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Contexte de programmation et de réalisation 
 
 
La présente étude se situe dans le contexte de la gestion des espèces aquatiques invasives en 
France et plus précisément dans le cadre l'application au niveau national du règlement Européen 
relatif à l'utilisation en aquaculture des espèces exotiques et des espèces localement absentes (No 
708/2007). Ce dernier présente une liste d'espèces pour lesquelles le présent règlement ne 
s'appliquerait pas, à savoir l'obligation de produire une évaluation de risque (sauf si les États 
membres souhaitent prendre des mesures en vue de limiter l'utilisation des espèces concernées sur 
leur territoire). Ce sont une partie de ces espèces qui, dans la présente étude, font l'objet d'une 
évaluation de risque d'établissement en France (DOM inclus). 
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1. RESUME 
 

Les espèces introduites sont présentes de manière croissante dans les cours d’eau 
français. Leur implantation dans la durée peut avoir des conséquences écologiques, 
économiques et sociales importantes. Le règlement européen relatif à l’utilisation en 
aquaculture d’espèces exotiques ou localement absentes, implique de fournir une évaluation 
de risque pour l’introduction de toute espèce exotique sauf pour une liste d’espèces pour 
lesquelles cette évaluation ne serait pas nécessaire. Dans ce contexte, le projet INVAQUA a 
été mis en place afin de prédire les risques d’établissement de six espèces exotiques à 
vocation aquacole (Oreochromis niloticus, Oreochromis mossanbicus, Clarias gariepinus, 
Micropterus salmoides, Ictalurus punctatus et Ctenopharyngodon idella) dans les réseaux 
hydrographiques français.  

 
Après avoir effectué une revue bibliographique sur la tolérance thermique, leurs 

risques d’établissement à l’échelle de la France métropolitaine et de certains DOM (Guyane, 
La Réunion, Guadeloupe et Martinique) ont été quantifiés et cartographiés1 (résolution : 1 
km2). Pour cela, la distribution spatiale actuelle de chaque espèce a été modélisée à partir des 
contraintes topographiques et hydro-climatiques des cours d’eau où des populations se sont 
établies. Puis l’aire de répartition potentielle en 2050 et 2080 a été estimée en faisant varier 
les conditions hydro-climatiques suivant les différents scenarios d’émission de gaz à effet de 
serre proposé par le GIECC. 
 

D’après la littérature scientifique, les six espèces étudiées sont toutes considérées 
comme des espèces d’eau chaude et tolérant une large gamme de température. La température 
ne serait donc pas le facteur limitant leur établissement dans les cours d’eau français, y 
compris en considérant les effets du réchauffement climatique. 

 
           Les modèles obtenus semblent cohérents avec les caractéristiques biologiques des 
espèces et les implantations connues. Les zones d’établissement potentielles sont variables 
selon l’espèce et le scénario de changement climatique. Cependant, certaines zones semblent 
particulièrement concernées comme les parties aval des fleuves et les zones côtières. 

 
Le risque d’implantation de l’Amour blanc (Ctenopharyngodon idella) en France 

métropolitaine serait limité géographiquement (principalement les parties aval de la Garonne 
et de l’Adour et de ses affluents) tandis que, dans les DOM, le risque serait élevé dans 
l’ensemble de la Guyane et des Antilles (Guadeloupe et Martinique), mais se réduirait en 
2050 et 2080 d’après les scénarios de changement climatique. Néanmoins, il semblerait que la 
reproduction de cette espèce soit peu probable dans les cours d’eau français car elle ne se 
reproduit que dans des conditions thermiques et hydrologiques très spécifiques. Il serait 
nécessaire d’affiner les prédictions en prenant en compte la structure des habitats et les 
conditions hydrologiques locales des zones prédites à risque.  
 

Concernant les deux espèces de Tilapia, Oreochromis niloticus et O.mossambicus, les 
modèles montrent que les cours d’eau des DOM présentent des conditions environnementales 
potentiellement favorables à leur établissement. En France métropolitaine, ce sont surtout les 
parties aval des grands fleuves et des fleuves côtiers méditerranéens qui présentent les risques 

                                                 
1 Bien que le règlement distingue les espèces autorisées en métropole et dans les DOM, nous avons étudié les 
risques d’établissement de ces espèces sur l’ensemble du territoire national, métropole et DOM 
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d’implantation d’O. niloticus les plus élevés en 2050 et 2080. Le risque d’implantation de 
Clarias gariepinus est faible en France métropolitaine, à l’exception des zones aval des 
grands fleuves. Par contre, les DOM présentent des risques élevés croissants dans le futur. 
 

Les espèces américaines (Ictalurus punctatus et Micropterus salmoides) présentent les 
risques d’implantation les plus élevés en France métropolitaine, que ce soit dans les 
conditions environnementales actuelles ou futures. Ces espèces pourraient s’établir dans une 
grande partie des cours d’eau de France métropolitaine, à l’exception des cours d’eau de haute 
altitude. Les risques d’établissement de M. salmoides aux Antilles ne sont pas négligeables et 
une attention particulière devra être portée à ces cours d’eau subtropicaux dont la faune 
piscicole est souvent dépourvue de prédateurs supérieurs.   
 

Il est important ici de tenir compte de l’échelle spatiale dans l’interprétation des 
résultats. En effet, les variables utilisées dans cette étude sont pertinentes à une échelle 
géographique de l’ordre de 1 km2. A une échelle plus locale, d’autres facteurs abiotiques et 
biotiques influencent la présence ou l’absence d’une espèce. Des travaux à des échelles plus 
fines sont donc nécessaires afin de mieux appréhender les mécanismes à l’origine de la 
naturalisation des espèces introduites (succès reproductif, survie des juvéniles, dispersion…) 
et ainsi affiner les probabilités d’établissement et d’impact. 

 
De plus, estimer réellement la niche potentielle d’une espèce revient à définir ses 

capacités physiologiques en fonction d’un ensemble de contraintes environnementales. Il 
serait donc pertinent de mettre en place des modèles dynamiques généraux intégrant à la fois 
les réponses physiologiques des espèces aux variables abiotiques et la dynamique des 
populations. La mise en place de ces modèles à de larges échelles spatiales nécessitera la 
collecte d’une grande quantité d’information sur la physiologie et l’écologie des espèces. 

 
Il conviendra de noter ici que le fait que ces espèces soient étudiées ici n’implique pas de 
facto qu’il s’agisse d’espèces considérées comme invasive en France : l’étude s’intéresse au 
risque d’établissement et non au risque d’impact. Cependant, une espèce exotique aura 
d’autant plus de chance de devenir invasive sur un territoire qu’elle aura de facilité à s’y 
implanter. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

2. MOTS CLES (THEMATIQUE ET GEOGRAPHIQUE) 
 
Clarias gariepinus, cours d’eau de France métropolitaine et des départements d’Outre-Mer, 
Ctenopharyngodon idella, espèces invasives, facteurs abiotiques, Ictalurus punctatus, Micropterus 
salmoides, modélisation de niche écologique, niche potentielle, Oreochromis mossambicus, 
Oreochromis niloticus, prédiction, tolérance thermique, réchauffement climatique… 
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3. ABSTRACT 
 

4. ABSTRACT 
 

Exotic species are growingly present in french river systems. When established, those 
species may have strong ecological, social and economic impacts. The Council Regulation 
concerning use of alien and locally absent species in aquaculture requires a risk assessment 
when introducing exotic species except for some species for which this assessment is not 
necessary. In that context, INVAQUA project was developed to forecast the establishment 
risk of six exotic fish species that are commonly introduced worldwide for aquaculture (i.e. 
Oreochromis niloticus, Oreochromis mossanbicus, Clarias gariepinus, Micropterus 
salmoides, Ictalurus punctatus et Ctenopharyngodon idella).  

