I’écosysteéme €, du type :

> n:log(1+ X.)
Ae X €\, = Ay X € =1

= A x JJO+ X%
z=1

ot 17, = 0 si 'espéce z n’est pas une espéce ingénieur de I’écosystéme modifiant le

paramétre \,.

Lintroduction d’ingénieurs de [’écosysteme au sein d’un modéle de réseau d’in-
teractions prenant en compte le recyclage de la matiére permettrait de déterminer
leur impact sur les processus fonctionnels, notamment la biomasse et la productivité,
le recyclage de la matiére, les entrées et sorties de matiére de I’écosystéme, la sta-
bilité de ’écosystéme face a une perturbation environnementale, d’origine naturelle
ou anthropique (perturbation climatique, pollution chimique, invasion biologique).
Les ingénieurs de 'écosystéme peuvent aussi étre impliqués dans la réponse des
écosystémes aux invasions et une espéce invasive peut avoir un fort impact sur la
structure et le fonctionnement de ’écosystéme s’il s’agit d’une espéce ingénieur de

I'écosystéme (voir Zhu et al. 2006, pour 'exemple de la Moule zébrée).
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5.3.4 Reégime d’introduction d’espéces et réponse des écosystémes aux

invasions

Le chapitre 2 de cette thése montre 'effet positif de la fréquence des introduc-
tions d’espéces sur 'intensité des impacts écologiques des introductions : le nombre
d’extinctions d’espéces dues aux invasions biologiques et les pertes de biomasse et
production sont plus élevés lorsque les introductions sont fréquentes. Le modéle pré-
dit également une absence d’effet de la fréquence d’introduction sur la résistance

aux invasions et donc linvasibilité.

Il serait pertinent de tester l'effet de la distribution temporelle des introduc-
tions (fréquence non réguliére, série d’introductions rapprochées, co-introduction
d’espéces, arrét temporaire des introductions d’espéces) sur l'invasibilité et sur 'in-
tensité des impacts écologiques des invasions. Les introductions d’espéces ne sont en
effet pas forcément permanentes et régulieres. Hewitt et Huxel (2002) montrent a
I’aide d’un modéle de Lotka-Volterra généralisé, qu'une séquence d’assemblage basée
sur des co-introductions de deux espéces simultanément n’aboutit jamais a un état
résistant de la communauté. Il serait intéressant d’interrompre le régime d’introduc-
tions et de laisser évoluer le systéme, afin de déterminer les facteurs favorisant un
retour rapide de I’écosystéme a un nouvel état d’équilibre aprés une perturbation

telle que les invasions biologiques.

Enfin, dans le modéle d’assemblage de réseau d’interactions du chapitre 2 de
cette thése, la densité a laquelle les espéces sont introduites est trés faible. Il serait
intéressant de déterminer dans quelle mesure 'augmentation du nombre d’indivi-
dus introduits peut accroitre la probabilité d’établissement d’une espéce introduite
(reproduction, interactions avec les espéces locales). Hewitt et Huxel (2002), par
exemple, n’obtiennent jamais d’état résistant de la communauté au terme d’une
séquence d’assemblage basée sur des introductions d’espéces a forte densité, ce qui
pourrait justifier 'appel au concept de biogéographie insulaire (systémes d’iles) pour

étudier la résistance aux invasions.

5.3.5 Reégime de perturbations et réponse des écosystémes aux invasions

En quoi un régime de perturbations (caractérisées par leur fréquence, la varia-
bilité de leur distribution temporelle, et leur amplitude) peut-il favoriser le succés
des espéces introduites ? Existe-t-il différents profils d’envahisseurs selon le régime

de perturbation de la communauté d’accueil ?
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La capacité a exploiter une perturbation est l’'un des facteurs pouvant favoriser le
succes d’une espeéce invasive. L’effet positif des perturbations sur le succés d’espéces
invasives a en effet été montré dans des communautés expérimentales de plantes
(Burke et Grime 1996). Seabloom et al. (2003) ont montré que les plantes annuelles
introduites dans les prairies de Californie n’ont pas une meilleure capacité compéti-
tive mais une meilleure capacité a exploiter les perturbations. L’étude expérimentale
de Bando (2006) montre que le succés de l'algue Zostera japonica, espéce invasive
dans le nord-est du Pacifique, peut étre expliqué par sa meilleur capacité compétitive
et sa meilleure capacité a exploiter les perturbations par rapport a ’espéce native
Zostera marina. 1l serait intéressant de déterminer en quoi le régime de perturbation
peut modifier la résistance des écosystémes aux invasions, afin d’évaluer les impacts
possibles de perturbations naturelles ou anthropiques (variabilité climatique, modi-

fication de I’habitat) sur les invasions biologiques.

Il serait intéressant d’étudier [mpact d’une perte d’espéces sur la réponse de
[’écosysteme aux 1tnvasions, cette perte d’espéces constituant en soi une perturbation
écologique susceptible de favoriser les invasions. Le travail présenté dans cette thése
porte en effet sur l'effet de la richesse spécifique (du pool ou de la communauté) sur
le nombre d’extinctions provoquées par les invasions. Il serait judicieux d’étudier
I'effet de la suppression d’espéces dans une communauté assemblée sur la résistance
aux invasions et sur les impacts écologiques des invasions (pertes d’espéces et de
biomasse). En effet, les invasions, ainsi que d’autres facteurs tels que la dégradation
des habitats, étant a I'origine d’extinctions d’espéces (au moins a I’échelle locale de
la communauté), et la diversité ayant un fort impact sur la réponse des écosystémes
aux invasions, ces pertes d’espéces peuvent avoir en retour un fort impact sur la

réponse de la communauté aux invasions.

Par ailleurs, différentes causes actuelles d’extinctions pouvant étre associées, il
serait pertinent d’étudier [impact combiné des invasions biologiques et d’autres fac-
teurs d’extinctions sur le risque d’extinctions des especes résidentes. Benning et al.
(2005) montrent en effet, par une modélisation géographique, que des espéces en-
démiques d’oiseaux sur les iles de I'archipel d’Hawal sont menacées simultanément
par l'introduction de parasites (parasite de la malaria aviaire et moustique vecteur
de ce parasite), la déforestation (qui détruit I’habitat de ces espéces endémiques)
et le réchauffement climatique, responsable d’'une modification supplémentaire du
couvert végétal. Il parait ainsi nécessaire de prendre en compte [’interaction possible
entre les introductions d’espéces et d’autres types de perturbations dans ’estimation

des risques d’extinctions d’espéces.
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La variabilité temporelle de l’environnement peut avoir un fort impact sur la ré-
ponse des écosystemes auz invasions. L’étude théorique de Melbourne et al. (2007)
prédit que I’hétérogénéité temporelle de I'environnement augmente l'invasibilité et
diminue le pourcentage d’extinctions d’espéces résidentes. Le modéle d’assemblage
de Lehmann-Ziebarth et Ives (2006) prédit que, dans le cas de réseaux trophiques,
I'invasibilité de communautés en présence d’une variabilité environnementale aug-
mente avec la variabilité environnementale présente lors de I'assemblage de la com-

munauteé.

5.3.6 Spatialisation du modéle et fonctionnement d’un écosystéme sou-

mis aux invasions

La dynamique du processus d’invasion ayant une forte composante spatiale, il
serait intéressant d’étudier la relation entre propriétés des écosystémes et réponse
aux invasions avec un modéle spatialisé (Facon et al. 2006).

Différents types de modeéles spatialisés ont été développés pour étudier les proces-
sus d’invasions. Les modéles décrivant la dynamique d’invasion d’une espéce donnée
(Williamson 1989) s’intéressent a la vitesse d’expansion de la surface occupée par
I'espéce (vitesse de progression du front de migration). Les modéles de diffusion-
réaction reposent sur la dispersion des individus et la croissance des populations
(Petrovskii et al. 2005) et peuvent décrire la dynamique d’invasion d’une population
dans un espace continu, homogéne et infini, avec dispersion isotrope des individus
(Skellam 1951). Les modéles en automates cellulaires (environnement représenté par
un damier de cellules liées par des flux migratoires, Tilman 1997a, Korniss et al.
2005) tiennent compte de la discontinuité de I'habitat et du nombre fini de migrants
(stochasticité). Enfin, les modéles spatialement implicites (Facon et David 2006),
basés sur le modéle de métapopulations de Levins (1969), considérent différentes
populations locales d'une espéce, occupant des sites dans un environnement discon-
tinu, reliées par des phénomeénes de migration d’individus et soumises & des processus
de colonisation et d’extinction (locale). La persistance de I'espéce dans une région
dépend de I’équilibre entre les taux de colonisation et d’extinction. Sax et Brown
(2000) proposent en effet que le paradoxe des invasions (le fait que des espéces exo-
tiques s’établissent dans des écosystémes en remplacant des espéces bien adaptées a
leur environnement local) peut s’expliquer par la dynamique des métapopulations,
Iécosystéme d’accueil étant considéré comme une ile (modéle de biogéograhie insu-
laire de Mc Arthur). Tandis que les modéles mathématiques sont utiles pour prédire

I’extension de l'aire de répartition d’une espéce et ne sont appropriés pour caracté-
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riser la distribution spatiale d’une espéce invasive que si la probabilité de détection
est homogeéne, les approches statistiques incluent une incertitude de détection pour
caractériser la dynamique spatiale d’une espéce invasive (Eraud et al. 2007). Les
modeles de type métapopulation semblent les plus intéressants et appropriés pour
spatialiser une approche théorique du fonctionnement des écosystémes et de leur

réponse aux invasions.

Le modele de réseau d’interactions développé dans cette these pourrait ainsi étre
appliqué aux métacommunautés (Leibold et al. 2004, Cadotte 2006), communau-
tés reliées par des corridors permettant des flux migratoires d’espéces et des flux
géniques entre les populations locales d’une espéce, ces flux étant a 'origine d’in-
teractions entre les communautés. Il serait intéressant de comparer I'impact des
introductions d’espéces a I'échelle locale des communautés et a 1’échelle globale de
la métacommunauté, ainsi que les impacts d’une espéce invasive dans des commu-
nautés voisines reliées a la communauté d’accueil : une espéce invasive peut en effet
étendre son aire géographique vers des écosystéemes voisins et y avoir des impacts
différents de ceux provoqués sur I’écosystéme dans lequel elle a été introduite. Par
ailleurs, I'invasibilité d’une communauté locale peut avoir un feed-back sur la diver-
sité totale de la communauté et la diversité des autres communautés locales : une
communauté locale résistante aux invasions contraindra les espéces introduites a
s’établir dans des communautés locales a plus forte invasibilité (Leibold et al. 2004,
Davis 2005). Il serait intéressant d’évaluer I'impact de l’existence de corridors au sein
de la métacommunauté sur la résistance aux invasions a ’échelle des différentes com-
munautés locales et de la métacommunauté, et sur les extinctions provoquées par
les invasions (lors d’une introduction d’espéce, certaines espéces d'une communauté
peuvent migrer dans une communauté voisine). Il serait aussi possible d’estimer
I'impact de l'introduction simultanée d’une espéce dans deux communautés d’une

méme métacommunauté.

Un modele spatialisé de réseau d’interactions permettrait également de tester
Ueffet d’une hétérogénéité spatiale sur la résistance aux invasions (Moore et al. 2001,
Melbourne et al. 2007) et les impacts des invasions. Melbourne et al. (2007) ont mon-
tré, avec un modéle d’invasion de métacommunauté hiérarchisé (dispersion entre les
métacommunautés locales formant une métacommunauté régionale), que I’hétérogé-
néité spatiale de I’environnement augmente l'invasibilité et diminue les impacts des

invasions mesurés par le pourcentage d’extinctions résidentes.
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Une autre maniére de voir les invasions consiste a les considérer comme faisant
partie du systéme plutot qu’en dehors du systéeme. Une spatialisation du modéle de
réseau d’interactions a l’échelle des métaécosystémes, ensemble d’écosystémes en in-
teractions (Loreau et al. 2003), permettrait de comprendre les facteurs favorisant les
invasions et leurs impacts sur le fonctionnement des écosystémes a une échelle plus
globale. Il serait alors intéressant d’étudier l'effet de la diversité des écosystémes
(composante de la biodiversité) et des interactions entre les écosystémes (migra-
tions d’espéces, flux de matiére et d’énergie) sur leurs comportements vis-a-vis des

invasions biologiques.

5.3.7 Dynamique d’assemblage des communautés, dynamique des inva-

sions, et dynamique évolutive

Les espéces sont susceptibles de s’adapter & une modification du milieu, telle
qu’un changement de diversité, une invasion biologique, un changement climatique. . .
Récemment, de plus en plus d’études (Ginzburg 1988, Caldarelli 1998, Loeuille et al.
2002, Loeuille et Loreau 2004, Loeuille et Loreau 2005) prennent en compte 1’ histoire
évolutive de [’écosystéme et la possibilité pour les espéces de co-évoluer. L’étude de
Ferricre et al. (2007) sur I'influence de 'exploitation sur 'évolution du mutualisme,
fait appel a la théorie de la dynamique adaptative.

Par ailleurs, les invasions biologiques peuvent provoquer des extinctions d’espéces
mais aussi avoir d’autres effets évolutifs sur la structure de la communauté d’accueil :
adaptations de l'espéce invasive, adaptations des espéces résidentes, hybridation et
introgression, spéciation, déplacement de niche et exclusion compétitive, évolution
des interactions interspécifiques (Mooney et Cleland 2001).

La construction d’un modéle qui tient compte du potentiel adaptatif des es-
peces (variabilité génétique et pression de sélection) permettrait d’évaluer leffet
d’une perte de diversité sur le fonctionnement des écosystémes lorsque les espéces
s’adaptent a un changement de biodiversité, ainsi que les mécanismes et les effets a
long terme d’une invasion biologique sur la structure et le fonctionnement de 1’éco-
systéme (Facon et al. 2006).

5.3.8 Conséquences sur la gestion des invasions

La connaissance des facteurs écologiques (biotiques, tels que la diversité spéci-
fique et les interactions, et abiotiques) favorisant le succés des espéces invasives, des
facteurs influencant ’ampleur des impacts écologiques des invasions, et des méca-

nismes expliquant les relations observées entre propriétés des écosystémes et inva-
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sions, doit permettre de mettre en place des stratégies visant a limiter les risques
d’invasion et les impacts des espéces invasives jugés négatifs.

La disponibilité en ressources, par exemple, est 'un des facteurs écologiques
pouvant favoriser le succeés d’espéces invasives. Ainsi, I'expansion récente (Vidal et al.
1998) des colonies de Goélands leucophée est liée a la mise a disposition de ressources
alimentaires abondantes et renouvelées (décharges a ciel ouvert). Des études visent
a déterminer le degré de dépendance alimentaire des colonies de goélands vis-a-vis
des ressources anthropiques, les stratégies alimentaires de cette espéce, et les liens
entre disponibilité des ressources et parameétres reproducteurs, afin d’élaborer des
stratégies de gestion de cette espéce invasive.

