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SUMMARY.— Utilization of microcosms to test invasion biology hypotheses.— Understanding the factors
underlying establishment and spread of exotic species in order to predict invasion risks is a major goal in invasion
biology. Many theoretical studies investigated the ecological and evolutionary components of these factors and
their impact on the invasive process. Yet, hypothesis tests through experimental approaches are still scarce
because of the practical and ethical difficulties associated with the introduction of exotic species in nature. Thus,
most empirical results come from a posteriori analyses of fortuitous invasions, which allow correlative approaches
at best and give no information about invasion failures. In this paper, we propose microcosms, i.e. reproducible
controlled simplified environments, as an alternative to experimental introductions in natura. From a review of the
literature, we discuss the distinctive features of microcosms to test theoretical predictions about invasion. Our
analysis focuses on studies involving populations in transitory dynamics after a demographic bottleneck and/or
subject to an adaptive challenge, two key characteristics of invasive processes. Despite their small number, these
studies have been used successfully to explore the influences of various factors, mainly related to the introduction
site characteristics (its abiotic conditions and their spatial and temporal heterogeneity), and to a lesser extent to the
introduced individuals themselves (propagule pressure, genetic diversity and adaptations in the introduced
population) or the invaded community. We argue that microcosms, as model systems, can be powerful tools to test
theoretical hypotheses. They must however be used with care, as they do not account for the same complexity as
natural systems. They are thus complementary to theoretical studies and field surveys, and contribute to reinforce
the predictive value of invasion biology by linking theory and experimentation.

RESUME.— Comprendre les facteurs déterminant le succés ou 1’échec des processus invasifs est un objectif
majeur en biologie de I’invasion. De nombreux travaux théoriques se sont intéressés aux composantes écologiques
et évolutives de ces facteurs. Cependant, les tests d’hypothéses associés a une démarche expérimentale restent
rares. La plupart des résultats empiriques sont issus de ’analyse a posteriori d’invasions fortuites et ne permettent
donc, au mieux, que des approches corrélatives. Dans cet article, nous discutons de la pertinence des microcosmes,
i.e. des environnements simplifiés, controlés et reproductibles, comme alternatives aux introductions
expérimentales en milieu naturel. En nous basant sur une synthése de la littérature, nous présentons les avantages
et limites des approches en microcosmes pour I'étude des invasions biologiques. Notre analyse se concentre sur les
publications impliquant des populations en dynamique transitoire aprés un goulot d’étranglement et/ou soumises a
un challenge adaptatif, deux caractéristiques clés des processus invasifs. Malgré le nombre encore réduit de telles
études, leur intérét a été montré pour explorer les influences des caractéristiques de 1’aire envahie (les conditions
environnementales ainsi que leur hétérogénéité spatiale ou temporelle). Dans une moindre mesure, les
microcosmes ont également permis de tester I’influence des caractéristiques des populations introduites et de la
communauté envahie. Cependant, ils doivent étre utilisés avec précaution car ils ne permettent pas de reproduire la
complexité des milieux naturels. Les expériences en microcosmes sont donc complémentaires aux études
théoriques et a celles menées en populations naturelles et contribuent a renforcer la valeur prédictive de la biologie
de I’invasion en liant théorie et expérimentation.

L’aspect prédictif de la biologie de I’invasion est essentiel pour déterminer les risques
associés a I’introduction d’espéces exotiques (Mack et al., 2000 ; Kolar & Lodge, 2001). Le
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processus d’invasion peut étre subdivisé en différentes étapes successives, allant de I’introduction
des individus a I’établissement des populations, qui est atteint lorsque les individus introduits
parviennent a survivre et se reproduire dans ’aire d’introduction, et I’expansion, qui correspond a
leur propagation au-dela de leur aire d’introduction pour coloniser d’autres habitats (Colautti &
Maclsaac, 2004 ; Blackburn et al., 2011). La capacité des especes introduites a traverser chacune
de ces étapes du processus invasif dépend de facteurs écologiques et évolutifs, dont I’identification
est un enjeu majeur en biologie de I’invasion. Pourtant, alors qu’il existe un vaste corpus théorique
concernant I’effet de ces facteurs sur I’établissement et 1’expansion des espéces introduites (e.g.
Shea & Chesson, 2002 ; Hastings et al., 2005 ; Melbourne et al., 2007 ; Gurevitch et al., 2011), les
tests expérimentaux de ces prédictions s’aveérent beaucoup plus rares. Ainsi, la plupart des
recherches empiriques se concentrent sur des analyses corrélatives de données issues d’invasions
fortuites (Lowry et al., 2013) ou planifiées et bénéfiques, dans le cas de la lutte biologique
utilisant I’introduction d’auxiliaires des cultures et le cas de réintroductions dans le cadre de la
conservation. Ces observations représentent un échantillon biaisé en faveur des invasions réussies
et elles ne permettent notamment pas d’étudier les facteurs et processus a 1’origine des échecs
d’invasion.