 
After a literature review of their thermal tolerances, their potential establishment in 

river systems of mainland France and overseas departments (French Guyana, Reunion Island, 
Guadeloupe and Martinique) were quantified and then mapped at a resolution of 1 km2. To do 
so, we compiled occurrence data for each species in their native and introduced ranges, and 
we then applied species distribution models (SDMs). Species distributions were modelled 
using several bioclimatic and topographic variables. The potential distribution of each species 
in french river systems was estimated using current climatic conditions and those predicted by 
two global warming scenarios in 2050 and 2080.  
 

The six studied species are eurytherm warm-water species. Temperature would not be 
the limiting factor for their establishment in the French rivers even considering the climatic 
change. Overall, model results are consistent with information about the biology and ecology 
of the six studied species.  Establishment risks differ among species and periods (i.e. today’s 
climate, 2050 and 2080). However, downstream rivers are found to be the most concerned. 
 

According to the model projections, the establishment risks of th grass carp 
Ctenopharyngodon idella are geographically restricted in mainland France. In contrast, the 
establishment risks of this species are relatively high in overseas departments when 
considering the actual environmental conditions but would be reduced in the future. However, 
, the establishment of this species is unlikely in French river systems as the reproduction of 
this species is highly dependent of specific hydrological and thermal conditions. Further 
works including population dynamics data and local-scale environmental conditions should be 
undertaken to refine the establishment probabilities of this species.  

 
Predicted establishment risks of Clarias gariepinus are relatively low in mainland 

France, excepted in large downstream rivers. In contrast, overseas departments display 
growing risks of establishment for this species in the future. For Oreochromis niloticus and 
O.mossambicus, models show that overseas departments are particularly at risk of 
establishment. In mainland France, the downstream parts of the largest river systems as well 
as the downstream rivers of the Mediterranean region are found to be the most concerned for 
O. niloticus, the establishment risk increasing with global warming.  

 
Species originating from North America (Ictalurus punctatus and Micropterus 

salmoides) display the higher establishment risks in mainland France. Most of the streams are 
concerned excepted high altitude streams (Pyrenees, Alps, Massif Central).  
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The INVAQUA project provided a preliminary broad-scale assessment of the risk of 
establishment of six exotic fish species in French river systems. This allowed identifying the 
areas with the highest risk of establishment for these species. At finer spatial scales, a number 
of natural and anthropogenic factors could determine the occurrence of each species in French 
river systems. Complementary local-scale studies are therefore necessary to refine the 
projections obtained with medium-scale bioclimatic and topographic factors. Furthermore, it 
worth noticing that the target species do not have to be considered as invasive in France: 
further study is required to investigate their potential impact.  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
Key words (thematic and geographical area) 
 
Clarias gariepinus, metropolitan and ultra-marina french streams, Ctenopharyngodon idella, invasive 
species, abiotic factors, Ictalurus punctatus, Micropterus salmoides, niche modelling, potential niche, 
Oreochromis mossambicus, Oreochromis niloticus, prediction, thermal tolerance, global warming. 
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Synthèse pour l’action opérationnelle 
 
1) Problématique scientifique. 

 

Un très grand nombre d’espèces appartenant à divers groupes taxonomiques (poisson, 
macrophyte, écrevisse…) ont été introduits intentionnellement ou accidentellement dans les 
écosystèmes aquatiques continentaux. Ces introductions ont pu causer, dans certains cas, des 
impacts plus ou moins importants sur le fonctionnement des écosystèmes colonisés et sur 
leurs usages par les populations humaines ; on parle alors d’espèce « invasive » ou 
« envahissante »2 Avant qu’une espèce exotique ne devienne invasive, elle doit d’abord 
s’établir dans le milieu d’accueil, c’est-à-dire, se reproduire et se maintenir à long terme sans 
l’intervention de l’Homme. Mais une fois établies, les espèces exotiques devenues 
envahissantes sont difficilement éradiquées et les méthodes de contrôle sont très coûteuses. 
De ce fait, disposer d’évaluation de risques d’établissement d’espèces exotiques est essentiel 
afin de mettre en place des mesures de prévention et de surveillance.  

 
Suite au règlement Européen relatif à l'utilisation en aquaculture des espèces exotiques 

et des espèces localement absentes (nº 708/2007), un certain nombre d’espèces pourront être 
introduites à des fins aquacoles sans étude d’impact préalable comme par exemple les carpes 
asiatiques (carpe herbivore, carpe à grosse tête, carpe argentée), introduites dans le monde 
entier pour la production aquacole. Dans certaines régions où elles ont pu s’établir 
(reproduction naturelle), ces espèces ont parfois proliféré et causer des dommages 
écologiques et socio-économiques. En France, leur introduction était autorisée en eau close 
jusqu’à la publication de la loi sur l’eau et les milieux aquatiques (2006) qui l’a interdit aussi 
bien en eau libre qu’en eau close. Ces espèces ont été introduites pour des raisons 
zootechniques (contrôle des végétaux, voire de la biomasse phyto-planctonique, dans les 
étangs de pisciculture) et se retrouvent ponctuellement dans le milieu naturel dû à des 
transferts accidentels ou volontaires. Aujourd’hui, elles ne semblent pas établies dans le 
milieu naturel car les conditions environnementales locales sont limitantes pour leur 
reproduction naturelle mais pourraient ne plus l’être dans le futur à cause du réchauffement 
climatique annoncé. Le règlement mentionne aussi le silure africain (Clarias gariepinus), le 
poisson-chat tacheté (Ictalurus punctatus), espèces aujourd’hui absentes et qui pourraient 
donc faire l’objet d’introduction en France métropolitaine avec un risque important de se 
retrouver dans le milieu naturel, l’aquaculture étant l’un des premier vecteur d’introduction 
d’espèces invasives. Il est aussi question de l’élevage dans les départements d’Outre-mer 
(DOM) de deux espèces de Tilapias Oreochromis niloticus et Oreochromis mossambicus, 
cette dernière étant déjà présente dans certains de ces départements. 
 
2) Objectifs et contenu du projet. 
 

C’est dans ce contexte que le projet INVAQUA a été mis en place afin de prédire les 
risques d’établissement dans les réseaux hydrographiques français (cours d’eau uniquement) 
de six espèces exotiques à vocation aquacole, à savoir : le tilapia du Nil Oreochromis 
niloticus, le tilapia du Mozambique  Oreochromis mossanbicus, le poisson-chat africain 
Clarias gariepinus, le poisson-chat tacheté Ictalurus punctatus et l’amour blanc (ou carpe 
herbivore) Ctenopharyngodon idella. Nous avons aussi inclus l’achigan à grande bouche (ou 

                                                 
2 Il existe une légère différence entre les deux termes mais dans le cadre de ce rapport, nous les considérerons 
comme synonymes. 
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black_bass) Micropterus salmoides qui bien que déjà établi en métropole, est encore 
relativement peu présent et pourrait bénéficier du changement climatique à venir. Il 
conviendra de noter ici que le fait que ces espèces soient étudiées ici n’implique pas de facto 
qu’il s’agisse d’espèces considérées comme invasive en France : l’étude s’intéresse au risque 
d’établissement et non au risque d’impact. Cependant, une espèce exotique aura d’autant plus 
de chance de devenir invasive sur un territoire qu’elle aura de facilité à s’y implanter. 