L’approche théorique développée dans le chapitre 2 de cette thése permet de
formuler plusieurs hypothéses qui, si elles sont validées par des tests expérimentaux,
peuvent conduire & 1’élaboration de stratégies de gestion des invasions biologiques.
Le modéle d’assemblage de réseau d’interactions prédit en effet :

— une augmentation des impacts écologiques des invasions (perte d’espéces et
pertes de biomasse et production) avec la fréquence des introductions, ce qui
montre la nécessité de limiter les introductions d’espéces ;

— un effet positif de la diversité spécifique sur la résistance aux invasions et sur la
limitation des impacts écologiques des invasions dans les écosystémes diversifiés
(extinctions provoquées par les invasions), ce qui met en valeur 'importance
de la gestion de la biodiversité dans les écosysteémes ;

— une résistance aux invasions maximale et un nombre d’extinctions provoquées
par les invasions minimal pour des effets non trophiques de force et de préva-
lence intermédiaires.

Les approches théoriques sont ainsi utiles comme outil de prospective, pour dé-
terminer les facteurs mis en jeu grace a un balayage systématique, comprendre les
mécanismes impliqués dans la réponse des écosystémes aux invasions, formuler des
hypothéses et dégager des concepts généraux servant de cadre de réflexion et d’ap-

puis pour les tests expérimentaux.

Ce type d’approche théorique générale peut également conduire a la construction
de modeles prédictifs appliqués a ’étude d’une invasion biologique donnée. Tandis
que la construction de modeéles généraux permet d’explorer facilement un grand
nombre de facteurs, prédire des tendances générales et proposer des hypothéses et
mécanismes, la construction de modéles spécifiques est nécessaire pour prédire les
mmpacts écologiques et économiques possibles d’une espéce invasive donnée. Le risque

présenté par les invasions biologiques pour un écosystéme donné résulte de la combi-
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naison de ’aléa (probabilité d’occurence) et des dommages causés sur I’écosystéme
exposé (dommages croissants avec la vulnérabilité de I’écosystéme). L’estimation du
risque lié aux invasions biologiques (Simberloff 2005) passe donc par la caractérisa-
tion de I’exposition au risque et des effets écologiques. Les modéles prédictifs doivent
aussi permettre d’évaluer Uefficacité des différents moyens de lutte (chimique, mé-
canique, biologique), et déterminer les effets secondaires écologiques, économiques
et sociaux de ces stratégies, liés notamment a la complexité des interactions entre
les espéces de I'écosystéme. Ces modeles a valeur prédictive doivent ainsi prendre en
compte les paramétres démographiques de I'espéce invasive, les facteurs abiotiques,
mais aussi les interactions établies, directement ou indirectement, avec toutes les

autres espéces de 1’écosystéme.

5.3.9 Bilan des perspectives

L’approche théorique développée dans cette thése a donc des pers-
pectives nombreuses et diversifiées, a la fois théoriques, expérimentales
et appliquées. Le modéle permet de formuler un certain nombre d’hypothéses qui
mériteraient d’étre testées par des études expérimentales, afin de pouvoir les ap-
pliquer a la prédiction et la gestion des invasions biologiques. Le modéle de réseau
d’interactions peut étre rendu plus réaliste par une structure trophique moins rigide
et enrichi par I'introduction d’une relation de dépendance entre facteurs biotiques
et abiotiques de 1'écosystéme. La formalisation des modifications d’interactions et
modifications de parameétres biotiques ou abiotiques peut étre utilisée pour modé-
liser des espéces ingénieurs de 1’écosystéme. Le processus d’assemblage de réseau
d’interactions peut étre modulé pour étudier I'impact du régime d’introductions
sur la réponse des écosystémes aux invasions. Le processus d’invasion constitue un
exemple de perturbation possible des écosystémes et il serait intéressant d’étudier
Ieffet d’autres types de perturbations sur le fonctionnement des réseaux d’interac-
tions, en particulier sur la réponse des écosystémes aux invasions. Un changement
d’échelle spatiale, par application du modeéle de réseau d’interactions aux métacom-
munautés et aux métaécosystémes, et un changement d’échelle temporelle, par prise
en compte des facteurs évolutifs de 1’écosystéme, permettraient d’avoir une vision

plus intégrée du fonctionnement des écosystémes et des invasions biologiques.
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6 Conclusion

Les travaux présentés dans cette thése mettent en évidence la forte complezité de
la relation entre structure et fonctionnement des écosystémes. La relation entre bio-
diversité et fonctionnement doit prendre en compte 'existence d’interactions entre
les espéces, et des effets directs et indirects des caractéristiques structurales sur les
propriétés fonctionnelles. La diversité spécifique a des effets directs sur les processus
fonctionnels, et indirects, via une diversité-dépendance des interactions (diversité-
dépendance de la prévalence et de la force des interactions interspécifiques). Les in-
teractions interspécifiques, en particulier les interactions non trophiques, influencent
fortement les processus fonctionnels, de maniére directe ou indirecte via leurs im-
pacts sur d’autres facteurs d’organisation de 1’écosystéme tels que la diversité spé-
cifique. Cette relation d’interdépendance entre les caractéristiques structurales des
écosystémes est a lorigine de la complexité de la relation entre structure et fonc-
tionnement des écosystémes (figure 19). Il est donc nécessaire de prendre en compte
les interactions entre espéces, et notamment les interactions non trophiques, afin
de comprendre les conséquences d’une perte de biodiversité sur la structure et le

fonctionnement des écosystémes.

L’application du modéle a I’étude des invasions biologiques souligne une relation
réciproque entre les propriétés des écosystemes et les invasions biologiques. Les in-
troductions d’espéces modifient la structure et le fonctionnement des écosystémes,
en provoquant des extinctions d’espéces et des pertes de biomasse et production
d’autant plus importantes que les introductions sont fréquentes. La structure des
écosystémes, en retour, conditionne fortement le succes des invasions et leurs im-
pacts écologiques : le modéle d’assemblage de réseau d’interactions suggeére que la
diversité augmente la résistance des écosystémes aux invasions et la robustesse vis-
a-vis des extinctions provoquées par les invasions dans les écosystémes diversifiés,
et que ces deux propriétés sont maximales pour des interactions non trophiques de
force et de prévalence intermédiaires. La résistance aux invasions et la robustesse
vis-a-vis des extinctions provoquées par les introductions d’espéces sont deux des
aspects du fonctionnement des écosystémes fortement influencés par la diversité et
les interactions interspécifiques. Il existe donc probablement une relation réciproque

entre structure et fonctionnement des écosystémes (figure 19).
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Figure 19 : La relation structure - fonctionnement des écosystémes,

une relation complexe et réciproque

L’étude de la relation entre structure et fonctionnement des écosystémes offre
ainsi un cadre de réflexion utile a la compréhension des conséquences de pertes de
biodiversité sur la structure et le fonctionnement des écosystémes et des mécanismes
sous-jacents. L’étude de la relation entre invasions biologiques et fonctionnement des
écosystémes est nécessaire a la compréhension des impacts écologiques des invasions
et des facteurs qui les favorisent, et ainsi utile a la gestion des espéces invasives.
L’étude théorique développée dans cette thése peut étre généralisée a d’autres types
de modifications de parameétres (biotiques ou abiotiques) par des espéces, a d’autres
types de perturbations (changements climatiques, modifications d’habitats) et ou-
verte sur d’autres échelles spatiales (métaécosystémes) et temporelles (dynamique
évolutive). Malgré la complexité de la relation entre structure et fonctionnement des
écosystémes, cette approche théorique d’écosystéme complet, associée a des tests
expérimentaux, permet de comprendre les effets combinés de la biodiversité et des
interactions interspécifiques et les impacts possibles des activités humaines sur les

écosystémes et leur fonctionnement, notamment les invasions biologiques.
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CHAPITRE 1

Interactions non-trophiques, biodiversité
et fonctionnement des écosystémes :

un modéle de réseau d’interactions
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ABSTRACT

Research into the relationship between biodiversity and ecosystem functioning has focused
mainly on the effects of species diversity on ecosystem properties in plant communities and,
more recently, in food webs. Although there is growing recognition of the significance of
non-trophic interactions in ecology, these interactions are still poorly studied theoretically,
and their impact on biodiversity and ecosystem functioning is largely unknown. Existing
models of mutualism usually consider only one type of species interactions and do not satisfy
mass balance constraints. Here we present a model of an interaction web that includes both
trophic and non-trophic interactions, and that respects the principle of mass conservation.
Non-trophic interactions are represented in the form of interaction modifications. We use this
model to study the relationship between biodiversity and ecosystem properties that emerges
from the assembly of entire interaction webs. We show that ecosystem properties such as
biomass and production depend not only on species diversity but also on species interactions,
in particular on the connectance and magnitude of non-trophic interactions, and that the
nature, prevalence and strength of species interactions in turn depend on species diversity.
Non-trophic interactions alter the shape of the relationship between biodiversity and biomass,

and can profoundly influence ecosystem processes.
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Introduction

The relationship between biodiversity and ecosystem functioning has emerged as a central
issue in ecology in the last decade. Human activities contribute to species extinction, and
biodiversity loss can cause loss of ecological services (Pimm et al. 1995; Vitousek et al. 1997,
Sala et al. 2000; Loreau et al. 2001, 2002; Kinzig et al. 2002; Hooper et al. 2005). Therefore,
a better understanding of the effects of biodiversity on ecosystem properties is critically
needed. The relationship between biodiversity and ecosystem processes has mostly been
studied experimentally and theoretically in plant communities. Theoretical models usually
predict that primary productivity increases with plant species richness but saturates at high
diversity (Tilman et al. 1997; Loreau 1998, 2000). Controlled experiments conducted in
different localities (Hector et al. 1999; Spehn et al. 2005) or over several years (Tilman et al.
2001) often exhibit the predicted pattern. The positive effects of species diversity on
ecosystem functioning have been explained by two main mechanisms (Tilman 1999; Loreau
and Hector 2001), a complementarity effect, which emerges from facilitation or niche
differentiation, and a selection effect arising from the dominance of species with particular
traits. These models, which focus on a single trophic level, are based on niche theory and
plant competition for a limiting nutrient. Food web models with several trophic levels,
however, predict that plant biomass does not always increase with plant diversity and that
changes in diversity can lead to complex changes in ecosystem functioning (Thébault and
Loreau 2003; Ives et al. 2005). Recent experiments (Jonsson and Malmqvist 2000; Downing
and Leibold 2002; Duffy 2002; Paine 2002; Duffy et al. 2003, 2005) have showed that trophic
interactions can indeed profoundly affect the relationship between biodiversity and ecosystem

functioning.
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Thus, the relationship between biodiversity and biomass or productivity has been
mostly studied in plant communities or in food webs. The only form of direct species
interaction considered in these studies is the trophic interaction (exploitation competition for a
shared resource is an indirect effect of the consumer-resource trophic interaction). Some
experiments, however, suggest that non-trophic interactions, such as facilitation, may play an
important role in ecosystem functioning (Mulder et al. 2001; Cardinale et al. 2002, Rixen and
Mulder 2005). For instance, Rixen and Mulder (2005) showed that water retention increases
with species diversity through increasing facilitation, and leads to increased productivity in
arctic tundra moss communities. Experiments suggest that different kinds of species
interactions do not act in isolation from each other in nature but co-occur within the same
community (Callaway and Walker 1997). Evidence for the importance of indirect interactions
is also accumulating. Habitat modification is one type of indirect interaction that has been
studied experimentally (Bertness et al. 1999; Mulder et al. 2001; Cardinale et al. 2002; Rixen
and Mulder 2005). For instance, Bertness et al. (1999) have shown that algal canopy reduces
physical stress such as temperature or water evaporation and thus have positive effects on
organism recruitment, growth and survival in rocky intertidal communities, but habitat
modification by algal canopy can also have negative effects by increasing consumer pressure.

Although there is growing recognition of the significance of non-trophic interactions
in communities and ecosystems, these interactions are still poorly studied theoretically, and
we still know little about general patterns and mechanisms. Therefore, an important current
challenge is to understand how non-trophic interactions affect the relationship between
biodiversity and ecosystem functioning. More generally, there is an urgent need to include
non-trophic interactions in ecological theory (Borer et al. 2002; Bruno et al. 2003). There are
some models of mutualism (Goh 1979; Heithaus et al. 1980; Addicott 1981; Ringel et al.

1996; Holland et al. 2002), but these models are specific as they consider only one kind of
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species interactions. We lack general models of interaction webs that include all types of
direct species interactions (interference competition, mutualism, exploitation, commensalism,
amensalism) as well as their indirect effects. Simple models of mutualism based on Lotka-
Volterra equations also have the unrealistic property of leading to explosive systems because
they do not respect the physical principle of mass conservation (Ringel et al. 1996). Mass
balance is crucial for understanding the functional processes of natural ecosystems. Thus, it is
necessary to construct interaction web models that satisfy mass balance constraints. Arditi et
al. (2005) recently made a first step in that direction by adding interaction modifications to a
food web model; they showed an increasing proportion of super-efficient systems as the
magnitude of interaction modifications is increased. Here we expand this approach to study
the structural and functional properties of interaction webs, and hence the relationships
between biodiversity and ecosystem properties that emerge in complex ecosystems.

We need theories and models to provide generalizations on the role of non-trophic
interactions in ecosystem functioning. It is therefore necessary to construct the most general
possible model of an ecosystem — a model of an interaction web that includes both trophic
and non-trophic interactions, and that respects the principle of mass conservation. Here we
present a theoretical model that meets this need. Despite its generality, our model is too
complex to be analytically tractable. Therefore, we study it using numerical simulations that
mimic a community assembly process. This allows us to investigate the relationship between
biodiversity and ecosystem functioning under more realistic constraints than would an
analytical equilibrium study of special cases, in agreement with Loreau et al.’s (2001)
recommendation to study the relationship between biodiversity and ecosystem functioning
with a dynamical approach. Using this assembly model, we study the relationship between
biodiversity and ecosystem properties, such as the biomass and productivity of the various

trophic levels, in an interaction web, in comparison with a food web. This comparison allows
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us to examine the effects of non-trophic interactions on the biodiversity — ecosystem
functioning relationship. Thus, our interaction web model provides a useful basis for reaching
greater generality regarding the impact of species diversity and species interactions on the

functional properties of complex ecosystems.
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Model and methods

The interaction web model
The model is an extension of a model developed by Thébault and Loreau (2003) for a
nutrient-limited ecosystem with three trophic levels, containing an arbitrary number of plants,
herbivores and carnivores. Plants take up a limiting nutrient in their rhizosphere, thus creating
species-specific resource depletion zones and allowing plant coexistence under some
conditions (Loreau 1996, 1998). These species-specific resource depletion zones may be
viewed as physical soil volumes, but they may also be viewed in a more abstract way as
different niche spaces available to different species.