Les expérimentations sur le terrain sont rares en biologie de I’invasion car elles soulévent
différents problémes. D’un point de vue éthique, 1’introduction d’une espéce exotique est souvent
proscrite car elle présente un risque potentiel pour la communauté native. Les possibilités
d’introduction expérimentale sont donc limitées a des contextes écologiques particuliers, tels que
les lachers d’agents de lutte biologique (Grevstad, 1999 ; Memmott et al., 2005 ; Fauvergue et al.,
2007). Méme dans ces situations ou I’introduction volontaire est possible, certains processus en
jeu durant les invasions sont difficilement observables, en particulier en début d’invasion. Les
premiéres générations aprés 1’introduction sont particuliérement décisives pour 1’établissement car
les populations introduites peuvent se maintenir a des effectifs faibles, pour ne croitre qu’ensuite
(Mack et al., 2000 ; Crooks, 2005). Pendant ce temps de latence, les estimations d’effectif sont
difficiles et peu précises, ce qui rend le suivi de ces populations complexe (Hayes et al., 2005 ;
Olson et al., 2012). Ces populations sont également sensibles aux variations environnementales,
qui peuvent considérablement impacter le déroulement de I’invasion (Minton & Mack, 2010 ;
Fauvergue et al., 2012). Cette variabilité incontr6lable affecte la comparabilité des réplicats
expérimentaux obtenus in natura, réduit la puissance statistique des analyses de données, ce qui
peut empécher d’observer 1’effet de certains facteurs.

Ces différents écueils, directement liés aux contraintes des expérimentations en milieu naturel,
peuvent étre contournés par I’utilisation du microcosme, un cadre expérimental utilisé dans
d’autres branches de 1’écologie, telles que 1’écologie évolutive (e.g. Yoshida et al., 2003 ; Bell &
Gonzalez, 2009), I’écologie globale (e.g. Benton et al., 2007 ; Stewart et al., 2013), ’écologie des
communautés (e.g. Kassen et al., 2000 ; Wittebolle et al., 2009) ou la dynamique des populations
(e.g. Bjornstad et al., 2001 ; Drake, 2005). Nous rassemblons sous le terme « microcosme »
I’ensemble des environnements simplifiés et contrdlés, sans considération de taille ou de durée de
I’expérience réalisée. Cette définition inclut donc notamment des dispositifs tels les mésocosmes,
écotrons, chemostats ou cages expérimentales. Ces systémes permettent notamment de connaitre et
réguler les flux d’individus ou de ressources entrant et sortant du systéme ainsi que de faire varier
uniquement les facteurs d’intérét (Fraser & Keddy, 1997 ; Drake & Kramer, 2012). En
microcosme, il est par exemple possible de manipuler la composition de la communauté envahie,
les conditions abiotiques environnementales ou I’hétérogénéité spatiale et temporelle de 1’habitat.
Les expériences peuvent plus aisément étre répliquées, afin d’obtenir une puissance statistique
supérieure a celle obtenue en milieu naturel. De plus, un suivi précis des dynamiques des
populations est possible sans probléme de détection, et ce dés I’introduction des individus. Enfin,
les microcosmes permettent de tester 1’effet de processus entrainant aussi bien a la réussite qu’a
I’échec des invasions.
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En nous basant sur une synthése de la bibliographie, nous discutons des intéréts et des limites
des microcosmes comme alternatives au milieu naturel pour tester expérimentalement des
prédictions en biologie de I’invasion. Notre synthése se concentre sur les études traitant de
populations en dynamique transitoire, suite a un goulot d’étranglement démographique et/ou un
challenge adaptatif, deux caractéristiques-clés des processus invasifs (Sakai et al., 2001 ;
Simberloff, 2009). En interrogeant la base de données Web of Science de I'ISI, nous avons
recherché tous les articles disponibles entre le 1% Janvier 1975 et le 20 novembre 2014 a I’aide de
la requéte suivante: Topic = inva* AND (chemostat* OR ecotron* OR macrocosm* OR
mesocosm™ OR microcosm* OR “cage experiment*” OR “experimental population*” OR
“laboratory population*”).