 
Après avoir effectué une revue bibliographique sur la tolérance thermique, leurs 

risques d’établissement à l’échelle de la France métropolitaine et de certains DOM (Guyane, 
La Réunion, Guadeloupe et Martinique) ont été quantifiés et cartographiés3. Pour cela, la 
distribution spatiale actuelle de chaque espèce a été modélisée à partir des contraintes 
topographiques et hydro-climatiques des cours d’eau où des populations se sont établies. Puis 
l’aire de répartition potentielle en 2050 et 2080 a été estimée en faisant varier les conditions 
hydro-climatiques suivant les différents scenarios d’émission de gaz à effet de serre proposé 
par le GIECC.  
 
3) Principaux résultats et Recommandations  
 

D’après la littérature scientifique, les six espèces étudiées sont toutes considérées 
comme des espèces d’eau chaude et tolérant une large gamme de température. La température 
ne serait donc pas le facteur limitant leur établissement dans les cours d’eau français, y 
compris en considérant les effets du réchauffement climatique. 
 

D’après les modèles réalisés, les zones d’implantation potentielles sont variables selon 
l’espèce et le scénario de changement climatique. Pour autant, certaines zones semblent 
particulièrement sensibles comme les parties aval des fleuves et les zones côtières. 
 

Globalement, le risque d’implantation de l’Amour blanc (Ctenopharyngodon idella) 
en France métropolitaine semble limité géographiquement (principalement les parties aval de 
la Garonne et de l’Adour et de ses affluents). Ce résultat est cohérent avec les données sur 
l’écologie de cette espèce laquelle affectionne les très grands cours d’eau dans son aire native 
(Asie) et aux Etats-Unis (Mississipi…). Bien que la température soit importante pour 
expliquer le succès d’établissement de cette espèce, ce facteur ne serait pas le plus limitant. 
Ce sont surtout les conditions hydrologiques des cours d’eau qui vont être déterminantes pour 
le succès de reproduction en milieu naturel. En effet, le frai de l’Amour blanc est associé aux 
débits élevés de printemps et les zones de frai sont caractérisées par des courants rapides, des 
eaux troubles et une température de l'ordre de 15-30 °C. L’Amour blanc fraie principalement 
dans le chenal principal des fleuves et plus particulièrement dans la partie supérieure de la 
colonne d'eau au niveau de rapides ou de bancs de sable pendant les périodes de turbulence 
des eaux (0,6 à 1,5 m/s). De plus, les œufs sont pélagiques, non adhérents et flottants et 
nécessitent des eaux vives pour leur incubation. Globalement, la reproduction de l’Amour 
blanc nécessite de longs tronçons de rivières où les eaux sont chaudes et vives pour 
l’incubation des œufs et des milieux lentiques en zones riveraines pour le développement des 
larves. Il serait donc nécessaire d’affiner les prédictions des modèles réalisés en prenant en 
compte la structure des habitats et les conditions hydrologiques locales des zones prédites à 
risque.  

                                                 
3 Bien que le règlement distingue les espèces autorisées en métropole et dans les DOM, nous avons étudié les 
risques d’établissement de ces espèces sur l’ensemble du territoire national, métropole et DOM 
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Dans les conditions environnementales actuelles, le risque d’implantation de l’Amour 

blanc (Ctenopharyngodon idella) dans les DOM serait surtout élevé en Guyane et aux 
Antilles (Guadeloupe et Martinique). Néanmoins, les conditions environnementales 
deviendraient moins favorables en 2050 et en 2080 d’après les scénarios de changement 
climatique. De nombreux auteurs ont souligné l’absence de reproduction naturelle en climat 
tropical vu les conditions thermiques et hydrologiques très strictes pour sa reproduction et 
cette espèce aurait donc peu de chances de se reproduire dans les DOM.  
 

Dans les conditions environnementales actuelles, peu de cours d’eau de France 
métropolitaine présentent des risques élevés d’implantation pour Clarias gariepinus (certaines 
zones aval des grands fleuves). Par contre, les Antilles et la Réunion présentent des risques 
d’implantation très élevés. En Guyane, seules les parties les plus aval des fleuves présentent 
des conditions favorables pour l’implantation de C. gariepinus. En 2050 et 2080, les risques 
d’implantation évoluent peu en France métropolitaine, les parties aval des fleuves côtiers des 
franges atlantique et méditerranéenne présentant des risques plus élevés. En Guyane, 
l’augmentation du risque d’implantation est importante et une grande partie du réseau 
hydrographique présenterait, en 2080, des conditions favorables. Au vu des caractéristiques 
biologiques et écologiques, il est probable qu’elle puisse se reproduire et se maintenir à long 
terme dans les zones prédites à risque. Elle est en effet tolérante à une gamme large de 
conditions thermiques et hydrologiques. De plus, C. gariepinus est capable de respirer l’air 
atmosphérique et peut donc quitter l’eau en utilisant ses nageoires pectorales. Une attention 
particulière devra être portée aux cours d’eau tropicaux des DOM. En effet, elle a pu s’établir 
avec succès dans certains bassins hydrographiques au Brésil, suite à des transferts accidentels 
d’individus provenant de fermes aquacoles. De même, le risque d’établissement est très élevé 
dans les cours d’eau de la frange méditerranéenne puisqu’elle s’est établie dans les cours 
d’eau sud-africains dont le climat est de type méditerranéen. 
 

En ce qui concerne les deux espèces de Tilapia, Oreochromis niloticus et 
O.mossambicus, les modèles montrent que les cours d’eau des DOM présentent des 
conditions environnementales potentiellement favorables à leur établissement, ce qui est 
concordant avec des observations de terrain. En effet, le réseau de suivi piscicole de l’île de la 
Réunion indique la présence d’O. niloticus dans trois bassins de l’île (Source : 
http://www.arda.fr/). De même, Oreochromis niloticus et O. mossambicus ont été observés 
aux Antilles (Source : http://issg.org). Des travaux devraient être menés afin de vérifier si ces 
espèces se reproduisent bien à la Martinique et à la Guadeloupe. Globalement, le risque 
d’établissement de ces espèces dans les cours d’eau français à climat tropical et subtropical 
est jugé élevé au vu de leur tolérance à des conditions environnementales variées. En France 
métropolitaine, ce sont surtout les parties aval des grands fleuves et des fleuves côtiers 
méditerranéens qui présentent les risques d’implantation d’O. niloticus les plus élevés en 
2050 et 2080. Un tel scénario est d’ailleurs actuellement en cours dans plusieurs rivières du 
nord de l’Italie (Piazini et al., 2010) dont la température des eaux est naturellement élevée 
(eaux thermales). Une reproduction naturelle d’O. niloticus a même été mise en évidence dans 
ces rivières. Ces auteurs s’attendent à ce qu’elle s’adapte progressivement à des températures 
plus faibles et donc s’établisse dans des rivières non thermales en Italie. Ces auteurs 
s’appuient sur le fait que la température létale minimale d’O. niloticus se situe entre 9.6 et 
13.6°C et qu’elle montre une sélection adaptative vis-à-vis des basses températures. Enfin, il 
semblerait qu’O. niloticus puisse s’établir dans les lagunes méditerranéennes et plus 
généralement dans les milieux de transition. Elle est en effet présente dans une lagune du sud-
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est de l’Italie (Scordella et al, 2003). Des individus appartenant à une espèce de Tilapia (non 
identifiée) ont plusieurs fois été pêchés dans une lagune du golf du Lion (comm. pers., David 
McKenzie). Des travaux complémentaires seraient donc nécessaires afin d’évaluer le risque 
réel d’établissement d’O. niloticus dans les milieux saumâtres de France métropolitaine.  
 