Here we add non-trophic interactions to this food web to construct an interaction web
model that satisfies mass balance constraints. Non-trophic interactions are included in the
form of interaction modifications: each species can modify the trophic interaction between

any two species. The model is described by the following dynamical equations and figure 1:

c, <
d_ = quaCiHjluCiHjH jCi - uCiCi
t j:l
dHi S S
- = ZqHaHinluHinPjHi - zaCjHilquHiCjHi - uHiHi
dt j=1 j=1
dP S
E = AppMp LiF, — zaHjPilquPiHjPi — uph,

J=1

dL _ V1) — apiipteii PL
i 7/(RVR L) — ariziptriti L
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i log(14+X - 1
where iy = e&™" P = H(l"'XZ)mm 2)
z=1

S is the number of species per trophic level and n=3S the total number of species.
B, Hi and G are the nutrient stocks of plant, herbivore and carnivore species i, respectively.
We assume the stoichiometric composition of each species to be constant, hence its nutrient
stock is proportional to its biomass. ax is a per capita potential consumption rate, i.e., the
intensity of the trophic interaction between predator species x and prey species y (ax=0).

ap,; 1s the nutrient uptake rate of plant species i. Each herbivore or carnivore species x may

be more or less specialist (if one of its potential consumption rates ax is much higher than
the others) or generalist (if all its potential consumption rates ax are of similar magnitude),
with a preference for certain prey species. g, and ¢g. are the production efficiencies of

herbivores and carnivores, respectively (see Appendix A for parameters values).
Non-trophic interactions are introduced into the model by adding non-trophic

modifications of trophic interactions: each species z is allowed to modify the trophic
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interaction between species x and y with an effect that depends on both its biomass X: and
a magnitude of interaction modification msx: (fig. 1). fx is the non-trophic coefficient: it is

the total non-trophic effect of all species of the community on the trophic interaction between

species x and y. Thus, species x consumes species y with a realized consumption rate
axw My . The function that describes non-trophic effects (equation 2) was chosen such that it
satisfies several conditions. First, it is a strictly increasing function of both the magnitude of
interaction modification mx: and biomass X:. Second, if either mx:=0 or X:=0, then

(1+X:)™==l, and species z does not affect the trophic interaction between species x and y.
Thus, in the absence of interaction modifications, u»=l and the realized consumption rate
awlly is equal to its potential value aw: if V(x,y,2)fl,...nf, ma:=0, then o=l and
awfly=axy . Third, the function for non-trophic effects is strictly positive, so that the sign of
the realized consumption rate axfly does not change. The magnitude of interaction

modification mx: can be positive or negative without changing the sign of awfiy:
VXelR*, Vmy:€R, H(1+X 2)">0. Whatever the non-trophic effects of other species, the
z=1

nutrient flow between species x and y is never reversed. Fourth, while the magnitude of
interaction modification mx: comes as the exponent of a power function to keep the function
positive, we chose a lin ear dependence on biomass X: : preliminary results showed indeed
that a power dependence on biomass is too strong because of the high values reached by
biomass and destabilizes the system.

In the presence of interaction modifications, the realized consumption rate ax i can
be smaller than, equal to, or larger than the potential consumption rate ax ; each species z

can affect another species by increasing (uw>l) or decreasing (uw»<l) its realized
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consumption rates Ay Ly If H( 14+X2)™21, then axyy 2 axy .
z=1

If H(1+X )" <1, then axflx < ax . Thus, each species z can affect any other species x by
z=1

modifying one or several trophic interactions that involves species x, and hence increasing or

dX«

7 of species x. In the absence of interaction

decreasing the population growth rate

modifications, the only direct species interaction is predation, and our model web reduces to a
food web. When interaction modifications are added, each species can have a positive
(facilitation), negative (inhibition) or null effect on the population growth rate of any other
species, and thus all types of direct species interactions are present (competition, mutualism,
exploitation, commensalism, amensalism), including intraspecific (negative or positive)
effects (m«:#0 for species z ). Our model web is then a full interaction web that includes
both trophic and non-trophic interactions.

Our interaction web model respects the principle of mass conservation: a non-trophic
interaction, such as mutualism or competition, does not affect the total quantity of matter in
the ecosystem as a whole. Interaction modifications change the material flow between a
resource and a consumer by multiplying it by some factor, but there is mass conservation
overall.

The model also includes nutrient cycling. u-x is the loss or death rate of species x, and
A is the non-recycled (lost) proportion of nutrient coming from species x. R is the nutrient
mass in the soil nutrient pool with volume Vk, L the nutrient mass in the set of species-
specific resource depletion zones, with total volume Vi, of plants from species i. Nutrient is
transported between species-specific resource depletion zones and the soil nutrient pool at a
diffusion rate y per unit time. In our simulations, y was quite high (y=10) to allow rapid soil

homogenization and strong indirect plant competition for the limiting nutrient. / is the nutrient
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input in the soil nutrient pool per unit time, and Az the rate of nutrient loss from the soil

nutrient pool.

Community assembly

We constrained our interaction web model as little as possible to explore its general
properties. Accordingly, we randomly assigned the various biological parameters (potential
consumption rates, intensities of interaction modifications, death rates, non-recycled
proportions of nutrient) to a regional pool of species from a uniform distribution within
appropriate intervals, and let the local ecosystem assemble spontaneously. The establishment
of a species depends on both its intrinsic traits (parameter values) and its interactions with the
other species already present in the ecosystem.

The model was simulated numerically using C++ programming, and numerical
integration of the dynamical equations was performed with a Runge-Kutta method of order 4
and a time step of 0.01 during 1,000 iterations, i.e., 100,000 time steps (100,000 numerical
integrations). The local ecosystem results from an assembly process that involves species
successive introductions and eliminations. Species were introduced with a biomass equal to
0.01 that was subtracted from the soil nutrient pool, and considered extinct if their biomass
was smaller than 0.005, in which case this biomass was returned to the soil nutrient pool.
Species were picked at random from a regional species pool with species richness n=3S (S
species at each trophic level), and introduced regularly to the community. Each successive
introduction occured after a constant period, wich was not dependent on the establishment of
a new equilibrium (thus, if the introduction period was 100, there were 1,000 introduction

events during a simulation).
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Local species richness is the total number of species in the local ecosystem., The total

S
volume of the soil was kept constant irrespective of local species richness: Vioi = VR+ZVi,
i=1

where Vi=0 if species i was not present in the community. Thus, when a plant species became
extinct, the volume of its species-specific resource depletion zones was set to zero and added
to the volume of the soil nutrient pool. When a plant species was introduced, the volume of its
species-specific resource depletion zones was created and subtracted from the volume of the
soil nutrient pool. This volume allocation rule respects the conservation of total soil volume
while at the same time allowing different plant species to occupy complementary resource
depletion zones in the soil. Complementarity between plant species has both theoretical and

empirical justifications (Loreau 1998; Loreau and Hector 2001).

Community and ecosystem properties
We examined the relationship between the structure and functioning of interaction webs and
the impact of non-trophic interactions by analyzing the effects of regional species richness,
non-trophic connectance and maximal non-trophic magnitude on various community and
ecosystem properties, i.e., local species richness and species richness at each trophic level,
proportions of the various types of species effects and species interactions, interaction web
connectance, total biomass (total biomass of all species in the local ecosystem) and biomass
of each trophic level, and production of each trophic level.

When we varied regional species richness, we kept equal numbers of species (S) at all
trophic levels in the regional species pool.

We call non-trophic connectance of the regional species pool, the probability that a

species modifies the trophic interaction between any two species:
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Non-trophic connectance = Number of realized interaction modifications 3)

Number of possible interaction modifications

The number of possible interaction modifications in the regional species pool is equal to the
number of species mutiplied by the number of trophic interactions in the pool, i.e., 38(8* + §*
+5).

Food web connectance of the regional species pool was kept constant in all

simulations:

Number of realized trophic interactions 4)
Number of possible trophic interactions

Food-web connectance =

Food web connectance was high since consumers are more are less generalist with potential
consumption rates randomly drawn from a uniform distribution between 0 and 0.01.

We also varied the range of values of the magnitude of interaction modification.
Parameter my. was randomly taken between a maximum value called maximal non-trophic
magnitude and a symmetrical minimum (- maximal non-trophic magnitude), and this maximal

non-trophic magnitude was allowed to take on different values:

Y(x,y,2)E [1...S F,—maximal non-trophic magnitude<ms.<+maximal non-trophic magnitude (5)

Thus, we were able to explore the impacts of non-trophic interactions by manipulating
the non-trophic connectance and the maximal non-trophic magnitude of the regional species

pool.

We analyzed community and ecosystem properties in the local ecosystems that
resulted from the assembly process. We measured the proportions of species effects

(facilitation, inhibition or no effect) and species interactions (mutualism, competition,
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exploitation, commensalism, amensalism or neutral interaction) based on the sign of the net

species effects. The net effect Ei; (sum of trophic and non-trophic effects) of species g on

species i was measured by the partial derivative of the growth rate % of species i with
respect to the biomass X of species g:
7 oXe

(Xn,1<h<n,h#g)

If Ei,>0, the effect of species g on species i is a facilitation. If Ei;<0, it is an inhibition. If
Ei;>0 and E.>0, the interaction between species i and g is a mutualism. If Ei<0 and
E.i<0, species i and g are in competition. If Ei;>0 and E.i<0, the species interaction is an
exploitation (predation, herbivory, parasitism, including for example parasitism between two
plant species). If Ei=0 and E.>0, it is a commensalism. If Ei;=0 and E.<0, it is an
amensalism. Indirect interactions, such as exploitative nutrient competition, do not enter in
the calculation of Ei;. The species interactions thus defined are phenomenological net
interactions, just as they are defined traditionally in ecology. A phenomenological, rather than
a mechanistic, definition was necessary to account for the wide variety of trophic and non-
trophic effects in a simple unified framework. This allows us to investigate the effects of
regional species richness, non-trophic connectance and maximal non-trophic magnitude on
the prevalence and strength of species effects and species interactions.

Interaction web connectance of the local community was measured by the proportion
of non-neutral species interactions among all possible species interactions, i.e., by the

proportion of species interactions in which at least one of the two effects (E,, or E¢i) is non

Z€10:
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. Number of non - neutral species interactions
Interaction web connectance =

(Species richness® — Species richness)/2

=l-Proportionof neutralspecies interactias @)

We called mean value of facilitation the mean value of all positive net species effects, and

mean value of inhibition the mean value of all negative net species effects.

We calculated the proportions, mean values and standard deviations of species effects
and the proportions of species interactions both in the community as a whole and within each
trophic level. We then considered only interspecific species effects and interactions, without

taking account for the effect of a species on itself ( Eii ).

The production of each trophic level was measured by its nutrient inflow (nutrient

mass per unit time) :
S S
Carnivore production = z chacmj/zcij iCi
=l j=l

S S
Herbivore production = z ZQHaHinlUHinPjHi

=l j=l

S
Primary production = ZaPiLiﬂPiLiL‘B (8)

i=1

We measured all these community and ecosystem properties during the course of

community assembly. After a transition phase, however, the ecosystem systematically
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reached a quasi-stationary regime (fig. 2), i.e. a phase where aggregated variables such as
local species richness and biomass showed small variations around a constant temporal mean
value. Therefore, we compared the community and ecosystem properties in the quasi-
stationary regime by calculating the temporal mean during the last 10% of the simulation
iterations. For each value of regional species richness, non-trophic connectance or maximal
non-trophic magnitude, we performed eight simulations with different random compositions
of the regional species pool, as is often done in experiments (Hooper and Vitousek 1997;
Hector et al. 1999; Knops et al. 1999; Tilman et al. 2001), and we calculated the mean and
standard deviation of the measured properties for these eight replicates. We present below
figures for a relatively high regional species richness (45 species, i.e., 15 species per trophic
level), but the results are qualitatively similar whatever the number of species. In the figures
below that describe the effects of regional species richness, both non-trophic connectance and

maximal non-trophic magnitude were set to 0.2.
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Results

Local species richness and species richness at each trophic level in the quasi-stationary regime
increased with regional species richness in both food webs and interaction webs (fig. 3A, 3B).
Therefore, the results obtained as functions of regional species richness or local species

richness were very similar.

1. Impact of non-trophic interactions and species richness on the prevalence and

strength of species interactions

a. Diversity of species interactions in interaction webs

Non-trophic connectance has an important effect not only on ecosystem properties but also on
the nature of species interactions. When non-trophic connectance increased, the proportion of
zero species effects decreased while the proportions of facilitation and inhibition increased up
to a plateau (fig. 4A). In a food web, the only direct species interaction is exploitation between
trophic levels (fig. 4B, when non-trophic connectance = 0, and fig. 4F). In an interaction web,
the proportion of neutral interactions decreased until reaching zero as non-trophic
connectance increased, and hence interaction web connectance increased until reaching 100%.
The proportions of commensalism and amensalism first increased and then decreased to zero
as non-trophic connectance increased, while the proportions of mutualism, competition and
exploitation increased as non-trophic connectance increased. (fig. 4B). Thus, interaction
modifications create non-trophic interactions between species (such as mutualism or

competition).

b. Impact of interaction modifications on the prevalence and strength of species effects
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As either non-trophic connectance (fig. 4A) or maximal non-trophic magnitude (fig.
4F) increased, the mean value of facilitation increased and the mean value of inhibition
decreased, i.e. the mean absolute values of species effects increased, and the standard
deviation of species effects also increased. As maximal non-trophic magnitude increased, the
proportion of zero species effects first fluctuated and eventually increased (fig. 4E). Thus,
both non-trophic connectance and maximal non-trophic magnitude had an impact on the
prevalence, strength and variability of species effects.

The increase in the mean value of species effects with non-trophic connectance is a
consequence of the assumption that nontrophic effects are multiplicative. Since the magnitude
of interaction modification ms: is randomly taken from a uniform distribution, it has the
same probability of being positive or negative; thus, the potential consumption flow that it
modifies has the same probability of being multiplied by a factor or divided by the same
factor (equation 2). The net effect Ei; of any species g on any other species i is poportional to
the magnitude of the realized consumption rates, a;u;;, that are affected by species g. The
difference between the multiplicative effect of interaction modifications on the magnitude of
realized consumption rates and the additive effect of realized consumption rates on the net
effect Ei; explains why on average non-trophic interactions tend to increase net species
effects.

To see this, consider the special case when the biomass of all species is equal to X.

Each realized consumption rate can then be written as: aH(1+Xz)’”*‘>‘f‘ =a (1+X)", with

z=1

m:zn“mm. Consider a sum of two realized consumption rates, with equal potential
z=1

consumption rates a and interaction modifications that have the same magnitude but opposite
signs, m and —-m. The effect of the positive coefficient, m, is always greater than that of the

negative coefficient, —m:
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VX 20,Va>0.YmeR, a (1+X)" + a —L— > 24 ©)

On average, 50 % of the . will be in the range O to 1 and 50 % will be in the range 1 to
infinity. Therefore, with increasing non-trophic connectance, the arithmetic mean of the
realized consumption rates awflxy Will increasingly exceed ax, leading to an increasing

average strength of both inhibition and facilitation.

This property might be viewed as a limitation of the mathematical formulation of our
model, which involves both multiplicative and additive effects while there is no distribution
of numbers in which both their product and their sum are equal to 1. But it might be realistic
since biological rates do have a lower bound of zero and no upper bound, so that non-trophic
interactions may be expected to have the effects predicted by our model. Ultimately, this issue
will have to be resolved using empirical data on non-trophic effects in natural ecosystems, but

these data are currently sorely lacking.

c. Interaction web connectance increases with species richness

As regional species richness, and hence also local species richness, increased, the proportion
of zero species effects decreased while the proportions of facilitation and inhibition increased
(fig. 4C). Accordingly, the proportion of neutral species interactions decreased until reaching
very low values (fig. 4D), whereas the proportions of commensalism and amensalism first
increased and then decreased, the proportions of mutualism and competition increased, and
the proportion of exploitation was unchanged. Thus, interaction web connectance increased
with species richness, until reaching nearly 100%: the more numerous species are, the more

they interact with other species.
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In food webs, the proportion of neutral species interactions increased with regional
species richness (fig. 4F), whereas the proportion of exploitation decreased. Thus, the
increase in interaction web connectance with species richness in interaction webs (fig. 4D) is
due to the presence of non-trophic links between species.