Cette recherche était concentrée sur ’invasion et les espéces invasives et excluait donc
certaines études en microcosme testant des hypothéses liées au processus invasif sans se placer
explicitement dans ce contexte (e.g. Hallatschek et al., 2007 ; Drake & Griffen, 2009). Parmi les
771 résultats, nous avons sélectionné un corpus de 125 articles s’intéressant aux tests de
prédictions théoriques concernant 1’impact de facteurs écologiques sur le déroulement d’une
invasion biologique. Une tres grande majorité (90 %) des études concernent la phase
d’établissement et s’intéressent & la persistance des populations introduites, et considérent donc
des variables telles que leurs taux d’extinction ou de croissance, ainsi que la survie ou la
reproduction des individus introduits. Les autres articles traitent de la phase d’expansion et
étudient la propagation des individus introduits a travers le paysage, et testent donc des variables
telles que la vitesse d’un front d’invasion, la dispersion des individus introduits ou la colonisation
de nouveaux habitats par la population introduite. Chacun des 125 articles a été assigné a un ou
plusieurs axes thématiques regroupant les différents facteurs étudiés. Ainsi, vingt-huit articles
(22 % de tous les articles) concernaient les facteurs liés aux populations introduites elles-mémes,
qui influencent la facilit¢ avec laquelle les individus parviennent a envahir des milieux
(invasiveness). Trente-trois (26 %) concernaient des facteurs liés & la communauté envahie,
influencant sa susceptibilité a I’invasion (invasibility). Enfin, soixante-dix-huit (62 %) études
concernaient les facteurs environnementaux.

Si leur environnement simplifié et contrélable est adapté au test de questions théoriques, ces
systemes expérimentaux montrent leurs limites pour des approches descriptives intégrant un
niveau de complexité écologique plus important (Carpenter, 1996 ; Schindler, 1998). Bien utilisés,
les microcosmes apparaissent comme un outil puissant pour la promotion d'une méthode
scientifique de I'étude des invasions biologiques, associant prédictions théoriques et tests
expérimentaux. Ils permettent ainsi de développer des démarches fortement complémentaires aux
analyses corrélatives d’invasions en milieu naturel.

LES FACTEURS LIES AUX POPULATIONS INTRODUITES

Diverses études ont tenté d’identifier des caractéristiques communes aux espeéces et
populations introduites parvenant a s’établir et se répandre (e.g. Kolar & Lodge, 2001 ; Grotkopp
et al., 2002 ; Daehler, 2003). Un facteur généralisable au-dela du modele biologique considéré est
la capacité des individus introduits a s’adapter aux nouvelles conditions qu’ils rencontrent dans
I’aire d’introduction. En effet, le nouvel environnement rencontré par des individus introduits peut
constituer un challenge adaptatif important affectant 1’établissement (Facon et al., 2006). Une
phase d’adaptation peut avoir lieu immédiatement aprés 1’introduction, période durant laquelle la
population est difficile a détecter (Ellstrand & Schierenbeck, 2000 ; Lee, 2002). La sélection
naturelle peut aussi agir plus tardivement au cours d’un processus d’invasion biologique. Ainsi,
durant la phase d’expansion, de nouvelles pressions de sélection sont rencontrées sur le front
d’invasion. Celles-ci peuvent étre liées a I’environnement ou aux variations de densité¢ de la
population dans I’espace (Burton et al., 2010 ; Phillips et al,. 2010 ; Kubisch et al., 2013). Une
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plasticité phénotypique importante, souvent observée dans les populations introduites (Davidson et
al., 2011), peut également permettre aux individus de répondre au changement d’environnement
que constitue I’introduction, avant méme que les adaptations puissent se mettre en place (Sexton et
al., 2002 ; Daehler, 2003).