Parmi les six espèces étudiées, les espèces américaines (Ictalurus punctatus et 
Micropterus salmoides) présentent les risques d’implantation les plus élevés en France 
métropolitaine, que ce soit dans les conditions environnementales actuelles ou futures. 
D’après les scénarios de changement climatique, ces espèces pourraient s’établir dans une 
grande partie des cours d’eau de France métropolitaine, à l’exception des cours d’eau de haute 
altitude. Les prédictions obtenues dans les conditions environnementales actuelles sont 
d’ailleurs concordantes avec des observations de terrain. L’Onema a en effet recensé M. 
salmoides dans les zones prédites comme favorables par les modèles. Ictalurus punctatus n’a 
encore jamais été observé dans les cours d’eau de France métropolitaine. Néanmoins, il est 
fort probable que cette espèce puisse s’y établir puisque qu’elle est déjà présente dans un 
fleuve du centre de l’Italie, l’Ombronne. Les risques d’établissement de M. salmoides aux 
Antilles ne sont pas négligeables et une attention particulière devra être portée à ces cours 
d’eau subtropicaux dont la faune piscicole est souvent dépourvue de prédateurs supérieurs.   
 

Il est important ici de tenir compte de l’échelle spatiale dans l’interprétation des 
résultats. En effet, les variables utilisées dans cette étude sont pertinentes à une échelle 
géographique de l’ordre de 1 km2. A une échelle plus locale, d’autres facteurs abiotiques et 
biotiques peuvent influencer la présence ou l’absence d’une espèce. Des travaux à des 
échelles plus fines sont donc nécessaires afin de mieux appréhender les mécanismes à 
l’origine de la naturalisation des espèces introduites et ainsi affiner les probabilités 
d’établissement et d’impact.  

 
Les modèles établis dans le cadre de la présente étude tentent d’approcher au mieux 

les prédictions de niche potentielle de chaque espèce étudiée. Pour autant, ces projections se 
situent plutôt au milieu d’un gradient dont les extrêmes correspondent à la niche potentielle et 
la niche réalisée. La seule manière d’estimer réellement la niche potentielle d’une espèce est 
de définir ses capacités physiologiques en fonction d’un ensemble de contraintes 
environnementales. Il serait donc pertinent de mettre en place des modèles dynamique 
généraux intégrant à la fois les réponses physiologiques des espèces aux variables abiotiques, 
et la dynamique des populations. La mise en place de ces modèles à de larges échelles 
spatiales nécessitera par contre la collecte d’une grande quantité d’information sur la 
physiologie et l’écologie des espèces. 
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Introduction 
 
 
 

Un grand nombre d’espèces appartenant à divers groupes taxonomiques ont été 
introduits intentionnellement ou accidentellement dans les écosystèmes aquatiques 
continentaux et ce, particulièrement depuis l’ère industrielle (Beisel et Lévêque, 2010). 
Certaines espèces introduites peuvent devenir envahissantes et avoir des conséquences 
négatives sur la biodiversité et des impacts socio-économiques importants (Lockwood et al., 
2005 et Leprieur et al., 2009). Une fois établies, elles sont difficilement contrôlées et les 
méthodes de gestion sont très coûteuses (Mack et al., 2000). De ce fait, prédire les risques de 
colonisation de ces espèces est essentiel afin d’enrayer des invasions grâce à des mesures de 
prévention et de surveillance (Zambrano et al., 2006). Une fois les sites à risque déterminés en 
évaluant les zones d’invasion potentielle (Peterson et Vieglais, 2001 et Thuiller, 2003 ; Figure 
1), des mesures de gestion peuvent être mises en place.   

 

 
 
Figure 1 : Cadre conceptuel d’étude de risques d’invasion biologique (Source : Vander Zanden et Olden, 
2008).La présente étude se situe au niveau de la deuxième étape du processus d’invasion, c'est-à-dire la phase 
d’établissement 

 
    La prédiction des risques d’invasion peut être effectuée grâce à des méthodes 

statistiques prédictives se basant sur la niche écologique potentielle de l’espèce, celle-ci 
correspondant à l’ensemble des conditions abiotiques permettant la survie de l’espèce 
(Hutchinson, 1957). Différentes méthodes statistiques sont utilisées tels que les modèles 
linéaires généralisés (GLM ; Mc Cullagh et Nelder, 1989), les modèles additifs généralisés 
(GAM ; Hastie et Tibshirani, 1995), les arbres de classification (CART ; De’ath et Fabricius, 
2000), les réseaux de neurones artificiels (ANN ; Rumelhart et al., 1986) et les algorithmes 
génétiques (GARP ; Stockwell et Peters, 1999). Cependant, chaque méthode présente des 
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avantages et des biais, et des résultats de comparaisons de méthodes (Manel et al., 1999 ; 
Olden et Jackson, 2002 et Thuiller et al., 2003) suggèrent qu’il est important d’étudier 
différents modèles sur un même jeu de données afin de fournir des informations fiables sur les 
risques d’invasion (Araujo et Guisan, 2006). Pour limiter les risques d'erreurs, on peut 
également associer les résultats obtenus par les différents modèles (« Ensemble Forecasting 
Approach ») et ainsi espérer améliorer les résultats en prenant en compte des informations 
indépendantes contenues dans les différents modèles (Araujo et New, 2007 et Buisson et al., 
2010). 
 

Suite au règlement européen nº 708/2007 relatif à l'utilisation d’espèces exotiques en 
aquaculture, des poissons pourront être introduits en France à des fins aquacoles. Parmi ces 
espèces, on trouve notamment les carpes asiatiques (amour blanc, carpe à grosse tête, carpe 
argentée et carpe noire) introduites dans le monde entier pour la production aquacole. Dans 
les régions où elles ont pu s’établir (reproduction naturelle), elles ont largement proliféré en 
causant des dommages écologiques et socio-économiques (Kolar et al., 2005). En France, 
c’est surtout l’amour blanc qui a été largement introduit afin de contrôler le développement 
des macrophytes dans les étangs de pisciculture. Les carpes asiatiques se retrouvent 
sporadiquement dans le milieu naturel suite à des transferts, accidentels ou volontaires. 
Néanmoins, elles ne semblent pas s’être établies pour le moment dans le milieu naturel. Le 
règlement mentionne aussi le silure africain (Clarias gariepinus) et le poisson-chat tacheté 
(Ictalurus punctatus) qui pourraient faire l’objet d’introduction en France bien qu’aujourd’hui 
absentes. Ces espèces pourraient s’établir dans le futur avec le réchauffement climatique 
annoncé (Rahel et Olden, 2008) car la température de l'eau est un des paramètres les plus 
importants pour la vie aquatique en rivière.  
 

C’est dans ce contexte que le projet INVAQUA a été mis en place afin de prédire les 
risques d’établissement de six espèces exotiques à vocation aquacole (Oreochromis niloticus 
niloticus, Oreochromis mosanbicus, Clarias gariepinus, Micropterus salmoides salmoides, 
Ictalurus punctatus et Ctenopharyngodon idella) dans les réseaux hydrographiques français 
(incluant uniquement les écosystèmes d’eau courante). La prise en compte d’une espèce déjà 
établie en France métropolitaine, telle que Micropterus salmoides, a permis d’évaluer la 
qualité et la pertinence des modèles mis en place.  