The increase in interaction web connectance with species richness is a general
property of modification interactions as proved in Appendix C. This pattern can be explained
intuitively as follows: as regional species richness increases, the number of trophic links of a
given species increases (as long as consumers are not strict specialists), which increases the
probability for this species to have a trophic link modified by another species, and hence the
probability to be affected by another species. The fact that interaction web connectance tends
to 100%, however, is due to the assumption that consumers are generalist in our model. Other

food web configurations may lead to smaller upper limits (Appendix C).

d. The strength of species effects decreases with species richness

As regional species richness increased (fig. 4C), the mean value of facilitation decreased and
the mean value of inhibition increased, i.e., the mean absolute values of species effects
decreased. Thus, species effects tended to be denser, i.e. proportionnally more numerous, and
weaker as regional species richness increased (fig. 4C). Weak interaction strengths probably

buffer the possible destabilizing effect of interaction web connectance and species richness.

e. Species effects and species interactions within the various trophic levels

Patterns within the various trophic levels were very similar to those reported in figure 4 for
the community as a whole. The only difference concerned the prevalence of facilitation and
inhibition, and hence of interspecific competition and cooperation, among plants as non-

trophic connectance increased (fig. 5). In plants, the proportion of inhibition increased more
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rapidly than that of facilitation (fig. 5A), whereas in the community as a whole (fig. 44) or in
other trophic levels (results not shown), the proportions of inhibition and facilitation varied in
the same way. In the same manner, the proportion of interspecific competition increased more
rapidly than that of mutualism in plants (fig. 5B), whereas these proportions varied in the

same way in other trophic levels or in the whole community (fig. 4B).

2. Impacts of non-trophic interactions on biodiversity and ecosystem properties

a. Non-trophic interactions and ecosystem properties
Non-trophic connectance and maximal non-trophic magnitude had an important effect on
ecosystem properties. Local species richness decreased as either non-trophic connectance (fig.
6A) or maximal non-trophic magnitude (fig. 6B) increased, except at a low level of non-
trophic parameters. Plant species richness decreased as either non-trophic connectance (fig.
6A) or maximal non-trophic magnitude (fig. 6B) increased. In contrast, consumer species
richness was less affected by variations in non-trophic connectance; it decreased as maximal
non-trophic magnitude increased, except at a low level of maximal non-trophic magnitude.
The biomass and production of each trophic level decreased sharply as either non-
trophic connectance (fig. 6C, 6F) or maximal non-trophic magnitude (fig. 6D, 6F) increased.
Interaction webs with high levels of either non-trophic connectance or maximal non-trophic
magnitude were systems in which the biological processes of production and recycling were
very low and inorganic flows prevailed. Such high levels of non-trophic connectance and

magnitude are presumably absent in natural ecosystems.
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b. The impacts of non-trophic interactions on ecosystem processes are mediated by changes
in realized consumption rates and species interactions

The decrease in biomass and production at all trophic levels as non-trophic connectance or
maximal non-trophic magnitude increases can be explained by the impacts of non-trophic
interactions on the realized consumption rates and on species interactions (fig. 4, 5).

First, the mean realized consumption rates increase with non-trophic connectance, as
mentioned earlier, which contributes to decrease the biomass and production at the next lower
trophic level. These declines in the biomass and production of lower trophic levels cascade up
the food web and lead indirectly to decreased carnivore biomass and production. Increasing
non-trophic connectance also leads to more intense competition between consumers for their
resource and a smaller resource-use complementarity, which contributes to decrease herbivore
and carnivore biomass and production.

Second, the proportions of inhibition and competition increase more than those of
facilitation and mutualism in plants when non-trophic connectance increases. Thus, non-
trophic interactions tend to make competition between plant species stronger, which may also
partly explain the decrease in primary production and plant biomass, and hence indirectly in

consumer production and biomass.

3. The biodiversity — ecosystem functioning relationships in food webs and interaction

webs

a. Effects of species richness on ecosystem processes in food webs and interaction webs
In both food webs and interaction webs, total biomass increased with regional species
richness, and hence with local species richness (fig. 7A, 7B). Plant and carnivore biomasses

increased in parallel, which suggests a bottom-up control of plants on carnivores. In contrast,
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herbivore biomass was less affected by species richness, which suggests a top-down control
of carnivores on herbivores. The soil nutrient concentration decreased as species richness
increased, which shows a better exploitation of the limiting nutrient by plants.

Production at all trophic levels increased with regional species richness (fig. 7C, 7D).
Primary production increased with species richness because of the better exploitation of the
limiting nutrient by plants; as a result, the increase in plant biomass was much higher than the
decrease in the soil nutrient stock, and primary production increased (equation 8; fig. 7A, 7B).
Herbivore production depends on plant biomass and herbivore biomass (equation 8), and
herbivore biomass was top-down controlled; therefore herbivore production showed the same
pattern as plant biomass (fig. 7A, 7C; fig. 7B, 7D). In the same manner, carnivore production
depends on herbivore and carnivore biomasses (equation 8), but herbivore biomass was top-
down controlled; therefore carnivore production followed carnivore biomass. In our model
food webs and interaction webs, the high values for production (especially plant and
herbivore productions) compared to the soil nutrient input, can be related to a high recycling.
Differences between food webs and interaction webs highlight the role of non-trophic
interactions in ecosystems. The increase in biomass and production with regional (fig. 7) and
local (fig. 8) species richness was less rapid in interaction webs than in food webs.
Differences between food webs and interaction webs were greater at higher levels of regional
species richness (fig. 7A, 7B). The positive effect of non-trophic interactions on the mean
realized consumption rates as species richness increases explains why non-trophic effects are
more important in species-rich ecosystems than in species-poor ecosystems in our model.

Higher realized consumption rates make species more efficient but also more competitive.
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b. Biodiversity — ecosystem functioning relationships

We studied the relationship between total biomass and local species richness at the quasi-
stationary regime that emerged from variations in one of the parameters of the regional
species pool, i.e., regional species richness, non-trophic connectance or maximal non-trophic
magnitude (fig. 8). Whatever the parameter driving variations in local species richness, there
was a positive relationship between total biomass and local species richness. However, the
shape of this relationship differed. The relationship was roughly linear in both food webs and
interaction webs when regional species richness varied, but it was nonlinear, concave-up
when non-trophic connectance or maximal non-trophic magnitude varied in interaction webs.
This concave-up relationship between local species richness and total biomass is explained by
the higher effect of non-trophic interactions on biomass than on species richness (fig. 6).
Thus, our model predicts a positive relationship between species richness and biomass in
naturally assembled ecosystems, but with a strong impact of non-trophic interactions on the
shape of the diversity-biomass relationship. Specifically, non-trophic interactions are
expected to decrease the magnitude of biomass and production, but changes in their frequency
or strength are expected to increase the dependency of biomass and production on local

species richness.
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Discussion

Our model shows that the nature and strength of species interactions depend on species
diversity. Interaction web connectance is expected to increase with species richness, while the
magnitude of species effects is expected to decrease with species richness. Thus, our model
predicts that species-rich interaction webs are more connected but have weaker species
interactions.

Our model also shows that non-trophic interactions can strongly affect community and
ecosystem properties. Biomass, production and local species richness are expected to decrease
when non-trophic interactions are numerous and strong, due to an increased mean
consumption per species. Non-trophic interactions also have a strong impact on the nature,
prevalence and strength of species interactions. A positive diversity — biomass relationship
emerges from the assembly of both food webs and interactions webs, but non-trophic
interactions are expected to affect the shape of this relationship.

Our results emphasize the need to take into account non-trophic interactions in
theoretical ecology. Our simple, general model allows all types of species interactions to be
incorporated by adding interaction modifications to a food web. This mass-balance
constrained model of an interaction web provides a useful tool for studying with more realism

the impact of diversity on the functional properties of complex ecosystems.

1. The biodiversity — ecosystem functioning relationship in interaction webs

We have shown that total biomass increases with regional species richness, and hence
also with local species richness, in both food webs and interaction webs. In both types of
webs, carnivore biomass is bottom-up controlled by plants, herbivore biomass is top-down
controlled by carnivores, and total biomass depends mostly on plant biomass. These control

mechanisms are the same as in classical food webs (Thébault and Loreau 2003). Our results

INTERACTIONS NON TROPHIQUES ET FONCTIONNEMENT DES ECOSYSTEMES 129



concerning food webs are in qualitative agreement with previous theoretical studies (Thébault
and Loreau 2003, Ives et al. 2005). Thébault and Loreau (2003), however, showed that in a
two-level food web with generalist herbivores, plant biomass and herbivore biomass increase
nonlinearly with regional species richness and can even decrease at a high level of species
richness, whereas in our food web model biomass does not decrease at a high level of species
richness. This difference is likely explained by the presence of a third trophic level in our
work and by the fact that, contrary to recent theoretical (Thébault and Loreau 2003; Ives et al.
2005) and experimental (Downing and Leibold 2002; Duffy et al. 2003) studies in which
species richness is controlled, our work provides a dynamical approach to biodiversity and
ecosystem functioning in which both factors result from an assembly process.Our model
predicts that biomass and production will generally be lower in interaction webs than in food
webs. Non-trophic interactions are likely to generate strong constraints on species
coexistence. The species present in the community have higher realized consumption rates on
average, which makes them more efficient but also more competitive. Therefore, the
probability of observing overexploitation and negative effects on ecosystem properties is

higher.

2. Species diversity, species interactions and ecosystem processes

Our work shows that species interactions depend on species richness: both the strength and
the prevalence of these interactions are diversity-dependent. In particular, the mean absolute
values of interspecific facilitation and inhibition effects are expected to decrease with
increasing species richness. Some recent studies have shown a diversity dependence of
species interaction strength experimentally. For example, increased diversity may increase

competition (Naeem et al. 2000), and decreasing predator diversity may increase herbivore
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grazing, leading to a decrease in kelp biomass in mesocosms (Byrnes et al. 2006). The
analysis of natural food webs (Neutel et al. 2002) suggest that natural ecosystems are
characterized by a majority of low interactions and a minority of strong interactions.

Our model also predicts that interaction web connectance increases with species
richness, and that the proportions of the various types of species effects and species
interactions depend on species richness. A higher species diversity increases the probability
for each species to interact with another species. Although the relationship between trophic
connectance and species richness has been well studied in food webs (Martinez 1992;
Montoya and Solé 2003), we lack knowledge concerning non-trophic connectance and
interaction web connectance in ecosystems. Some experimental studies suggest that the
probability of some species interactions depends on species diversity. For example, increasing
species diversity can increase the probability of facilitation (Cardinale et al. 2002).

Species diversity and species interactions are two important properties of ecosystems
that govern their functioning. Our model shows direct impacts of species richness and non-
trophic effects on biomass, production and mean consumption per species. But species
diversity may also affect ecosystem functioning indirectly, through changes in species
interactions, by affecting their connectance, prevalence and strength. For instance, it may
enhance ecosystem functioning by increasing facilitation (Cardinale et al. 2002). Recent
experiments have shown that a form of facilitation, whereby a species enhances the access of
other species to the resource through biophysical modifications, affects productivity and the
diversity—productivity relationship in bryophyte communities (Mulder et al. 2001; Rixen and
Mulder 2005). Thus, biodiversity can affect ecosystem functioning directly, by mechanisms
such as functional complementarity between species that use different resources, and

indirectly, by changing the nature and strength of species interactions. Consequently, species
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interactions, in particular non-trophic interactions, should be given more attention in studying

the relationship between biodiversity and ecosystem properties.

3. Incorporating non-trophic interactions in theoretical ecology

Our work provides a general ecosystem model that incorporates non-trophic interactions in
the form of interaction modifications: each trophic interaction between two species can be
modified by a third species. Interaction modifications were regarded by Wootton (1994) as
one of the two classes of indirect effects, the second one being indirect effects mediated
through chains of direct interactions (changes in species densities). The definitions given by
Abrams et al. (1995) and Abrams (1995) classify indirect effects in two types: density-
mediated indirect interactions and trait-mediated indirect interactions. Indirect effects between
species have been shown to be much more frequent in natural ecosystems than previously
thought (Wootton 1994; Werner and Peacor 2003; Schmitz et al. 2004). An interaction
modification can be viewed as a direct interaction involving three species, one species having
a direct effect on two species simultaneously.In that case, the net species effect calculated in
our model can be considered as a direct total effect of species g on species i, and all species
effects (facilitation, inhibition, zero species effect) and all species interactions (competition,
mutualism, exploitation, amensalism, commensalism) characterized by the sign and the

strength of net species effects E,

. as direct species effects and direct species interactions,
respectively. But these interactions also can be considered as indirect interactions if
interaction modifications are viewed as trait-mediated indirect interactions.

Ecosystem engineers (Jones et al. 1994) are strong drivers of interaction
modifications: by modifying their physical environment, they create many non-trophic

species interactions. Autogenic or allogenic engineers can modulate resource flows or abiotic

parameters that influences resource flows. Therefore our modeling framework could be
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applied to the study of ecosystem engineers through specific non-trophic modifications of
trophic interactions or through modifications of abiotic parameters such as those that govern
the input, recycling and loss of nutrients. Experimental studies show that ecosystem
engineering can induce changes in community structural properties, such as species richness
(Zhu et al. 2006), species composition (Badano et al. 2006) and species interactions (Collen
and Gibson 2001), and ecosystem functional processes such as primary production (Zhu et al.
2006). Our model shows that interaction modifications of all kinds may profoundly affect
ecosystem properties such as biomass and production at all trophic levels.

We view our interaction web model as a promising tool to merge the community and
ecosystem perspectives in theoretical ecology. By incorporating non-trophic interactions in
the form of modifications of trophic interactions, our model describes material flows in a
consistent way, and hence allows analysis of ecosystem properties. At the same time, it is a
flexible and dynamical model that allows all kinds of species interactions to occur, and hence
allows analysis of community properties such as species diversity and the connectance,
prevalence and strength of species interactions.

Despite its strengths and generality, our model also has limitations. We represented
non-trophic interactions in the form of modifications of trophic interactions, but it would be
also possible to introduce them in the form of modifications of non-trophic parameters such as
intrinsic death rates and recycling rates. We assumed that the various modifications of a given
trophic interaction by different species are additive, but interaction modifications might
interfere with each other and generate non-additive effects. For instance, there could be a
hierarchy of effects (one effect dominates over the others) or a synergy of effects (the effect
of one species can only be expressed in, or is modified by, the presence of another species).
Our linear approximation, however, is in line with the simplicity required for a general

ecosystem model. We assumed that there is a single limiting nutrient and that the
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stoichiometric composition of each species is constant, although the stoichiometric
composition of plants is known to depend on factors such as environmental conditions and the
presence of consumers. This simplification was made to avoid unnecessary complications in a
model designed to explore the role of non-trophic interactions. In our model, the soil is
compartmentalized, each plant taking up nutrient in its species-specific resource depletion
zone. But the diffusion rate was high enough to allow rapid homogenization of the soil and
hence plant competition for the limiting nutrient. Thus, in our model, plant coexistence is not
critically dependent on soil compartmentalization. A decomposer compartment could be
added, but it is unlikely to change the results because we have already included nutrient
cycling in our model without detailing its mechanisms. Lastly, our current model considers an
interaction web with three trophic levels. It would definitely be interesting to model an
interaction web with a more realistic and flexible trophic structure, by allowing consumers to
feed on several trophic levels and blurring the separation between distinct trophic levels.