L’expérimentation en microcosme représente une opportunité de suivre 1’adaptation des
individus durant I’invasion et son impact sur le processus invasif. Pourtant, bien que certaines
études mettent en évidence I’'impact du fond génétique des individus introduits sur leurs capacités
a envahir (Hay & Fenlon, 1995 ; Pantel et al., 2011 ; Vercken et al., 2013), seules cing des études
gue nous avons retenues traitent de variations de traits durant I’invasion elle-méme. Concernant
’établissement, Weinig (2005) a mis en évidence une adaptation a un milieu plus compétitif chez
I’herbacée Abutilon theophrasti. Deux autres études ont montré une réponse plastique a la
température chez un ver de terre (Cunha et al., 2011) et une modification de comportement chez
I’écrevisse Procambarus clarkii face @ un compétiteur natif (Hanshew & Garcia, 2012). Durant la
phase d’expansion, Sen Datta et al. (2013) ont mis en évidence une sélection de la coopération sur
des fronts d’invasion de levures, et Miller & Inouye (2013) I’effet de 1’évolution d’une dispersion
biaisée en faveur d’un sexe chez la bruche du niébé (Callobrochus maculatus) sur la vitesse du
front.

Un ensemble de facteurs affectant le processus invasif n’est pas lié aux caractéristiques des
individus introduits eux-mémes, mais a celles de la population introduite dans son ensemble. C’est
le cas par exemple de 1’effectif de la population. Sa taille initiale est déterminée par la pression de
propagules, souvent identifiée comme un prédicteur robuste du succés d’établissement d’une
espéce introduite (Lockwood et al., 2005 ; Colautti et al., 2006 ; Simberloff, 2009). Cette variable
composite décrivant le nombre d’individus introduits (la taille de propagule) et la fréquence des
introductions (le nombre de propagules), a fait I’objet de plusieurs études théoriques (e.g. Mailleret
& Lemesle, 2009 ; Wittmann et al., 2014 ; Yamamichi et al., 2014). D’une part, la petite taille des
populations introduites augmente leur sensibilité a différents mécanismes, tels que la stochasticité
démographique (Lande, 1993 ; Engen et al., 1998) ou les effets Allee (Taylor & Hastings, 2005 ;
Courchamp et al., 2008). La répartition des individus introduits dans I’espace joue également un
role sur I’établissement (Drury et al., 2007 ; Garnier et al., 2012 ; Kanarek et al., 2013). D’autre
part, leur diversité génétique est limitée par des mécanismes tels que les effets fondateurs (Sakai et
al., 2001 ; Forsman, 2014). A cette diminution initiale de diversité génétique s’ajoute des effets
liés a la petite taille des populations introduites: la dérive génétique, qui peut entrainer
I’expression et la fixation d’alléles délétéres, et la consanguinité, qui peut les amener a 1’état
homozygote (Allendorf & Lundquist, 2003 ; Fauvergue et al., 2012). Ces effets peuvent cependant
étre compensés par d’autres mécanismes, tels que la purge d’alléles délétéres par dérive et
sélection (Glemin, 2003), ou la rupture de relations épistatiques suite a un effet fondateur, qui
peuvent permettre ’expression de génes qui étaient inhibés dans la population native (Goodnight,
1987 ; Goodnight, 1988). Durant I’expansion spatiale, le gene surfing, qui correspond a une
augmentation de la fréquence de certains alléles portés par les individus en avant du front
d’invasion a cause de phénomenes de dérive (Hallatschek & Nelson, 2008), peut potentiellement
favoriser des traits autrement contre-sélectionnés, et donc affecter le déroulement de 1’invasion
(Travis et al., 2007).