 
Le Département Milieux et Peuplements Aquatiques du Muséum National d’Histoire 

Naturelle (Equipe «Biodiversité et Macroécologie » de l’UMR BOREA, Fabien Leprieur, 
Thierry Oberdorff et Alex Rubin) a travaillé en étroite collaboration avec Christine Lauzeral, 
étudiante en thèse à l’université de Toulouse III (Directeur de thèse : Sébastien Brosse). Après 
avoir effectué dans un premier temps une revue bibliographique sur la tolérance thermique 
des six espèces cibles, leurs risques d’établissement (ou d’implantation) à l’échelle de la 
France métropolitaine et de certains DOM (Guyane, La Réunion, Guadeloupe et Martinique) 
ont été quantifiés et cartographiés. Pour cela, la distribution spatiale de chaque espèce a été 
modélisée en prenant en compte les contraintes topographiques et les conditions hydro-
climatiques des cours d’eau où les espèces sont rencontrées. Les modèles développés ont 
permis d’estimer l’aire de répartition potentielle des espèces dans les cours d’eau français. 
Ces projections ont été réalisées à partir des conditions environnementales actuelles et celles 
prédites par des scénarios de changement climatique.   
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Première partie : Revue bibliographique de la biologie et de 
l’écologie des six espèces étudiées (Oreochromis niloticus, 
Oreochromis mossambicus, Clarias gariepinus, Micropterus 
salmoides, Ictalurus punctatus et Ctenopharyngodon idella). 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



                

 
Convention Onema-MNHN 2010 

Dynamique des biocénoses aquatiques 
(Action 7) 

 

 Octobre 2011 - p 18/93

Introduction 
 

Les écologistes et physiologistes, en mesurant des indices de santé des populations 
(croissance, abondance, ou performance de l'organisme), peuvent évaluer la fenêtre de 
tolérance (largeur de niche) de l'organisme pour un facteur donné. La température est le 
facteur principal contrôlant la distribution, l’abondance, la physiologie et le comportement 
des poissons (Fry, 1947 in Jobling, 1981 et Brett (1977, in Abdel Tawabb, 2003). Tous les 
poisons d’eau douce sont ectothermes et ne peuvent réguler leur température corporelle par 
des moyens physiologiques. Ils doivent donc la contrôler par leur comportement en se 
déplaçant afin de sélectionner la température la plus adaptée ; cette régulation est dont 
contrainte par les gammes de température disponibles dans l’environnement. Les espèces de 
poissons d’eau douce sont souvent regroupées en guildes en fonction de leur optimum 
thermique (Magnuson et al., 1997) :  
 

- les espèces d’eau froide ont un optimal physiologique inférieur à 20 °C ; 
 

- les espèces d’eau tiède ont un optimal physiologique entre 20 et 28°C ; 
 

- les espèces d’eau chaude ont un optimal supérieur à 28°C. 
 

Un poisson peut survivre dans des températures hors de son optimum, mais les 
changements comportementaux et physiologiques qui en découlent peuvent réduire les 
chances de survie ou de reproduction (Reynolds, 1977). Les réactions biochimiques sont en 
effet liées à la température du corps et les aspects de la physiologie d’un poisson incluant 
croissance, reproduction et activité sont directement influencés par les changements de 
température. L’état de santé des reproducteurs, le développement des œufs, des larves et des 
juvéniles est aussi conditionné par une fenêtre thermale limitée car le fonctionnement du 
système immunitaire est lié aux conditions environnementales.  
 

L’objectif de ce chapitre est de déterminer les limites de tolérance thermique des six 
espèces étudiées (Oreochromis niloticus niloticus, Oreochromis mosanbicus, Clarias 
gariepinus, Micropterus salmoides salmoides, Ictalurus punctatus et Ctenopharyngodon 
idella) à partir d’une revue bibliographique. En premier lieu seront présentés les paramètres 
classiquement utilisés en physiologie et leur valeur pour chacune. Ces résultats issus des 
articles scientifiques présentent des variabilités liées aux différentes conditions 
d’expérimentation.  
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A. Rappel sur les indicateurs de mesure de préférence thermique 
 

Les limites de tolérance thermique permettent de définir les limites de niche des 
espèces (Portner, 2006). En général, la réponse des poissons à la température peut être divisée 
en trois paliers thermiques (Jobling, 1981) schématisés en Figure 2 et Figure 3 : 
 

- le premier est appelé « gamme optimale de température » ou « préférence 
thermique » dans lequel l’espèce peut vivre, croitre et s’alimenter dans des 
conditions optimales ; 

 
- le second est appelé « zone de tolérance thermique » dans lequel l’espèce peut 

survivre, mais présente un stress physiologique. L’Incipient Letal Temperature 
(ILT) définit les limites de tolérance ; 

 
- le troisième est appelé « zone de résistance thermique », zone pour laquelle 

l’espèce ne peut survivre à ces conditions et où la mort est rapide (Jobling, 1981). 
La limite supérieure de la zone de résistance est représentée par le maximum 
thermique critique (CTMax) et la limite inférieure par le minimum thermique 
critique (CTMin). 

 
 
 

 
 
Figure 2 : Schéma des zones de tolérance thermique d’un poisson.  
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Figure 3 : Diagramme des relations entre indicateur de tolérance thermique des poissons. CTM = Critical 
Thermal Maximum; UILT = Upper Incipient Lethal Temperature; LILT = Lower Incipient Lethal Temperature; 
UUILT = Ultimate Upper Incipient Lethal Temperature; and LE = Ligne d’Egalité. Redessiné d’après Jobling, 
1981. 

 
Afin d’évaluer ces paliers, des indicateurs des préférences thermiques ont été 

développés. Des définitions des indicateurs existants issues de Hillman et al. (1999) et 
d’Armour (1991) sont présentées dans le Tableau 1. 
 

1. Indicateurs de tolérances thermiques limites 
 

Le paragraphe suivant précise les caractéristiques principales de ces méthodes et 
présente une comparaison entre elles :    
 

- l’ILT, technique développée par Fry (1947, in Beitinger et al., 2000), est 
déterminée en plongeant des groupes de poissons acclimatés à différentes 
températures  dans une série de tests où la température est constante et proche des 
limites de température basse ou haute de l’espèce. Il est calculé comme étant la 
température pour laquelle 50 % de l’échantillon peut survivre. Le point final est la 
mort des individus. Les résultats sont reportés comme Incipient Lower Lethal 
Temperature (ILLT) et Incipient Upper Lethal Temperature (IULT) pour un temps 
d’exposition spécifié et correspondent à la limite de tolérance d’un poisson à une 
température donnée pendant quelques minutes à quelques jours ; 
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Tableau 1 : Définitions associées aux préférences thermiques et limites thermiques des poissons. 
 

Indicateurs des préférences 
thermiques 

Description 

Préférendum final Gamme de température dans lequel vit un poisson indépendamment des caractéristiques des populations  

Température d’acclimatation Température à laquelle le poisson est placé expérimentalement pour plusieurs jours avant le test de tolérance. 
Gamme de température optimale Gamme de température sous des conditions expérimentales qui amène à une activité alimentaire normale, une 

réponse physiologique normale et un comportement normal. 
Température optimale de croissance  Conditions de température expérimentales pour laquelle les taux de croissance, exprimés comme un gain de 

poids par unité de temps, est maximale. Le taux de croissance est considéré comme étant l’indicateur de qualité 
environnemental. 