Our theoretical study suggests several hypotheses that would deserve to be tested
experimentally. It would be useful to study experimentally the influence of species richness
on species interactions: does the strength of species effects (facilitation, inhibition) depend on
species richness in experimental ecosystems? Does their connectance increase with species
richness? It would also be useful to test experimentally the impacts of non-trophic interactions
on ecosystem processes and their mechanisms: what is the influence of the connectance or
magnitude of non-trophic interactions on biomass and production at various trophic levels?
Do non-trophic interactions generally increase resource consumption, possibly leading to

resource overexploitation?
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Conclusions

We have constructed a model of a full interaction web that includes both trophic and non-
trophic species interactions and that respects the principle of mass conservation. Our model
has allowed us to show the important role of species interactions, especially non-trophic
interactions, in community and ecosystem properties and in the relationship between
biodiversity and ecosystem functioning. The diversity—biomass patterns obtained with our
interaction web model are not strikingly different from those shown in recent theoretical
studies of food webs, but the mechanisms are far more complex. Ecosystem processes depend
not only on species diversity (Tilman et al. 1997; Loreau 1998; Hector et al. 1999; Spehn et
al. 2005) and trophic structure (Leibold et al. 1997; Thébault and Loreau 2003; Ives et al.
2005), but also on the structure of the interaction web, in particular the connectance and
magnitude of non-trophic interactions. Our model predicts that the nature, the prevalence and
the strength of species interactions change with regional and local species richness. This
diversity-dependence of species interactions makes the mechanisms of the biodiversity —
ecosystem functioning relationship more complex in an interaction web. For a better
understanding of the effects of biodiversity and species interactions on ecosystem functioning,
it would be useful to study experimentally the role of multiple species interactions
simultaneously (such as predation and mutualism) instead of one type of species interaction
separately. Species interactions, and especially non-trophic interactions, must be taken in

consideration in order to understand the consequences of biodiversity loss.
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APPENDIX A

Parameters Values

Parameters of numerical integration:

time step (Runge-Kutta of order 4): 0.01

simulation duration: 1,000 iterations, i.e., 100,000 numerical integrations
p : introduction period: p=100

introduction biomass: 0.01

extinction biomass threshold: 0.005

Parameters of the regional species pool (randomly taken from a uniform distribution):
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ux : death rate: Vxe[l...n],0.1<ux<0.5 per unit time

A : non-recycled proportion of dead organic matter: Vxg[l...n],0.1<4<0.3

ax : potential consumption rate, of species y by species x

carnivore potential consumption rate: V(x, y)e[l...S ]Z,OSaxySO.Ol per time and mass unit
herbivore potential consumption rate: V(x,y) [1...S ]Z,OSaxySO.Ol per time and mass
unit

nutrient uptake rate by plants: Vie[1...5],0<a.r<0.5 per time and mass unit

q. : carnivore production efficiency: gc=0.15 (15%)

q, : herbivore production efficiency: gu=0.15 (15%)

my: : magnitude of the non-trophic modification of the trophic interaction between

species x and y, by species z :

Y (x,y,2)E [1...S F,—maximal non-trophic magnitude<ms:.<+maximal non-trophic magnitude
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- Ux :non-trophic coefficient, of species y on species x

- awlxv : realized consumption rate, of species y by species x

Soil parameters:
- Vi : total volume of soil: Vii=100
- Vi : total volume of species-specific resource depletion zones of plant species i: Vi=I

if plant species i is present in the local ecosystem, else Vi=0

S
- Vr : volume of soil nutrient pool: VR:Vsou—ZVi
i=1

- v :diffusion rate: =10 per unit time
- [ :soil nutrient input: /=100 per unit time
- A& : soil nutrient loss rate: Az=0.05 per time and soil nutrient mass unit

- Ry : initial nutrient mass in soil nutrient pool (randomly taken): 1<Ro<10
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APPENDIX B

Program Algorithm

1. Choice of complexity parameters of the regional species pool: regional species richness,
non-trophic connectance and maximal non-trophic magnitude.

2. Creation of the regional species pool. The regional species pool consists of equal species
numbers of plants, herbivores and carnivores, without omnivory. The parameters of the pool
species are randomly taken from a uniform distribution within appropriate intervals
(Appendix A): death rate u., non-recycled proportion A of nutrient coming from species x,
potential consumption rate ax, magnitude of interaction modification muy:. The initial
nutrient masse in the soil nutrient pool is also randomly taken from a uniform distribution.

At each introduction event (3-5):

3. Community and ecosystem properties are calculated and recorded (proportions, strength
and variability of species effects, proportions of species interactions, local species richness,
species richness per trophic level, total biomass, biomass per trophic level, production at each
trophic level, mean consumption per species).

4. A species is randomly taken from the pool among those that are not already present in the
community. A species can thus be introduced, go extinct and be re-introduced.

5. The species is introduced in the community. The initial biomass of the introduced species is
subtracted from the soil nutrient pool to respect the principle of mass conservation. When a
plant species is introduced, the volume of its species-specific resource depletion zones is
created, with a concentration equal to the soil nutrient pool concentration, and subtracted from
the volume of the soil nutrient pool, and the nutrient mass of this species-specific resource
depletion zone is substracted from the soil nutrient pool.

At each integration time step (6-7):
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6. Numerical integration of the dynamical equations (1) and (2) is performed with a Runge-
Kutta method of order 4.

7. Species whose biomass is smaller than the extinction biomass threshold are removed. Their
biomass is added to the soil nutrient pool to respect the principle of mass conservation. When
a plant species becomes extinct, the volume and the nutrient mass of its species-specific
resource depletion zone are set to zero and added to the volume of the soil nutrient pool.

8. Repeat steps 6-7 for 100 numerical integrations.

9. Repeat steps 3-8 for 100,000/100=1000 introduction events.

10. Repeat steps 2-9 for 8 replicates.
11. Repeat steps 1-10 for each value of the studied parameter (regional species richness, non-

trophic connectance or maximal non-trophic magnitude).
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APPENDIX C

Why interaction web connectance increases with regional species richness

In the food web configuration considered in this study, the probability & for a species y
to have a net effect on a species x can be calculated by considering the nine cases of
interactions among the three trophic levels. There are four cases in which species x and y form
a prey—predator pair (herbivore-carnivore, plant-herbivore, carnivore-herbivore, or herbivore-
plant interaction). In each of these cases, y always has an effect on x through a trophic link,
and hence probability & is equal to 1 (y can also have an additional effect on x through an
interaction modification). In the other five cases, y can have an effect on x only through a
modification of a trophic interaction involving x and another species. The probability for y to
modify a trophic interaction involving x is equal to 1 minus the probability that y does not
modify any of these trophic interactions, i.e. 1 — (1 - ¢)”, where ¢ is non-trophic connectance
(probability for a species to modify a given trophic interaction) and a is the number of trophic
interactions involving species x (o = § if x is a carnivore species, o = 2S5 if x is a herbivore
species, and a = S + 1 if x is a plant species). Thus, the probability & for any species y to have
a net effect on any other species x is:

T=49+2/9(1-(1-c)+2/9(1=(1-0)*)+2/9(1-(1-¢)**")

=1-2/9(1-¢)*- 2/9(1-¢)* -2/9 (1 -¢)*"
=1-29(1-¢°Q2-c+(1-¢)).
Probability = is an increasing function of S, which tends to 1 as S tends to infinity (fig. 4D).

Interaction web connectance is the probability that an interaction between any two
species is non-zero, which is equal to 1 — (1 - n)z. Thus, interaction web connectance tends to

1 as regional species richness increases to infinity. The above equation for probability « also
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explains why interaction web connectance tends to 1 as non-trophic connectance increases
(fig. 4B).

In other food web configurations with specialist consumers, © would still be an
increasing function of S and ¢ and include a factor (1 - ¢)°, but its upper limit may be different

from 1.
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Legends of figures

Figure 1. The interaction web model. Solid arrows represent nutrient flows. For clarity of the
figure, flows of non-assimilated nutrient returned to the soil nutrient pool during consumption
by carnivores and herbivores are represented only on the left trophic chain, while flows of
nutrient either recycled or lost from the ecosystem following death are represented only on the
right trophic chain. Dotted lines represent interaction modifications. Only five examples of
interaction modifications are represented here for the sake of clarity. For instance, herbivore
species H; modifies the trophic interaction between herbivore species H, and carnivore
species Cy, with a magnitude of interaction modification m,,.. The modification of the nutrient
flow between plant species P; and its species-specific resource depletion zone L; corresponds

to intraspecific competition or facilitation.

Figure 2. Temporal changes in local species richness (A) and biomass (B) during the
ecosystem assembly process. Biomass and local species richness are shown for the
community as a whole (black dotted lines), all plants (black solid lines), all herbivores (black
dashed lines), and all carnivores (gray solid lines). The gray dashed line represents the
nutrient mass in the soil nutrient pool. Regional species richness 3S = 45, non-trophic

connectance = 0.2, maximal non-trophic magnitude = 0.2.

Figure 3. Local species richness in the quasi-stationary regime as a function of regional

species richness in food webs (A, non-trophic connectance = (0, maximal non-trophic
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magnitude = 0) and in interaction webs (B, non-trophic connectance = (.2, maximal non-
trophic magnitude = 0.2). We present the mean and standard deviation for local species
richness (@), plant species richness (©), herbivore species richness (A\), and carnivore species

richness ( ).

Figure 4. Proportions and strength of direct species effects (A, C, E) and proportions of direct
species interactions (B, D, F) in the community as a whole in the quasi-stationary regime as
functions of non-trophic connectance (A and B, regional species richness = 45, maximal non-
trophic magnitude = 0.2), and regional species richness in interaction webs (C and D, non-
trophic connectance = 0.2, maximal non-trophic magnitude = 0.2). Panel E shows the
proportions and strength of species effects as functions of maximal non-trophic magnitude
(regional species richness = 45, non-trophic connectance = 0.2). Panel F shows the
proportions of species interactions as functions of regional species richness in food webs
(non-trophic connectance = 0, maximal non-trophic magnitude = 0). Panels A, C and E show
the mean and standard deviation for the proportions of neutral effects (4, grey lines,x100),
facilitation (@,x100) and inhibition (&,x100), the mean and standard deviation for the mean
value of facilitation (0,x100), the mean value of inhibition (A,x100), and the standard
deviation of species effects (0,x10). Panels B, D and F show the mean and standard deviation
for the proportions of mutualism (e,x100), competition (A,x100), exploitation ( ,x100),
commensalism (0,x100), amensalism (A,x100) and neutral interactions (¢, grey
lines,x100). Dashed lines (¢,x100) represent interaction web connectance.

Figure 5. Proportions and strength of direct species effects (A) and proportions of direct
species interactions (B) within the plant trophic level in the quasi-stationary regime as

functions of non-trophic connectance (regional species richness = 45, maximal non-trophic
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magnitude = 0.2). Panel A shows the mean and standard deviation for the proportions of
neutral effects (#, grey lines,x100), facilitation (e,x100) and inhibition (A,x100), the mean
and standard deviation for the mean value of facilitation (o,x100), the mean value of
inhibition (A,x100), and the standard deviation of species effects (0,x10). Panel B shows
the mean and standard deviation for the proportions of mutualism (e,x100), competition
(A,x100), exploitation ( ,x100), commensalism (0,x100), amensalism (A,x100) and
neutral interactions (4, grey lines,x100). Dashed line (0,x100) represents interaction web

connectance.

Figure 6. Local species richness, biomass and production (per time unit) in the quasi-
stationary regime as functions of non-trophic connectance (A, C and E, regional species
richness = 45, maximal non-trophic magnitude = 0.2) and maximal non-trophic magnitude (B,
D and F, regional species richness = 45, non-trophic connectance = 0.2). We present the mean
and standard deviation for total (e) local species richness and biomass, plant (©), herbivore
(A), and carnivore ( ) local species richness, biomass and production. Dotted lines represent

the nutrient mass in the soil nutrient pool (0).
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Figure 7. Biomass and production in the quasi-stationary regime as functions of regional
species richness in food webs (A and C, non-trophic connectance = 0, maximal non-trophic
magnitude = 0) and in interaction webs (B and D, non-trophic connectance = (.2, maximal
non-trophic magnitude = 0.2). We present the mean and standard deviation for total biomass
(@), total plant (o), total herbivore (A), and total carnivore ( ) biomass and production.

Dotted lines represent the nutrient mass in the soil nutrient pool ().

Figure 8. Relationships between local species richness and total biomass driven by variations
of different properties of the regional species pool: regional species richness in food webs (®)
(non-trophic connectance = 0, maximal non-trophic magnitude = 0), regional species richness
in interaction webs (©) (non-trophic connectance = (.2, maximal non-trophic magnitude =
0.2), non-trophic connectance in interaction webs (A) (regional species richness = 45,
maximal non-trophic magnitude = 0.2), maximal non-trophic magnitude in interaction webs

() (regional species richness = 45, non-trophic connectance = 0.2).
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Figure 3.
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Figure 4.
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Figure 5.
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Figure 6.
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Figure 7.
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Figure 8.
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ABSTRACT

Biological invasions are a major threat to native biodiversity and the ecological services it
supports. A number of studies have also showed that species richness in turn may increase the
ability of ecosystems to resist biological invasions. Theoretical models, however, have
focused on only one type of species interactions, in particular competitive or trophic
interactions, and very few theoretical or experimental studies have explicitly considered the
role of species interactions in invasion resistance and in the robustness of ecosystems to
resident extinctions following biological invasions. Here we use an assembly model of a
complete interaction web that includes both trophic and non-trophic interactions and that
respects the principle of mass conservation, in order to study the relationships between
ecosystem properties and biological invasions. Our model shows that species invasions have a
strong impact on resident species extinctions, biomass and production, but species richness
increases both invasion resistance and robustness to resident extinctions in species-rich
ecosystems. Invasion resistance and robustness to resident extinctions, however, also depend
strongly on species interactions. Both ecosystem properties are maximal for intermediate

prevalence and strength of non-trophic interactions.
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INTRODUCTION

Biological invasions have emerged as a central issue in ecology in the last decade because
they constitute one of the main factors of current biodiversity loss (Elton 1958, Lodge 1993,
Williamson 1996, Parker 1999, Mooney and Hobbs 2000). Human activities contribute to
accelerate the introduction rate of non-native species into new environments (Williamson and
Fitter 1996, Hochberg and Gotelli 2005), making biological invasions an important
component of global change (Vitousek et al. 1996). Since biodiversity loss can cause loss of
ecological services (Pimm et al. 1995, Vitousek et al. 1997, Sala et al. 2000, Loreau, Naeem,
Inchausti et al. 2001, 2002, Kinzig et al. 2002, Hooper et al. 2005), biological invasions are
often very costly (Vitousek et al. 1996, Sakai et al. 2001, Hooper et al. 2005). Therefore, a
better understanding of the ecological conditions of success of biological invasions and the
consequences of species introductions on community structure and ecosystem functioning is
critically needed.