L’expérimentation en microcosme permet de manipuler la taille et le nombre de propagules,
leur localisation et leur composition génétique. Pourtant, les études en microcosme ne testent
qu’une partic seulement des prédictions théoriques liées a la taille initiale de la population
introduite. Les articles concernant les effets démographiques s’intéressent principalement au seul
réle du nombre d’individus introduits, en interaction avec (i) leurs caractéristiques génétiques
(Hay & Fenlon, 1995 ; Hufbauer et al., 2013 ; Vercken et al., 2013), (ii) les espéces résidentes (e.g.
Chadwell & Engelhardt, 2008 ; Reinhardt & Galatowitsch, 2008 ; Xie et al., 2013) ou (iii) les
conditions abiotiques du milieu (Hufbauer et al., 2013 ; Mata et al., 2013). Quelques-unes des
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études retenues tiennent compte de la fréquence des introductions (Drake et al., 2005 ; Britton &
Gozlan, 2013 ; Brooks & Jordan, 2013), mais aucune n’étudie I’impact de la répartition spatiale
des individus introduits. Les expérimentations concernant les effets génétiques s’intéressent
principalement a ’influence de la diversité génétique initiale sur 1’établissement (e.g. chez le
roseau Phragmites australis, Kettenring et al., 2011 ; chez 1’aleurode Bemisia tabaci, Hufbauer et
al., 2013). En revanche, aucune des études référencées ne teste précisément 1’effet de la purge
génétique ou de la rupture de I’épistasie sur I’invasion. Ces expériences s’intéressant avant tout a
la phase d’établissement, et non pas la phase d’expansion, elles ne testent pas non plus les effets
du gene surfing.

LES FACTEURS LIES A LA COMMUNAUTE ENVAHIE

Si les facteurs liés a la population envahissante elle-méme jouent un réle important dans le
succes invasif, la composition de la communauté présente dans 1’aire d’invasion est également
considérée comme un prédicteur majeur de 1’établissement des populations (Lodge, 1993 ;
Kennedy et al., 2002). Sa diversité et sa richesse spécifique déterminent notamment la niche
écologique que peut occuper 1’espéce introduite. Ainsi, la théorie se référe a 1’opportunité de niche,
qui représente la possibilité pour une espéce exotique d’exploiter des ressources non utilisées par
un compétiteur (niche vacante) ou d’échapper a ses ennemis naturels dans son nouveau milieu
(enemy release) (Shea & Chesson, 2002). Elton (1958) a émis 1’hypothése qu’une communauté
avec une diversité fonctionnelle plus faible (i.e. présentant plus d’opportunités de niche) serait plus
facilement envahie. Cette hypothese est corroborée par des modeles théoriques (Case,1990, 1991 ;
Tilman 1999), mais d’autres études suggérent que certains facteurs, tels que la quantité totale de
ressources ou I’hétérogénéité spatiale et temporelle des interactions entre invasifs et natifs, peuvent
aussi modifier, voire inverser, cette relation (Levine & D'Antonio, 1999 ; Stohlgren et al., 2006 ;
Clark et al., 2013). Certaines encore insistent sur I’importance de 1’équilibre dans la représentation
des différentes especes dans la communauté plutdt que leur seule présence (Nijs & Roy, 2000 ;
Wilsey & Polley, 2002). La composition de la communauté en termes phylogénétiques est
également a prendre en compte pour déterminer les chances d'établissement des espéces
introduites. En effet, la naturalisation d’espéces introduites peut étre facilitée si ses adaptations
correspondent & une niche disponible dans I’aire d’introduction (Rejmanek, 2000 ; Wiens &
Graham, 2005). Ainsi, I’hypothése de naturalisation suggére que les espéces introduites dans une
communauté dont elles sont distantes génétiquement ont un taux d’établissement plus important
(Daehler, 2001).

La flexibilit¢ qu’offre le microcosme dans la composition de la communauté envahie
représente un atout important pour tester les hypothéses théoriques qui y sont liées. Elle peut étre
modulée selon les besoins de ’expérience, ce qui permet de connaitre et contrdler précisément les
espéces présentes, voire de créer des communautés instables ou transitoires qui ne seraient pas
observables dans la nature. La plupart des études s’intéressent a la relation entre diversité
fonctionnelle de la communauté et invasion avancée par Elton (1958) sur une grande variété de
modeles biologiques. Tandis que certaines considerent simplement un impact de la richesse
spécifique de la communauté (e.g. Hector et al., 2001 ; Carey & Wahl, 2010 ; Sperfeld et al.,
2010), d’autres testent la relation entre la probabilité d’établissement et 1’équilibre dans la
composition de la communauté (Emery & Gross, 2007 ; Mattingly et al., 2007). En revanche, peu
d’études référencées dans notre revue s’intéressent au role de la composition phylogénétique de la
communauté sur I’invasion. Une étude de Jiang et al. (2010) met en évidence chez les bactéries
Serratia marcescens des taux d’établissement plus élevés lorsque les souches utilisées sont
distantes génétiquement de la communauté dans laquelle elles sont introduites. Dans une autre
étude, Vivant et al. (2013) mettent en évidence une relation entre 1’érosion de la diversité
phylogénétique de la communauté et I’invasion d’une autre bactérie, Listeria monocytogenes.
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LES FACTEURS ENVIRONNEMENTAUX