Température de croissance nulle  Température pour laquelle, dans des conditions expérimentales, la croissance instantanée est nulle 
Critical Thermal Maximum (CTM)  Température moyenne à laquelle les individus perdent leur équilibre ou meurent à un taux de réchauffement 

donné. 
Upper Lethal Température (ULT)  Température à laquelle 50 % des individus survivent à une exposition pendant un temps donné après un temps 

d’acclimatation à une température proche de la zone de tolérance. 
Lower incipient lethal temperature (LILT)  Température à laquelle 50 % de mortalité est observée pour une température d’acclimatation donnée. 
Upper Thermal Tolerance Limit (UTTL)  Température supérieure à laquelle 50 % de la population survit indéfiniment. 
Upper Incipient Lethal Temperature (UILT)  Température supérieure pour laquelle 50% de mortalité est observée pour une température d’acclimatation 

donnée. L’UILT augmente avec la température d’acclimatation jusqu’à un point pour lequel la température 
d’acclimatation la plus élevée n’a pas d’effet, l’Ultimate Upper Incipient Lethal Temperature (UUILT). 
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- la méthode de maximum thermique critique (CTM), méthode dynamique, permet 
de déterminer une gamme thermique de résistance maximale (CTMax) et minimale 
(CTMin) (Fry, 1971 et  Becker et Genoway, 1979). Ces limites thermiques 
critiques représentent les températures que peuvent supporter les poissons pour 
quelques minutes au mieux et qui peuvent être abaissées ou augmentées par une 
acclimatation à des températures sous-létales (Myrich et Cech, 2003). Un 
échantillon de poissons, habituellement acclimaté à une température spécifique, est 
sujet à une augmentation ou à une baisse de la température avant qu’un point final, 
sous-létal mais proche, ne soit atteint. Cox (1974, in Kilgour et Mc Cauley, 1986) 
définit ce point comme étant la moyenne arithmétique des valeurs de température 
des points thermiques collectifs auxquels l’activité locomotrice devient 
désorganisée et l’animal perd alors sa capacité de s’échapper de conditions 
l’amenant à une mort certaine. L’échantillon aura subi une période d’acclimatation 
et sera soumis à un taux de variation de température constant suffisamment lent 
pour permettre aux parties profondes du corps de suivre les variations de 
température de l’environnement sans un temps de décalage et suffisamment rapide 
pour que le poisson n’ait pas le temps de s’acclimater aux nouvelles conditions de 
température ; 

 
- la méthode Chronic Lethal Method (CLM) est une variante du CTM. Le taux 

d’augmentation de la température est ralenti à 1°C par jour et permet aux poissons 
de s’acclimater aux changements de température. Cette approche diffère du CTM 
d’une part par le taux de changement de température qui permet aux poissons de se 
réacclimater pendant les essais et d’autre part par le point final qui est la mort ; 

 
- la température et le temps d’acclimatation étant des variables tout aussi 

importantes pour évaluer la tolérance thermique d’une espèce (Newman, 1995), un 
indicateur synthétique de ces deux paramètres a été proposé appelé nombre de 
degré-jour ou nombre de degré-heure (Cnaani et al., 2000 et Charo-Karisa et al., 
2005). Un jour degré représente la somme de jours de survie multipliée par la 
différence entre la température d’exposition et la température initiale ; 

 
- la méthode d’exposition chronique acclimatée (ACE) sans fluctuation de 

température. La méthode ACE n’expose pas brutalement aux températures test, 
mais la température de l’eau est changée lentement de la température 
d’acclimatation à la température test. Les températures tests sont tenues constantes 
pour 30 jours ou plus, ce qui fournit des indicateurs de stress sous-létaux comme la 
croissance ralentie ou l’apparition de maladie, qui peuvent être mesurées en plus 
de la mortalité ; 

 
- la méthode d’exposition chronique acclimate (ACE) avec fluctuation de 

température.  
 

Un certain nombre de paramètres peuvent influer la tolérance thermique d’un poisson. La  
Figure 4 recense les plus importants. 
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Figure 4 : Exemples de facteurs pouvant influer la réponse d’un poisson à la température. Sources : Image 
modifiée d’Armour (1991). 
 

2. Indicateurs de performance de reproduction. 
 

La température serait la variable dominante influençant le déclenchement de ponte. Ce 
serait même à la fois le niveau de la température, mais aussi le temps d’incubation à cette 
température donnée. Dans les publications portant sur le sujet, les caractéristiques de 
température déterminant la reproduction sont en général estimées à partir des informations 
suivantes :  

 
- l’âge à maturité sexuelle (L50) ;  

 
- l’indice gonado-somatique (rapport poids des gonades/poids du corps en %) ;  

 
- la fécondité absolue (nombre d’ovocytes par femelle) ;  

 
- la fécondité relative (nombre d’ovocytes par kilogramme) ;  

 
- le diamètre des œufs ;  

 
- le % d’éclosion des œufs ;  

 
- le % de survie des larves ;  

 
- la période d’incubation (nombre de jours) ; 

 
- le poids moyen du sac vitellin chez l’alevin (en mg) ; 

 
- la taille moyenne de l’alevin portent le sac vitellin (en cm/alevin) ; 

 
- la durée d’absorption du sac vitellin (en nombre de jours). 
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3. Indicateurs de performance de croissance et d’alimentation. 
 

Brett (1952) et Kolar et Lodge (2001) indiquent que la température de l’eau a un 
impact significatif sur le taux métabolique des poissons et peut être une contrainte sur 
l’établissement des espèces. L’augmentation du taux de croissance reflète l’augmentation de 
l’appétence, de la consommation alimentaire et des taux de réaction biochimiques au sein de 
la gamme de tolérance thermique de l’espèce (Brett et Groves, 1979 et Jobling et al., 1993). 
Selon Jobling et al. (1993), l’appétit présente un pic à des températures approchant la limite 
de tolérance thermique supérieure de l’espèce mais chute aux deux extrêmes de la gamme de 
tolérance. Les performances de croissance et de conversion des aliments sont en général 
utilisées pour évaluer la gamme de température optimale et l’optimum de croissance. 
 

Jobling (1981) a estimé la gamme de température optimale de croissance à partir de 
cette équation :  
Optimum de croissance = (Préférendum thermique + 0.53)/1.05. 
 

D’autres indicateurs de performance métabolique sont aussi utilisés dans la littérature 
pour évaluer les limites de température de croissance et l’optimal de température de 
croissance :  
 
- le taux de croissance spécifique moyen (en anglais le specific growth rate ou SGR) est 
l’indicateur en général utilisé en complément du Protein Efficiency Ratio (PER) et du Food 
Conversion Ratio (FCR) calculés à partir des équations suivantes :  
 
SGR = 100(lnW2 _ lnW1) (t2-t1)-1  
 

où W2 et W1 sont les poids du corps des poissons aux temps t2 et t1 (en nombre de jours) 
 
PER= Gain en poids total (en g)/ quantité de protéine consommée (en g) ; 
 
FCR = Gain en poids total/quantité d’aliments consommée. 
 

Un autre indicateur a été développé par Mallet et al. (1999) pour relier l’influence de 
la température et le coefficient de croissance k issu de la courbe de Von Bertalanffy :  
 
k(T) = kopt [(T-Tmin) (T-Tmax)]/[(T-Tmin)(T-Tmax) – (T-Topt)

2 ] 
 
où T représente la température, Tmin la température minimale,Tmax la température maximale et 
kopt, le coefficient de croissance optimal à la température optimale Topt. 
 
Cet indicateur, en plus de prendre en compte la variabilité des taux de croissance selon 
l’espèce et la latitude étudiée, permet de reconstruire une parabole liant indicateur de 
croissance et température. 
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A.          Matériel et méthodes. 
 