The relationship between biodiversity and ecosystem resistance to invasions has
mostly been studied experimentally in plant communities. Experimental studies conducted at
local scale and controlling all extrinsic factors generally indicate that species richness
increases invasion resistance in plant communities by decreasing the probability of success of
invaders (Knops et al. 1999, Naeem et al. 2000, Hector et al. 2001, Kennedy et al. 2002,
Fargione et al. 2003, Seabloom et al. 2003), whereas experiments conducted at regional scale
can show a positive relationship between diversities of native and invasive species (Stohlgren
et al. 1999). Very few experiments have studied the mechanisms of invasion resistance in
multitrophic communities (France and Duffy 2006).

Most of the theory on biological invasions rests on models of either competitive

communities (Ginzburg et al. 1988, Case 1990, Ak¢akaya and Ginzburg 1991, Kokkoris et al.
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1999, Moore et al. 2001, Byers and Noonburg 2003) or food webs (Law and Morton 1996,
Morton and Law 1997, Steiner and Leibold 2004). These models are fairly specific in
considering only one kind of species interactions. The only form of direct species interaction
considered in food web models is the trophic interaction (exploitation competition for a
shared resource is an indirect effect of the consumer-resource trophic interaction). It would
definitely be interesting to use general assembly models of interaction webs that include all
types of direct species interactions (interference competition, mutualism, exploitation,
commensalism, amensalism) as well as their indirect effects, to study the resistance of
complex ecosystems to biological invasions.

Randomly assembled competitive communities based on Lotka-Volterra equations
(Case 1990) as well as many food web models do not respect the physical principle of mass
conservation, which is crucial for understanding the functional processes of natural
ecosystems. A general interaction web model should satisfy mass balance constraints to study
the relationship between biodiversity and ecosystem properties such as invasion resistance
that emerge in complex ecosystems. The theoretical study of biological invasions also
requires the use of realistic community assembly processes.

Although there is growing recognition of the significance of non-trophic interactions
in ecology, we still know little about general patterns and mechanisms of their impacts on
ecosystem functioning, and the role of non-trophic connectance is poorly studied. As species
establish numerous and various interactions within the resident community, non-trophic
interactions are likely to have a great impact on the probability of success of an invader and
the probability of extinction of resident species. Indirect effects between species, and
especially interaction modifications, have been shown to be much more frequent in natural
ecosystems than previously thought and seem to play a great role in ecosystem properties

(Mulder et al. 2001, Cardinale et al. 2002), but their impacts on invasion resistance are little
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studied (Fargione 2003). Therefore, an important current challenge is to understand how non-
trophic interactions and indirect interactions affect the relationships between biodiversity and
invasion resistance (Bruno et al. 2003), measured as the failure probability of an introduced
species, and between biodiversity and ecosystem robustness to resident extinctions, measured
as the number of resident species extinctions caused by biological invasions.

Biological invasions are known to have several stages: introduction of an exotic
species in a resident ecosystem, establishment, spread and colonization of new areas,
ecological impacts on the native ecosystem, and possibly social and economical impacts
(Sakai et al. 2001). Some authors (in particular governmental departments) regard as invasive
any introduced species that has major ecological or economical consequences. Its
characteristics can be very different from those of resident species. Other authors regard as
invasive any species that is introduced when rare, whatever its characteristics. According to a
third and frequently used definition (Ginzburg 1988, Case 1990, Lodge 1993, Law and
Morton 1996, Moore 2001, Byers and Noonburg 2003, Steiner and Leibold 2004), any
species that is introduced when rare during community assembly and that succeeds in
establishing itself can be considered an invasive species, irrespective of whether its
characteristics are different or not from resident species. An invasion attempt is then
considered successful if the introduced species is able to increase when rare (Kokkoris et al.
1999). We adopted this third definition, as introduced species often have biological
characteristics similar to those of resident species (Levine and D’ Antonio 1999) and can have
significant impacts on the resident ecosystem, such as resident species extinctions, even
though their population growth and spread are not rapid and massive.

The success of an invasion depends on both the characteristics of the invader species
and resident ecosystem properties. The performance of an exotic species can be influenced by

its ability to exploit disturbances relative to that of native species (Seabloom et al. 2003) and
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by its interactions with native species, whether direct species interactions such as interference
competition (Callaway and Aschehoug 2000) or indirect species interactions such as
competition for shared resources (Fargione et al. 2003). It can also depend on several
components of the diversity of the resident ecosystem, in particular species richness, species
composition, functional group richness and functional composition (Prieur-Richard et al.
2002).

Theoretical and experimental studies have focused mainly on the effects of species
richness on invasion resistance. But few experimental (Pfisterer 2004) or theoretical (Case
1990) studies have explored the effects of species richness on ecosystem robustness to
resident extinctions. And very few studies have explicitly investigated the impacts of species
interactions on invasion resistance (Case 1990, Kokkoris et al. 1999) and robustness to
resident extinctions. What are the impacts of species richness and species interactions on
invasion resistance and robustness to resident extinctions due to biological invasions in
interaction webs?

In a previous paper (Goudard and Loreau, submitted), we presented an interaction web
model that includes both trophic and non-trophic interactions while at the same time
satisfying the principle of mass conservation, which makes it an appropriate general and
flexible ecosystem model. Here we use this model to study the impacts of species
introductions on ecosystem functioning, and the effects of species richness and non-trophic
interactions on both invasion resistance and ecosystem robustness to resident extinctions
during the community assembly process. Our interaction web model provides a useful basis
for reaching greater generality regarding the factors that may lessen the success of invaders

and the damages due to biological invasions in natural ecosystems.
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METHODS

The interaction web model

Our interaction web model is presented in detail in Goudard and Loreau (submitted). Briefly,
we added non-trophic interactions to the food web model developed by Thébault and Loreau
(2003) for a nutrient-limited ecosystem with three trophic levels. To satisfy mass balance
constraints, non-trophic interactions are included in the form of interaction modifications, i.e.,
each species can modify the trophic interaction between any two species (including itself),
and thereby increase or decrease their growth rates. The model is described by the following

dynamical equations:

dcC. S

— = quaCiHjluCiHjH jCi - uyC,

dt j=1

dHi S S

7 = ZQHaHiRjﬂHinPjHi - ZaCjHilquHiCjHi — uyH,
= =

dP, S
E = apy My LF, — zaHjPi'uHJ'PinPi - uph
j=1

dL _ V1) — apiipteii PL
7 7/(RVR L) — ariziptriLi BL

dR _ _ 3R - SRV
LY = I-AR ;y(RVR L)

INVASIONS BIOLOGIQUES ET FONCTIONNEMENT DES ECOSYSTEMES 163



S S S
+ > (I=AeyuriP+) (1= AmyusHit+ Y (1=AciyuciCi
i=1 i=1 i=1

s s
(1_qC)aCiHjluCiHjHjCi + z z(l_QH)aHinﬂHiRijHi (1)

1 =1 j=1

AF4‘:,J

i

i=l

where fio = e = [(1+Xom @)
z=1

S is the number of species per trophic level and n=3S the total number of species.

P, H: and C: are the nutrient stocks of plant, herbivore and carnivore species i, respectively.

ax 1s the predation rate, i.e., the intensity of the trophic interaction between predator species

x and prey species y (aw=0 and aw= —ay). a,,; 1s the nutrient uptake rate of plant species
i. gy and g are the production efficiencies of herbivores and carnivores, respectively.

Each species z is allowed to modify the trophic interaction between species x and y

with an effect that depends on both its biomass X: and an intensity of interaction

modification mw:. Hx 1s the non-trophic coefficient: it is the total non-trophic effect of all
species in the community on the trophic interaction between species x and y. The intensity

of interaction modification is symmetrical ( mxy:=myx: ) to maintain mass balance. The function
that describes non-trophic effects (equation 2) was chosen such that it is a strictly positive,
increasing function of both the intensity of interaction modification my: and biomass X:,

and the non-trophic coefficient g is unchanged if either m..=0 or X:=0. Thus, each
species z can affect any two species x and y by increasing ( (x>1) or decreasing ( ty<l) the

consumption rate of species y by species X, dxyllxy .
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In the absence of interaction modifications, the only direct species interaction is
predation, and our model web reduces to a food web. When interaction modifications are
added, all types of direct species interactions are present (competition, mutualism,
exploitation, commensalism, amensalism), including intraspecific (negative or positive)
effects (m«:#0 for species z). Our interaction web model, however, respects the principle of
mass conservation since interaction modifications affect the material flow between a resource
and a consumer in the same way for both species.

The model also includes nutrient cycling. u. is the loss or death rate of species x, and
A is the non-recycled (lost) proportion of nutrient coming from species x. R is the nutrient
mass in the soil nutrient pool with volume Vk, L the nutrient mass in the set of individual
resource depletion zones, with total volume Vi, of plants from species i. Nutrient is
transported between individual resource depletion zones and the soil nutrient pool at a
diffusion rate y per unit time. In our simulations, y was quite high (y=10) to allow rapid soil
homogenization and strong indirect plant competition for the limiting nutrient. / is the nutrient
input in the soil nutrient pool per unit time, and Az the rate of nutrient loss from the soil

nutrient pool.

Species introductions and community assembly

We constrained our interaction web model as little as possible to explore its general properties
in response to biological invasions. Accordingly, we randomly assigned the various biological
parameters (predation rates, intensities of interaction modifications, death rates, non-recycled
proportions of nutrient) to a regional pool of species from a uniform distribution within
appropriate intervals, and let the local ecosystem assemble spontaneously. The establishment
of an introduced species depends on both its intrinsic traits (parameter values) and its

interactions with the other species already present in the ecosystem.
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The model was simulated numerically using C++ programming, and numerical
integration of the dynamical equations was performed with a Runge-Kutta method of order 4
and a time step of 0.01 during 1,000 iterations, i.e., 100,000 time steps (100,000 numerical
integrations). Each simulated ecosystem resulted from an assembly process involving species
successive introductions and eliminations. Species were picked at random in the regional
species pool and introduced regularly in the community after an introduction period without
waiting for a new state of equilibrium. Thus, the number of introduction events during a
simulation depended on the introduction period (for example, if the introduction period was
100, they were 1,000 introduction events during a simulation). Repeated introduction attempts
before establishment appears to be the rule in natural ecosystems. A study in New Zealand
showed that only 20% of the introduced birds ever became established despite multiple
introduction attempts (Veltman et al. 1996). An alternative method of community assembly
allows introduction of a new species only after a new stable community equilibrium has been
reached (Ginzburg et al. 1988, Case 1990, Law and Morton 1996, Kokkoris 1999), but this
method appears to be less realistic because biological invasions often occur during disruption
regimes.

Local species richness was defined as the total number of species in the local
ecosystem. Species were introduced with a biomass equal to 0.01 that was subtracted from the
soil nutrient pool, and considered extinct if their biomass was smaller than 0.005, in which
case this biomass was returned to the soil nutrient pool. Whatever the introduction or

extinction events, and hence local species richness, the total volume of the soil was

S
maintained constant: Vi = VR+ZV1’, where Vi=0 if species i was not present in the
i=1

community. This volume allocation rule allows complementarity between plant species

(Loreau 1998, Loreau and Hector 2001).
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Ecosystem properties and species interactions

We investigated how community and ecosystem properties, in particular species richness and
species interactions, condition the success of invasive species by analyzing the effects of
introduction frequency, regional species richness, non-trophic connectance and non-trophic
intensity on the ecosystem’s invasion resistance and robustness to resident extinctions
following species introductions. We also determined the impacts of biological invasions on
ecosystem properties by studying the effects of introduction frequency on local species
richness, species richness at each trophic level, total biomass (total biomass of all species in
the local ecosystem), and biomass and production of each trophic level.

When we varied regional species richness, we kept equal numbers of species (S) at all
trophic levels in the regional species pool. We also varied the non-trophic connectance, of the
regional species pool, defined as the probability that a species modifies the trophic interaction
between any two species. Food web connectance, which is the proportion of realized trophic
interactions among all possible trophic interactions, was kept constant in our simulations.
Lastly, we varied the range of values of the intensity of interaction modification: parameter
my: was randomly taken between a maximum value called maximal non-trophic intensity and
a symmetrical minimum (- maximal non-trophic intensity), and this maximal non-trophic
intensity was allowed to take on different values. Thus, we were able to explore the impacts
of non-trophic interactions on invasion resistance and robustness to resident extinctions by
manipulating the non-trophic connectance and the maximal non-trophic intensity of the
regional species pool.

We also measured the proportions and strength of direct species effects (facilitation,
inhibition or no effect) and direct species interactions (mutualism, competition, exploitation,
commensalism, amensalism or neutral interaction). The species interactions thus defined are

phenomenological net interactions, just as they are defined traditionally in ecology. The net
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effect Ei; (sum of trophic and non-trophic effects) of species g on species i was determined

by the partial derivative of the growth rate % of species i with respect to the biomass X,
of species g:
i)
Ep=| =% 3)
0X

(Xn,1<h<n,h#g)
If Ei>0, the effect of species g on species i is a facilitation. If Ei;>0 and E«>0, the
interaction between species i and g is a mutualism. Interaction web connectance was
measured by the proportion of non-neutral species interactions among all possible species
interactions. We called mean value of facilitation (inhibition) the mean value of positive

(negative) direct species effects E, .

Invasion resistance and robustness to resident extinctions

Resistance to invasions and robustness to resident extinctions due to species introductions are
two important functional properties of ecosystems subjected to biological introductions. We
classified the outcome of an invasion attempt into two categories: success (the introduced
species persisted in the community) and failure (the introduced species did not persist).
Invasion failure probability was expressed as the ratio between the cumulated number of
failed invasion attempts and the number of introductions from the beginning of the
simulation.

The outcome of an invasion attempt was recorded after two time intervals. Short-term
failure probability was estimated after an interval of 100 time steps after the introduction
event. We used it to measure invasion resistance since it measures the ability of the ecosystem
to repel introduced species. We also estimated long-term failure probability by recording the

presence or absence of the invader 1000 time steps after the introduction event. Long-term
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failure probability is an inverse measure of the ability of introduced species to persist in the
ecosystem in the long term.

We also measured the distribution of the number of introductions across species, in
order to have a more detailed view of the dynamics of species introductions and invasion
resistance. Repeated failures of introduction attempts followed by eventual establishment
seem to be typical for both natural and human-mediated introductions (Sax and Brown 2000).
For each species in the regional species pool, we measured the number of invasion attempts
during a simulation. A species that has been introduced only one or a few times is a species
that has succeeded in quickly establishing and maintaining itself in the community. A species
that has attempted many times to invade is a species that is always repelled. A community in
which all species have been introduced a few times is a poorly resistant community. A
community in which a few species have established after a few attempts and many species are
continuously repelled is a resistant community. When all species of the regional species pool
fail to persist, there is continuous turnover in composition.