Considérer I’impact des facteurs environnementaux sur le déroulement des invasions
biologiques est percu a priori comme particulierement important, notamment au regard des
changements climatiques en cours (Dukes & Mooney, 1999 ; Stachowicz et al., 2002). Les études
théoriques s’intéressent particuliérement a I’impact de 1’hétérogénéité, temporelle ou spatiale, de
ces conditions environnementales (Melbourne et al.,, 2007). Les variations temporelles
correspondent aux perturbations, qui peuvent affecter les communautés natives (Hobbs &
Huenneke, 1992 ; Higgins & Richardson, 1998). D’une part, une modification des conditions du
milieu suite a une perturbation peut diminuer 1’avantage compétitif des espéces natives, et donc
faciliter I’établissement d’espéces exotiques (Moles et al., 2008 ; Catford et al., 2012). D’autre
part, la variabilité de la disponibilité en ressources peut engendrer des périodes d’exces, propices a
I’invasion (Davis et al., 2000). L hétérogénéité spatiale se traduit par la discrétisation de 1’aire
envahie en patchs d’habitat favorables ou défavorables a I’espece introduite. La théorie suggere
alors que le fait méme que le milieu rencontré par 1’espéce introduite soit un ensemble d’habitats
discrets plutét qu’un environnement continu peut affecter 1’avancée d’un front d’invasion
(Shigesada et al., 1986 ; Pachepsky & Levine, 2011). D’autres études s’intéressent également a
I’impact de la répartition spatiale des habitats favorables sur I’établissement et 1’expansion des
populations (Facon & David, 2006 ; Dewhirst & Lutscher, 2009 ; Schreiber & Lloyd-Smith, 2009).
Les capacités de dispersion des individus peuvent interagir avec cette répartition spatiale et ainsi
déterminer ’aptitude d’une population introduite a envahir un paysage (Keeling, 1999 ; With,
2004 ; Lindstrom et al., 2011).