 Dans le but de déterminer les caractéristiques thermiques principales des espèces, un 
certain nombre de données ont été collectés dans des articles scientifiques recherchés sur 
internet et dans les bibliothèques du Muséum National d’Histoire naturelle. Les mots-clés 
pour cette recherche de publications ont été température, tolérance thermique, CTMin, 
CTMax, IULT, ILLT, SGR, FCR et PER associés aux noms des six espèces étudiées. La 
plupart des publications scientifiques utilisées sont issues d’expérimentations en laboratoire à 
des fins aquacoles. 
 
Tableau 2 : Nombre de publications scientifiques trouvées portant directement ou 
indirectement sur la tolérance thermique  des six espèces étudiées. 
 

Espèces Publications portant  
sur la croissance 

Publications portant  
sur la tolérance thermique 

Oreochromis niloticus 94 10 
Oreochromis mossambicus 16 7 

Clarias gariepinus 62 2 
Micropterus salmoides 10 6 

Ictalurus punctatus 34 5 
Ctenopharyngodon idella 21 3 

 
 

Une méta-analyse a également été effectuée sur l’espèce pour laquelle il y avait le plus 
d’information, c'est-à-dire Oreochromis niloticus. Cette méta-analyse a permis d’étudier la 
relation entre la croissance de cette espèce et les conditions thermiques des différentes 
expériences réalisées dans la littérature scientifique, et d’identifier les principaux facteurs 
expliquant la variabilité des résultats observés entre les différentes expériences. Cette méta-
analyse est détaillée en annexe 8.  
 
B. Résultats. 
 
 

Le tableau 3 regroupe les principales caractéristiques thermiques des six espèces 
étudiées collectées dans la littérature. L’ensemble des données de tolérance thermique 
trouvées sont présentées pour chaque espèce dans les annexes (Annexes 2, 3, 4, 5, 6 et7). 
Elles sont toutes considérées comme des espèces d’eau chaude (Magnuson et al., 1997 et 
Armour, 1991) pouvant vivre dans une large gamme de température. Elles seraient donc peu 
limitées, lors de leur implantation dans les cours d’eau français, par les températures les plus 
hautes mais pourraient l’être par les températures les plus basses qui tendent à remonter avec 
les effets du réchauffement climatique.  
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Tableau 3 : Synthèse des valeurs des différents indicateurs synthétiques de tolérance thermiques pour les six espèces de poissons étudiés dans le 
cadre d’Invaqua. 
 

 Gamme de 
température 

Température de 
 reproduction 

Température  
de croissance 

Tolérance 
thermique minimale 

ILLT, CTmin 

Tolérance thermique 
maximale 

ULLT, CTMax 

Préférendum 
de 

température 
Oreochromis niloticus 
niloticus 

8-42°C  Gamme : >20°C 
Philippart et Ruwet, 
1982. 

- Gamme : 25-29°C 
Charo-Karisa et al., 
2005. 
- Optimal : 28°C  
 

- CTmin  5.6°C (0.3)  
- ILLT : 14.1°C (2.1) 
Kater et Smitherman, 
1988. 

- CTMax : 33.6 °C  
Beitinger et al., 2001. 

 

Oreochromis 
mossambicus 

17°C - 35°C  
Philippart et 
Ruwet, 1982 
 

- Optimal : 23°C 
Subasinghe et 
Sommerville, 1992. 
- Eclosion : 17-40°C  

- Gamme : 25-30 °C  
- Optimal : 30 °C 
Behrends et al., 2000.  
 

- CTmin: 7 °C 
Behrends et al., 1990  
- ILLT : 16 °C 
Armas-Rosales, 
2006. 

- CTMax : 37 ,6°C 
Allanson et Noble, 1964. 

27,5-37,8 °C  
Stauffer, 1986. 

Clarias gariepinus 6-50°C 
Babiker, 1984. 

Gamme: 21-30°C  
Yalcin et Akyurt, 2002. 

Gamme : 20-35°C  
Haylor et Mollah, 
1995. 

- CTMin : 7.9-10.1°C 
HamaCkova et al., 
1992 

- CTMax : 38.7-40.1°C 
Hamackova et al, 1992. 

 

Micropterus salmoides  10°C - 32°C  
Eaton et al., 
1995. 

- Gamme : 21-30°C  
Lang et al. 2003 ; 
- Optimal : 20-21°C, 
Clugston, 1964 ; 
- Gamme de survie des 
œufs : 10-30 °C ; 
Kelley, 1968. 

- Gamme : 24-30 °C 
Venables et al., 1978. 
- 15-36°C  
Stuber et al, 1982. 
 

- CTMin : 3.2-7,1°C 
 

- CTMax : 36·9-40.1°C, 
Smith et Scott, 1975 ; 
- IULT : 33.4 °C 
Lutterschmidt et Hutchison, 
1997. 

27,1-29.2°C  
Fraenkel et 
Gunn, 1961.  

Ictalurus punctatus 5-35°C  
Mc Cauley et 
Beitnger, 1992. 

- Gamme d’éclosion : 
>21°C  
Small et Bates, 2001. 

- Gamme : 27-32°C  
Buentello et al., 
2000.  

- CTmin : 2.7-9.8 °C 
Currie et al., 1998. 
 

- CTmax 40°C 
- IULT : 30.9 °C Bennett et 
al., 1998. 

20–25°C 

Ctenopharyngodon 
idella 

0-33°C - Gamme de 
reproduction : >20 °C 
Shireman et Smith, 
1983. 

  - CTmax juvénile: 33-41°C 
Chilton et Muoneke, 1992 ; 
- CTmax adultes : 35-36°C  

27-34°C 
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Discussion 
 
L’étude de la tolérance thermique des poissons étudiés peut intéresser les gestionnaires 

car ce facteur est fortement limitant pour un certain nombre de traits de vie pouvant favoriser 
l’implantation et la dynamique des populations de ces espèces (croissance, reproduction, 
survie des œufs…). Les indicateurs cités précédemment, bien que leur qualité et leur lien avec 
le milieu naturel puissent être discutés, sont utilisés pour connaitre les caractéristiques de 
thermie des espèces de poissons. Les données de laboratoire, souvent plus aisées et moins 
onéreuses que celles issues du travail de terrain, peuvent être un élément d’information 
pertinent, mais présenter des limites du fait des effets des facteurs biotiques et abiotiques cités 
précédemment influant sur les limites de tolérance thermique. 
 

Pendant les essais de CTM, les poissons sont sujets à des changements de 
températures rapides qui arriveraient rarement dans la nature et les températures létales 
identifiées par le CTM seraient plus élevées que les températures létales dans la nature. De 
plus, les régimes thermiques naturels varient quotidiennement et saisonnièrement (Sinokrot et 
Stefan, 1993) et de manière exacerbée dans les systèmes anthropisés. Les poissons sont donc 
exposés à des températures variables, les plus élevées ne durant que quelques heures chaque 
jour (Poole et Berman, 2001). Les réponses thermiques mesurées pour des poissons exposés à 
des températures constantes peuvent donc ne pas être des bons indicateurs des réponses en 
milieu naturel (Johnstone et Rahel, 2003 et Schrank et al., 2003). Les résultats des analyses 
comparatives entre température constante et température cyclique diffèrent, mais il semblerait 
que des stress accumulés de températures limites auraient plus d’effets létaux qu’une 
température statique. Pour autant, du fait de l’acclimatation, les poissons survivraient à des 
fluctuations de températures journalières avec des pics excédant les limites létales 
déterminées sous des conditions statiques (Dickerson et Vinyard, 1999 ; Johnstone et Rahel, 
2003 et Schrank et al., 2003). De plus, les poissons présentent un comportement 
thermorégulateur à plusieurs échelles de temps (quotidienne, saisonnière, annuelle) et à 
plusieurs échelles spatiales. A une échelle locale (quelques mètres à quelques centaines de 
mètres), des contrastes de température au sein des cours d’eau conduisent les poissons à 
rechercher des refuges thermiques dans les affluents, dans les annexes fluviales, ou dans les 
eaux souterraines (Meisner et al., 1998 et Schrank et al., 2003).  