Each introduced species may cause extinctions of species already present in the
community. Thus, an invasion success has two possible outcomes (Case 1990). A successful
invader can either join the community without driving resident species to extinction so that
local species richness increases, or drive one or more resident species to extinction
(replacement). In the same manner, a failure may or may not result in the extinction of
resident species.

In order to measure an ecosystem’s robustness to resident extinctions, we recorded the
number of new species extinctions every 100 time steps. A species that becomes extinct can
either be the introduced species or a resident species. If it is the introduced species, it
corresponds to an invasion failure. We called the number of resident extinctions during a

fixed interval of 100 time steps, the number of extinctions of resident species caused by the
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introduced species during the 100 time steps that follow an introduction event. The smaller
the number of resident extinctions, the higher the ecosystem’s robustness to resident
extinctions. The total number of extinctions during a fixed interval of 100 time steps is the
sum of the number of resident extinctions and the number of invasion failures during this
interval.

We measured all ecosystem properties during the course of community assembly.
After a transition phase, however, the ecosystem systematically reached a quasi-stationary
regime. Therefore, we compared ecosystem properties in the quasi-stationary regime by
calculating their temporal mean during the last 10% of the simulation iterations. For each
value of the varied parameters (introduction period, regional species richness, non-trophic
connectance, maximal non-trophic intensity), we performed eight simulations with different
random compositions of the regional species pool, as is often done in experiments (Hooper
and Vitousek 1997, Hector et al. 1999, Knops et al. 1999, Tilman et al. 2001), and we
calculated the mean and standard deviation of the measured properties for these eight
replicates. Here we present results for a relatively high regional species richness (45 species,
i.e., 15 species per trophic level), but the results are qualitatively similar whatever the number
of species. In the figures that describe the effects of regional species richness, both non-
trophic connectance and maximal non-trophic intensity were set to 0.2 and introduction

period was set to 100 time steps.
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RESULTS

1. Invasion resistance increases during community assembly

The process of community assembly consisted of three phases: after an initial colonization
phase and a subsequent elimination phase, the ecosystem systematically reached a quasi-
stationary regime (Fig. 1). During the colonization phase, local species richness and total
biomass increased systematically (Goudard and Loreau, submitted). During the elimination
phase, local species richness decreased, invasion resistance increased until reaching a plateau,
and the number of resident extinctions increased. In the quasi-stationary regime, the short-
term failure probability was maximal and did not vary anymore. Thus, invasion resistance
increased during the course of community assembly until the ecosystem reached a resistant
stage. All the results presented below concern properties measured at the quasi-stationary

regime.

2. Effects of introduction frequency on invasion resistance, robustness to resident

extinctions and ecological processes

a. Introduction frequency increases the number of resident extinctions
Invasion resistance at the quasi-stationary regime measured by the short-term failure
probability was not affected by introduction period (Fig. 2A). The probability of success of an
invader did not depend on the frequency of previous invasion attempts.

The number of resident extinctions during a fixed interval of 100 time steps decreased
as introduction period increased (Fig. 2B), and the ratio between the number of resident

extinctions and the number of species introductions during this interval decreased too (data
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not shown). Thus, species introductions caused resident species extinctions, but a reduction in
the frequency of introductions caused a disproportionate reduction in the number of resident
extinctions.

Resident extinctions were most frequent among herbivores, intermediate among
carnivores and least frequent among plants (Fig. 2B), whereas local species richness was
higher at lower trophic levels (Fig. 3A). Thus, plants were more robust to resident extinctions

than consumers.

b. Introduction frequency increases local species richness but decreases biomass and
production

Local species richness in the quasi-stationary regime decreased as introduction period
increased, then stabilized (Fig. 3A) but plant species richness decreased less rapidly than did
consumer species richness. This result can be explained by an easier establishment of plants
when species introductions were rare since they form the base of the food web.

Total biomass and biomass and production at the various trophic levels increased with
introduction period, then stabilized (Fig. 3B, 3C), whereas local species richness and species
richness per trophic level decreased as introduction period increased (Fig. 3A). These trends
are likely explained by the fact that locally adapted species (i.e., with a better resource
exploitation ability or a lower mortality) are less diluted in a mass of maladapted species that

arrive continuously in the community as species introductions become less frequent.

3. Effects of species richness on invasion resistance and robustness to resident

extinctions

a. Species richness increases invasion resistance in interaction webs
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Local species richness in the quasi-stationary regime increased with regional species richness
(Fig. 4A). Therefore, the results obtained as functions of either regional or local species
richness were very similar.

Short-term failure probability increased with regional species richness (Fig. 4A), and
hence with local species richness. Thus, species richness increased ecosystem resistance to
invasions.

In contrast, long-term failure probability decreased with regional species richness (Fig.
4A): an invader that succeeded in establishing itself was more likely to persist in the long
term in a species-rich community than in a species-poor community. Thus, a higher species
richness contributes to repel invaders as the community becomes saturated; but once an
invader has succeeded in establishing itself, its interactions with other resident species

reinforce its long—term persistence.

b. Species richness increases robustness to resident extinctions in species-rich ecosystems

As regional species richness increased, the number of resident extinctions during a fixed
interval in the quasi-stationary regime increased in species-poor ecosystems and decreased in
species-rich ecosystems (Fig. 4B). Species of higher trophic levels experienced more resident
extinctions than did species of lower trophic levels. The decrease in the number of resident
extinctions at a high regional species richness was due to a decrease in the number of
consumer extinctions. Thus, species richness decreased the negative impact of invaders on the
resident community by increasing its robustness to resident extinctions in species-rich
ecosystems. In particular, species richness may reduce the probability of future extinction of
recently established species, which may explain the decrease in long-term failure probability

as species richness increases (Fig. 4A).
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4. Effects of non-trophic interactions on invasion resistance and robustness to resident

extinctions

a. Invasion resistance and resident extinctions: food webs versus interaction webs

Invasion resistance increased more with regional species richness in interaction webs than in
food webs (Fig. 4A): there were more short-term invasion failures in the presence of non-
trophic interactions than in their absence. Also, the number of resident extinctions during a
fixed interval at intermediate and high levels of species richness decreased more with regional
species richness in interaction webs than in food webs (Fig. 4B): there were fewer resident
extinctions caused by invaders in the presence of non-trophic interactions than in their
absence. Thus, non-trophic interactions had a strong impact on invasion resistance and
robustness to resident extinctions. We now examine more precisely these effects by varying

non-trophic connectance and maximal non-trophic intensity.

b. Intermediate values of non-trophic connectance and non-trophic intensity maximize
invasion resistance and robustness to resident extinctions
As non-trophic connectance increased (Fig. 4C), invasion resistance first increased, then
decreased. A similar pattern held when maximal non-trophic intensity varied (Fig. 4E). Long-
term failure probability, however, was unaffected by non-trophic parameters (Fig. 4C, 4E).
Symmetrically, the number of resident extinctions during a fixed interval first
decreased, then increased as non-trophic connectance increased (Fig. 4D). The initial decrease
was due to a decrease in the number of resident extinctions of consumer species. The pattern
was roughly similar as maximal non-trophic intensity varied (Fig. 4F), as a result of an initial
decrease in the number of resident extinctions in consumer species followed by an increase in

herbivore and plant species.
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Thus, there were a maximum of invasion resistance and a maximum of robustness to
resident extinctions for intermediate levels of non-trophic connectance and intensity. But the
impacts of species introductions on resident extinctions depended on the trophic level.

The effects of non-trophic interactions on robustness to resident extinctions are likely
to explain their effects on local species richness. The decrease in local species richness at high
values of either non-trophic connectance (Fig. 4C) or maximal non-trophic intensity (Fig. 4E)
may be due to the increase in the number of resident extinctions (Fig. 4D, 4F).

The distributions of numbers of introductions (Fig. 5) provide more detail on the
effects of non-trophic interactions on invasion resistance. For low values of non-trophic
connectance (Fig. 5A), the distribution of numbers of introductions was bimodal: the
community consisted of a group of species that established quickly in the community (less
than 5 invasion attempts), and a group of species that were continually repelled and failed to
stay in the community (dozens of invasion attempts). At higher level of non-trophic
connectance, the community comprised more species that were introduced many times: the
resident community accepted fewer species and repelled more invaders. As maximal non-
trophic intensity increased (Fig. 5B), the number of species that succeeded after a few
invasion attempts decreased whereas the number of species that were continually repelled
increased. But at high values of maximal non-trophic intensity, the distribution of numbers of
introductions became unimodal: all species were introduced many times, and thus there was a
constant turnover in species composition. The maximum of invasion resistance observed at
intermediate values of non-trophic connectance or intensity (fig. 4C, 4E) results from the
combination of a high number of species establishments at very low values of non-trophic

parameters and the instability of the community at high values of these parameters.
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DISCUSSION

We have shown the existence of a reciprocal interaction between invasive species and the
resident ecosystem. First, introduced species often have significant impacts on ecosystem
properties: they cause resident extinctions, and decrease biomass and production when they
are frequent. Second, these impacts depend on the properties of the resident ecosystem: the
ecosystem’s robustness to resident extinctions increases with species richness in species-rich
ecosystems, and is maximized at an optimum intermediate level of non-trophic connectance
and intensity. Third, the establishment success of an introduced species, and hence the
invasion resistance of the resident community also depends on ecosystem properties: invasion
resistance increases with local species richness, and is again maximized at an optimum

intermediate level of non-trophic connectance and intensity.

1. Biological invasions cause species extinctions and alter ecosystem properties

Our theoretical work emphasizes key effects of species introductions on ecosystem properties.
In particular, introduced species often cause resident extinctions, and the ecosystem’s
robustness to resident extinctions decreases with the frequency of species introductions. We
found that the number of resident extinctions increased less rapidly in plants than in
consumers with introduction frequency, which can be explained by a higher robustness to
resident extinctions in plants than in consumers. These differential responses of the various
trophic levels to species extinctions provide an alternative hypothesis to explain the length of
food chains. According to the classical energy hypothesis, energy loss at successive trophic
levels leads to smaller population sizes, and hence higher extinction probabilities, at higher

trophic levels, which limits the number of trophic levels in natural ecosystems (Elton 1927,
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Kaunzinger and Morin 1998). Other hypotheses emphasize the roles of ecosystem size (Post
et al. 2000), population dynamics (Pimm and Lawton 1977), optimal foraging or evolutionary
constraints. The sensitivity of the various trophic levels to extinctions caused by species
introductions and invasions is an additional factor that might limit the length of food chains in
ecosystems and that would be worth testing empirically.

Our model shows a positive impact of introduction frequency on local species richness
and a negative impact on biomass and production. These results are in agreement with the
theoretical study of Hraber and Milne (1997), which showed that increased invasion rates
increase species richness but decrease population size. These results also suggest that species
introductions can have the same effects as disturbance by altering ecosystem properties such
as species richness, biomass and production. But our model predicts that the frequency of
species introductions has a positive effect on species diversity at a high introduction
frequency and virtually no impact at a low introduction frequency, whereas the intermediate
disturbance hypothesis predicts a hump-shaped relationship between diversity and disturbance

frequency (Fox 1979, Molino and Sabatier 2001).

2. Ecosystem robustness to resident extinctions depends on species richness and species

interactions

Our interaction web model brings new insights into the debate on the relationship between
species richness and robustness to resident extinctions due to biological invasions. Our model
predicts a positive impact of species richness on robustness to resident extinctions due to
species introductions in species-rich ecosystems and a negative one in species-poor
ecosystems. Case (1990) showed that the probability of extinction for a resident species

increases with community size with an assembly model of a competitive species-poor
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community. The range of species richness explored was small and this result is similar to our
results at low levels of species richness. Also, only one type of species interactions was
considered in Case’s model: in a competitive community, species coexistence may be more
difficult as species richness increases, and so species eliminations may be easier when a new
species invades the community. In an observational study of plant communities, Pfisterer et
al. (2004) showed that invasions increased extinctions, especially in species-rich
communities, but their study concerned a single trophic level and recently established plots,
without a long assembly history as in our model. There is a need to conduct empirical and
experimental studies on entire food webs or interaction webs. Our interaction web model
emphasizes that species diversity can have different effects on robustness to resident
extinctions due to species introductions at low and high levels of species richness.

A few theoretical studies have investigated the impact of species loss on cascading
extinctions in food webs. Borrvall et al. (2000) showed that species richness decreases the risk
of cascading extinctions in model food webs including intraspecific competition. Thébault et
al. (2007) generalized this result and showed that in the presence of intraspecific competition
at consumer trophic levels, species richness tends to decrease the number of cascading
extinctions in food webs, but that the opposite result is found in the absence of intraspecific
competition (Pimm 1980). In our model, resident species extinctions after a species
introduction event can be caused directly by the introduced species itself, or indirectly
through cascading extinctions following a primary extinction.

Our results bring new insights into the relationship between species interactions and
ecosystem robustness to resident extinctions since they predict that robustness to resident
extinctions due to species introductions should be maximized for intermediate values of non-
trophic connectance and non-trophic intensity in interaction webs. The roles of non-trophic

connectance and intensity have not been experimentally studied. Law and Blackford (1992)
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showed that food webs with a high trophic connectance recover more readily from
disturbance than those with a low connectance. Thébault et al. (2007) showed that trophic
connectance has a negative effect on the number of cascading extinctions following primary
species loss in food web models including intraspecific competition at consumer levels (Eklof
and Ebenman 2006), and a positive one in food web models without intraspecific competition
(Pimm 1980). Dunne et al. (2002) found fewer cascading extinctions in more connected
experimental food webs. These studies show the strong impact of trophic connectance on
robustness to cascading extinctions due to primary species loss, which suggests that the
impact of both trophic and non-trophic connectance on robustness to resident extinctions due
to biological invasions should be studied too.

Our model is a complete interaction web model that includes all types of intra- and
interspecific interactions. Therefore, it is a more general and potentially more realistic model
than in previous studies. Our model predicts that robustness to resident extinctions due to
species introductions is maximal for optimum intermediate values of non-trophic connectance
and intensity, which suggests a more complex mechanism of robustness to resident
extinctions: resident species may resist elimination by introduced species through interactions

with other resident species, but these interactions should not be too numerous or too strong.