Le cadre expérimental du microcosme permet de créer artificiellement de I’hétérogénéité dans
les conditions environnementales de maniére contr6lée pour tester son impact. Il est ainsi possible
de générer des perturbations afin de tester leur effet sur I’invasibilité d’un milieu (e.g. Ding et al.,
2010 ; Li & Stevens, 2012). Mata et al. (2013) mettent ainsi en évidence que des perturbations
fréquentes favorisent 1’établissement de Tetrahymena pyriformis, une espéce protozoaire pionniere,
face a Euplotes eurystomus, une espéce plus compétitive. D’autres expériences mettent en
évidence I’impact de la déstabilisation de la communauté suite a une perturbation abiotique sur son
invasibilité (Kneitel & Perrault, 2006 ; Janos et al., 2013). Par exemple, Liu et al. (2012), en
expérimentant sur des bactéries (Pseudomonas fluorescens), montrent que cette déstabilisation de
la communauté est plus importante pour 1’établissement de la bactérie que la perturbation
abiotique elle-mé&me. En microcosme, il est également possible de structurer spatialement la
répartition de la ressource disponible (Otten et al., 2004 ; Neri et al., 2011), des prédateurs
(Edgerly et al., 1999) ou des compétiteurs (Freed & Leisnham, 2014). Une étude de MacNeil et al.
(2004) sur I’établissement du gammare (Gammarus pulex) suggere ainsi que la structuration de
I’aire d’introduction en patchs de différentes qualités permet une invasion autrement impossible
dans un milieu homogeéne. Les résultats de Neri et al. (2011) sur le champignon Rhizoctonia solani
indiquent en revanche que la phase d’expansion peut étre ralentie par I’hétérogénéité spatiale. Par
ailleurs, plusieurs études mettent également en évidence un effet de la connectivité du paysage et
de I’isolement des habitats sur I’expansion de I’invasion (Otten et al., 2004 ; Shulman & Chase,
2007 ; Seymour & Altermatt, 2014). Plusieurs études tirent profit du contrdle précis des conditions
environnementales et de la facilit¢ de réplication des microcosmes pour tester I’impact sur
I’établissement d’un paramétre spécifique, tel que la température (e.g. Cowling et al., 2004 ; Sorte
et al., 2010 ; Fey & Cottingham, 2012) ou la quantité de ressources disponibles (Green &
Galatowitsch, 2001 ; Kennedy et al., 2009 ; Jackson et al., 2013). D’autres travaux s’intéressent a
I’impact d’espéces-clés, compétiteurs ou prédateurs de I’espéce introduite (Daneshgar & Jose,
2009 ; Dzialowski, 2010 ; Freed & Leisnham, 2014). Cependant, ces résultats obtenus dépendent
étroitement des caractéristiques de 1’espece impliquée, que ce soit dans sa tolérance aux conditions
abiotiques ou dans son interaction avec les autres espéces. Les conclusions de ces études sont donc
difficilement généralisables au-dela d’un contexte écologique particulier, et se rapportent rarement
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a des prédictions théoriques plus larges.

CONCLUSION

Les études listées dans cette synthese bibliographique présentent les grandes possibilités
offertes par les microcosmes pour tester ’effet de différents facteurs écologiques et évolutifs sur le
déroulement des invasions. Nous avons pu observer certaines tendances, dans les questions traitées
— les articles concernant les facteurs liés aux populations introduites ou aux communautés
envahies sont minoritaires par rapport a celles concernant des facteurs environnementaux — et
dans les étapes de I’invasion étudiées — une grande majorité d’études traitent de mécanismes
ayant lieu durant la phase d’établissement plutot que ceux concernant la phase d’expansion. Ces
déséquilibres peuvent refléter les avantages pratiques du microcosme. D’une part, il permet de
maitriser les facteurs environnementaux, généralement incontrdlables en milieu naturel (Lawton,
1995 ; Cadotte et al., 2005). D’autre part, il est particuliérement approprié pour 1’étude de
I’établissement, puisqu’il permet d’éviter les biais de détection qui existent dans le suivi des
individus en milieu naturel (Hayes et al., 2005 ; Olson et al., 2012). De plus, la phase
d’établissement a lieu immédiatement aprés 1’introduction et dépend de facteurs plus locaux que la
phase d’expansion. Ainsi le microcosme n’est utilisé que plus rarement pour tester 1’expansion,
qui requiert une prise en compte explicite de I’aspect spatial du milieu et une étude sur un nombre
plus important de générations (e.g. Shulman & Chase, 2007 ; Fellous et al., 2012 ; Giometto et al.,
2014).

Toutefois, le microcosme ne doit pas étre considéré comme une simple alternative aux
expériences in natura a utiliser pour des raisons pratiques. C’est avant tout un systéme modéle,
dont I’utilisation est motivée par une démarche hypothético-déductive plus large (Lawton, 1995 ;
Drake & Kramer, 2012). En offrant un milieu simplifié par rapport a la nature, il permet de se
concentrer sur des facteurs d’intérét et de mettre en évidence des mécanismes fins (Lawton, 1995 ;
Jessup et al., 2004). Son utilisation est donc la plus pertinente lorsqu’elle est guidée par la théorie
pour répondre a des questions definies clairement a priori (Bulling et al., 2006). Cette synthése
bibliographique met en évidence de nombreuses prédictions sur les invasions biologiques qui
peuvent encore étre abordées grace a ce systeme expérimental afin de mieux comprendre les
processus écologiques particuliers affectant les populations introduites. En plus de faire le lien
entre la théorie et le suivi empirique en milieu naturel, les microcosmes ont donc le potentiel de
contribuer de maniére importante a la valeur prédictive de la biologie de 1’invasion.
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