3. Factors of resistance to biological invasions in interaction webs

a. Community assembly and invasion resistance

Our model shows that invasion resistance increases during the course of community
assembly. This development of resistance during the assembly process is consistent with
previous theoretical studies (Law and Morton 1996, Morton and Law 1997), which showed

that the invasion-resistant states reached at the end of the assembly process may be either
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equilibrium communities or cyclic sequences of communities. Increased invasion resistance
during community assembly can be explained by several mechanisms, in particular the
increase in species richness and the time necessary for to the realization and stabilisation of
species interactions. Thus, both species richness and species interactions, especially non-
trophic interactions, are likely to play a role in the gradual build-up of invasion resistance

during community assembly.

b. Species interactions and invasion resistance

Our model also sheds new light on the relationship between species interactions and invasion
resistance. Kennedy et al. (2002) showed increased invasion resistance with species richness
in experimentally grassland plant communities, and even when local species richness was
held constant, neighbourhood characteristics were significant determinants of invader success.
Thus, species interactions among resident species seem to have a high importance in invasion
resistance of natural ecosystems. Using a Lotka-Volterra model of 4-species competitive
communities, Case (1990) showed that the probability of invasion success decreases as the
average interspecific competition coefficient increases. Kokkoris et al. (1999), however,
showed that interspecific competition coefficients are smaller on average in stable
uninvadable end-state communities than in transient communities of equivalent species
richness. Our interaction web model provides novel insights into this issue by predicting
maximum invasion resistance at intermediate values of non-trophic connectance and non-
trophic intensity. This suggests that species interactions may have a complex action on
invasion resistance just as it does on robustness to resident extinctions: invasion resistance
requires interactions between resident species, but at the same time the prevalence and

strength of these interactions must not be too high. There is an urgent need to study
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experimentally the role of species interactions, in particular non-trophic interactions, in

invasion resistance to test these predictions.

c. The biodiversity—invasion resistance relationship

The relationship between species richness and invasion resistance has been the topic of much
debate in ecology. Our model shows that invasion resistance increases with regional species
richness, and hence also with local species richness, in both food webs and interaction webs.
These results are in qualitative agreement with previous theoretical studies of assembled food
webs (Law and Morton 1996). Case (1990) showed that the probability of colonization
success for an invader also decreases as the number of species increases in competitive
communities, but Ginzburg et al. (1988) suggested that the probability that a new species
invades a competitive community is approximately independent of the number of species.
These competition models require that some constraints be met to obtain feasible
communities, the choice of which might explain the differences in their results.

Using different models of plant community assembly in which plants compete for
space, Moore et al. (2001) showed that the relationship between species richness and invasion
resistance depends critically on the model considered and on the cause of the species richness
gradient. In contrast, our interaction web model predicts a positive relationship between local
species richness and invasion resistance whatever the parameter of the regional species pool
driving variations in local species richness. Indeed, the biodiversity-invasion resistance
relationships that emerged from variations in either non-trophic connectance or maximal non-
trophic intensity (data not shown) were similar to that driven by variations in regional species
richness. We suggest that the lack of impact of the cause of the species richness gradient on
the biodiversity—invasion resistance relationship in our model is explained by the overriding

influence of trophic and non-trophic interactions in multitrophic ecosystems.
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The relationship between biodiversity and invasion resistance has also been much
debated in empirical and experimental studies. Experimental studies performed under
controlled environmental conditions generally show a positive relationship between species
richness and invasion resistance (Knops et al. 1999, Naeem et al. 2000, Kennedy et al. 2002,
Fargione et al. 2003). When making comparisons across different sites in observational
studies, however, this relationship can be either positive or negative (Stohlgren et al. 1999)
because of covarying extrinsic factors such as species competitive abilities in the species pool
(Wardle 2001), resource availability and disturbance (Levine and D’Antonio 1999). Byers
and Noonburg (2003) used a competition model to predict that the biodiversity-invasion
resistance relationship should also be scale-dependent, i.e., it is expected to be positive on
small scales (as in experimental studies) and negative at larger scales (as in observational
studies).

Our general interaction web model confirms the positive biodiversity-invasion
resistance relationship that has been found in previous food web models (Law and Morton
1996) and in experimental studies conducted on plant communities in absence of covarying
extrinsic factors (Knops et al. 1999, Naeem et al. 2000, Hector et al. 2001, Kennedy et al.

2002, Fargione et al. 2003, Pfisterer et al. 2004).

4. Ecosystem complexity and ecosystem responses to biological invasions

a. Species interactions and the diversity-invasion resistance relationship

Why do species-rich ecosystems repel invaders? Species richness can increase invasion
resistance by several mechanisms, e.g., through a sampling effect that increases the
probability of including natural enemies (Tilman 1999) or species with traits similar to

invaders (Wardle 2001), or through resource use complementarity leading to a decrease in the
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resources available to invaders with resource use patterns similar to those of resident species
(Elton 1958, Tilman 1999, Fargione 2003). But species richness can also decrease invasion
resistance by increasing resource availability (Prieur-Richard et al. 2002). France and Duffy
(2006) showed experimentally that increasing the diversity of resident grazers reduced the
success of introduced grazers, and argued that interactions among resident species, rather than
a sampling effect, were the mechanism for species richness effects on invasion resistance. All
these observations emphasize the role of species interactions in the relationship between

species richness and invasion resistance.

b. Diversity-dependence of species interactions and the effects of species richness on
ecosystem responses to invasions

In a previous study based on our interaction web model (Goudard and Loreau, submitted), we
showed that the mean strength of direct species effects decreased, and interaction web
connectance increased, as species richness increased. Thus, our model predicts that species
interactions are diversity-dependent, i.e., species-rich ecosystems are more connected but
have weaker species interactions. Our present study also predicts an optimum level of non-
trophic connectance and non-trophic intensity that maximizes invasion resistance and
robustness to resident extinctions. These results suggest that species richness not only has a
direct effect on invasion resistance and robustness to resident extinctions, but also an indirect
effect through its impact on the prevalence and strength of species interactions. The diversity-
dependence of species interactions constitutes an additional mechanism that can explain the
increase in invasion resistance during community assembly and the relationships between
biodiversity and invasion resistance or robustness to resident extinctions in interaction webs,
in particular the different effects of species diversity at the low and high ends of the diversity

gradient.
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5. Towards a better understanding of the factors that limit the impacts of biological

invasions

Despite its strengths and generality, our model also inevitably has limitations. In particular,
our current model considers an interaction web with three trophic levels. It would definitely
be interesting to model a more realistic and flexible interaction web that allows consumers to
feed on several trophic levels (Borrvall et al. 2000), thereby blurring the separation between
distinct trophic levels. We focused our present study on the effects of the connectance and
intensity of non-trophic interactions. Although consumers are allowed to be more or less
specialist or generalist in our model, it would be useful to investigate the specific effects of
food web connectance on invasion resistance and robustness to resident extinctions. Our study
stresses the importance of community-level rather than species-level properties in invasion
resistance. In our model, the biological parameters of the invader and resident species were
very similar since introduced species were randomly drawn from the regional species pool.
Some experimental studies show a positive impact of disturbance on the success of invaders
in plant communities (Burke and Grime 1996). Seabloom et al. (2003) showed that exotic
annuals in California grasslands are not superior competitors but may better exploit
disturbance than native species. Therefore, it would be interesting to include an explicit
disturbance regime in food web or interaction web models to determine how disturbance
frequency is expected to affect invasion resistance.

Our theoretical study suggests several hypotheses that would deserve to be tested
experimentally. It would be particularly useful to test the influence of trophic and non-trophic
species interactions on invasion resistance and robustness to resident extinctions: are invasion

resistance and robustness to resident extinctions maximized at intermediate levels of
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prevalence and strength of non-trophic interactions as predicted? Another interesting
prediction that would be relatively easy to test is the different effects of species richness at the
low and high ends of the diversity gradient. Properly testing these predictions, however,
requires moving from classical, single-trophic-level studies to experimental studies of entire

ecosystems with multiple species interactions, as they exist under natural conditions.

Conclusions

Our complete interaction web assembly model has allowed us to show that species
introductions often have strong impacts on ecosystem properties such as resident species
extinctions, biomass and production, and that ecosystem properties such as invasion
resistance and robustness to resident extinctions in turn depend on species richness and on
species interactions, especially non-trophic interactions. Our theoretical study predicts that
species richness increases both invasion resistance and robustness to resident extinctions in
species-rich ecosystems, but that it decreases robustness to resident extinctions in species-
poor ecosystems. Thus, high species richness may decrease species loss and ecological
damages due to biological invasions. We also showed that invasion resistance and robustness
to resident extinctions are maximized at intermediate levels of connectance and intensity of
non-trophic interactions. The positive relationships between biodiversity and invasion
resistance and between biodiversity and robustness to resident extinctions are partly explained
by the diversity—dependence of species interactions, i.e., by the fact that the prevalence and
strength of species interactions change as diversity changes. The mechanisms that explain
these relationships are far more complex in interaction webs than in classical food webs or
competitive communities. Therefore species interactions, in particular non-trophic

interactions, should be given more attention in studying the relationship between biodiversity
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and ecosystem properties, in particular invasion resistance and robustness to species

extinctions, in order to understand and predict the consequences of biodiversity loss.
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APPENDIX A

Parameters Values

Parameters of numerical integration:
- time step (Runge-Kutta of order 4): 0.01
- simulation duration: 1,000 iterations, i.e., 100,000 numerical integrations
- introduction biomass: 0.01

- extinction biomass threshold: 0.005

Parameters of the regional species pool (randomly taken from a uniform distribution):

- death rate: Vxe[l...n],0.1<u:<0.5 per unit time

- non-recycled proportion of dead organic matter: Vxe[1...n],0.1<4:<0.3

- carnivore predation rate: V(x,y)e [1 ) ]Z,OSClxySO.Ol per time and mass unit
- herbivore predation rate: V(x,y) [1 oS ]Z,OSaxySO.Ol per time and mass unit
- nutrient uptake rate by plants: Vie[1...5],0<a.r<0.5 per time and mass unit
- carnivore production efficiency: gc=0.15 (15%)

- herbivore production efficiency: gu=0.15 (15%)

- intensity of the non-trophic modification of the trophic interaction between species x

and y, by species z:

V(x,y,z)e[l...S P,—maximal non-trophic intensity<my.<+maximal non-trophic intensity

Soil parameters:

- total volume of soil: Viwir=100
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total volume of individual resource depletion zones of plant species i: Vi=1 if plant

species i is present in the local ecosystem, else Vi=0

S
volume of soil nutrient pool: VR:Vsoil—ZVi
i=1

diffusion rate: y=10 per unit time

soil nutrient input: /=100 per unit time

soil nutrient loss rate: A&=0.05 per time and soil nutrient mass unit

initial nutrient mass in individual resource depletion zones (randomly taken):

Vie[1...5],1<L0<10

initial nutrient mass in soil nutrient pool (randomly taken): 1I<R0<10
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APPENDIX B

Program Algorithm

1. Choice of complexity parameters of the regional species pool: regional species richness,
non-trophic connectance and maximal non-trophic intensity. Choice of the introduction period
p.

2. Creation of the regional species pool. The regional species pool consists of equal species
numbers of plants, herbivores and carnivores, without omnivory. The parameters of the pool
species are randomly taken from a uniform distribution within appropriate intervals
(Appendix A): death rate u., non-recycled proportion A of nutrient coming from species x,
predation rate ax, intensity of interaction modification m.. The initial nutrient masses in
individual resource depletion zones and in the soil nutrient pool are also randomly taken from
a uniform distribution.

At each introduction event (3-5):

3. Community and ecosystem properties are calculated and recorded (short-term failure
probability, long-term failure probability, number of resident extinctions during an interval of
100 time steps, local species richness, species richness per trophic level, total biomass,
biomass per trophic level, production at each trophic level).

4. A species is randomly taken from the pool among those that are not already present in the
community. A species can thus be introduced, go extinct and be re-introduced.

5. The species is introduced in the community. The initial biomass of the introduced species is
subtracted from the soil nutrient pool to respect the principle of mass conservation. When a
plant species is introduced, the volume of its individual resource depletion zones is created
and subtracted from the volume of the soil nutrient pool.

At each integration time step (6-7):
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6. Numerical integration of the dynamical equations (1) and (2) is performed with a Runge-
Kutta method of order 4.

7. Species whose biomass is smaller than the extinction biomass threshold are removed. Their
biomass is added to the soil nutrient pool to respect the principle of mass conservation. When
a plant species goes extinct, the volume of its individual resource depletion zones is set to
zero and added to the volume of the soil nutrient pool.

8. Repeat steps 6-7 for 100 numerical integrations.

9. Repeat steps 3-8 for 100,000/ p introduction events (100,000/ p=1000 introduction events
if p=100 time steps).

10. Repeat steps 2-9 for 8 replicates.

11. Repeat steps 1-10 for each value of the studied parameter (regional species richness, non-

trophic connectance, maximal non-trophic intensity or introduction period).
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Figure legends

Fig. 1. Temporal changes in local species richness, total biomass, invasion resistance and
robustness to resident extinctions during a typical ecosystem assembly process. Local species
richness: grey solid line; total biomass: grey dashed line (/10); invasion resistance: black
solid line (short-term failure probability X100 ); number of resident extinctions during a fixed
interval of 100 time steps: black dotted line (x100). Regional species richness 3S = 45, non-

trophic connectance = (0.2, maximal non-trophic intensity = 0.2, introduction period = 100.

Fig. 2. Invasion resistance and number of resident extinctions in the quasi-stationary regime
as functions of introduction period in interaction webs. (A) Mean and standard deviation of
invasion resistance (®, short-term failure probability x100). (B) Mean and standard deviation
of numbers of resident extinctions during an interval of 100 time steps (x100) for the
community as a whole (), plants (©), herbivores (A), and carnivores (O0). Regional species

richness 3S =45, non-trophic connectance = 0.2, maximal non-trophic intensity = 0.2.

Fig. 3. Local species richness, biomass and production in the quasi-stationary regime as
functions of introduction period in interaction webs. Mean and standard deviation of total (e)
local species richness and biomass, plant (o), herbivore ( ( ), and carnivore ( ) local species
richness, biomass and production. The dotted line represents the nutrient mass in the soil
nutrient pool ). Regional species richness 3S = 45, non-trophic connectance = 0.2, maximal

non-trophic intensity = 0.2.

Fig. 4. Invasion resistance and robustness to resident extinctions as functions of regional

species richness (A, B), non-trophic connectance (C, D) and maximal non-trophic intensity
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(E, F). Panels A, C, and E show the mean and standard deviation of invasion resistance in
interaction webs (@, short-term failure probability X100 ), total local species richness (A), and
the long-term failure probability ({,x100). In A, black lines represent interaction webs and
gray lines represent food webs. Panels B, D, and F show the mean and standard deviation of
numbers of resident extinctions during an interval of 100 time steps (x100) for the
community as a whole (e), plants (©), herbivores (A), and carnivores (O0). In B, black lines
represent interaction webs and gray line represents the total number number of resident
extinctions during an interval of 100 time steps (x100) in food webs. Panels A and B: in
interaction webs (black lines), non-trophic connectance = 0.2, maximal non-trophic intensity
= (.2, introduction period = 100. In food webs (gray lines), non-trophic connectance = 0,

maximal non-trophic intensity = 0, introduction period = 100. Panels C and D: regional

100.

species richness 3§ = 45, maximal non-trophic intensity = 0.2, introduction period

0.2,

Panels E and F: regional species richness 3S = 45, non-trophic connectance

introduction period = 100.

Fig. 5. Distribution of numbers of introductions as a function of non-trophic connectance (A)
or maximal non-trophic intensity (B). For each value of non-trophic connectance (A) or
maximal non-trophic intensity (B), we measured for each species of the regional species pool
the number of introductions (invasion attempts) during a simulation. Established species are
introduced very few times, whereas repelled species are introduced many times. Panel A:
regional species richness 3S = 45, maximal non-trophic intensity = 0.2, introduction period =
100. Panel B: regional species richness 35S = 45, non-trophic connectance = (.2, introduction

period = 100.
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Figure 1.
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Figure 3.
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