 
Les différences de conditions biotiques entre laboratoire et milieu naturel peuvent 

aussi influer les valeurs de tolérance thermique. En effet, la disponibilité alimentaire et la 
qualité de l’alimentation diffèrent fortement (Kelly et Kohler, 1999 in Charo-Karisa et al. ; 
Despatie et al., 2001 ; Pulgar et al., 2003 in Van der Veer, 2008 ; Brett 1979 ; Allen et 
Wootton, 1982 et Cui et Wootton, 1988). Les poissons en laboratoire sont en général nourris à 
l’excès alors que, dans la nature, les poissons sont confrontés à des variations de disponibilité 
en proie ou en qualité. En milieu naturel, des températures sublétales pourraient aboutir à une 
mortalité du fait d’une alimentation réduite, d’une efficacité de conversion et d’une croissance 
altérée des poissons (Brett, 1971 ; Dickerson et Vinyard, 1999 ; Selong et al., 2001 ; 
Johnstone et Rahel, 2003 et Meeuwig et al., 2004), une combinaison d’autres facteurs 
sublétaux (maladie, parasitisme, prédation, compétition…) pouvant alors influer. 
 

De manière indirecte, les effets de la température sur la reproduction peuvent affecter 
fortement la mortalité des reproducteurs, le taux de maturation, la viabilité des gamètes 
(Patterson, 2004 et Mann et Peery, 2005), la viabilité des œufs et la survie à l’éclosion (Van 
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der Kraak et Pankhurst, 1997). Pour autant, des adaptations des espèces peuvent se faire en 
décalant leur comportement selon la température par exemple, en cherchant des eaux plus 
froides ou plus chaudes pour pondre.  
 

En conclusion, bien que certains auteurs ont noté une bonne correspondance entre les 
mesures de laboratoire et les limites de distribution thermique dans la nature (Cech et al., 
1990 in Van der Veer, 2008), il faut rester prudent quant à l’extrapolation au milieu naturel 
des résulats issus d’expériences de laboratoire. Globalement, des expérimentations ex situ en 
mésocosmes couvrant une large gamme de températures permettraient de mieux décrire la 
niche thermique des espèces de poissons d’eau douce.  
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Deuxième partie : Modélisation de niche pour les six espèces 
étudiées 
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Introduction 
 

La quantification des relations entre les êtres vivants et leur environnement est au 
cœur de la modélisation des distributions d’espèces. Ces modèles sont basés sur les niches 
écologiques, c’est-à-dire l’ensemble des habitats qui répondent aux exigences écologiques 
d’une espèce. Les premiers fondements de la niche écologique ont été introduits par Grinnell 
(1917) et Elton (1927). Hutchison (1957) a, par la suite, défini la niche fondamentale d’une 
espèce comme le jeu de conditions environnementales dans laquelle une espèce peut survivre 
et persister. La niche fondamentale peut être vue comme un hypervolume à n dimension, tous 
les points au sein de cet espace correspondent à un état de l’environnement qui devrait 
permettre à l’espèce d’exister indéfiniment. Ce sont ces axes à n dimension qui définissent 
l’espace environnemental de l’espèce. Cette définition est devenue le point central de 
nombreuses théories écologiques (Pulliam, 2000), mais la distinction entre plusieurs types de 
niche est aussi importante. En effet, dans la nature, des paramètres biotiques (parasitisme, 
prédation, compétition, facilitation), physiologiques ou géographiques (barrières naturelles, 
anthropiques…) peuvent contraindre la dispersion de l’espèce et l’exclure de certaines 
portions de sa niche fondamentale. La niche réalisée correspond donc à la niche réellement 
occupée par une espèce contrainte par des facteurs biotiques et abiotiques (Hutchinson, 1957). 
La niche potentielle (ou niche fondamentale) représente la niche qu’habiterait l’espèce 
indépendamment de l’ensemble des contraintes biotiques et des contraintes géographiques 
(barrières naturelles, barrières anthropiques..). 
 

L’implantation d’une espèce dans un nouvel habitat se fait en plusieurs étapes (Figure 
5). Sa distribution est premièrement contrainte par des barrières géographiques qui 
contraignent son installation. En second, elle est contrainte par des facteurs abiotiques 
(climatiques, topographiques, anthropiques…) qui vont déterminer sa niche potentielle, puis 
par des filtres biotiques qui vont déterminer sa niche réalisée. Les espèces introduites 
s’affranchissent de la première contrainte puisqu’elles sont importées dans le milieu bien que 
d’autres barrières géographiques puissent par la suite, limiter leur dispersion. Les facteurs les 
plus contraignants pour leur implantation sont donc en premier lieu les facteurs abiotiques. 
Evaluer l’implantation d’une espèce exotique en dehors de son aire de répartition native 
revient donc à évaluer sa niche potentielle. Ce travail a donc pour but d’estimer la niche 
potentielle des espèces étudiées en France métropolitaine et dans les départements d’Outre-
mer, ceci revenant à déterminer les conditions climatiques et topographiques favorables à 
l’implantation des espèces dans les cours d’eau français. Ces estimations de niche potentielle 
se font communément grâce à des techniques de modélisation statistique (Guisan et Thuiller, 
2005). Les résultats des modèles obtenus à partir d’une estimation de la distribution des 
espèces dans l’aire où elles sont établies, sont projetés en France dans les conditions 
environnementales actuelles et futures à partir de données environnementales fournies par le 
Groupe d’Expert Intergouvernemental sur l’Evolution du Climat (GIEC).  
 

Après une présentation des méthodes de modélisation et des données utilisées, les 
résultats des prédictions et leur qualité seront discutées dans ce chapitre. 
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Figure 5 : Dynamique d’implantation d’une espèce exotique dans un nouvel espace environnemental et 
géographique. La naturalisation d’une espèce (ou phase d’établissement) correspond à la reproduction naturelle à 
long terme d’une espèce exotique.  
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A. Modéliser la distribution spatiale d’une espèce : les 
différentes étapes 
 

Les modèles de distribution d’espèce nécessitent deux types de données, des données 
d’occurrence décrivant la distribution de l’espèce et des données environnementales, 
décrivant la zone dans laquelle l’espèce est observée. Ces données permettent de modéliser la 
niche de l’espèce dans son espace écologique. Ce modèle est ensuite utilisé pour prédire 
l’implantation potentielle de l’espèce dans sa zone native, dans une autre zone géographique 
ou dans des conditions futures (Figures 6 et 7). 
 
 

 

 
 
Figure 6 : Diagramme illustrant la modélisation de niche écologique. La niche de l’espèce est d’abord 
caractérisée dans l’espace environnemental en reliant les sites d’occurrences observés à un ensemble de variables 
environnementales. Dans l’espace environnemental, le modèle identifie en général une partie de la niche occupée 
ou la niche fondamentale. Le modèle est ensuite projeté dans l’espace géographique pour définir la distribution 
actuelle et la distribution potentielle. Sources : Peterson (2003). 
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Figure 7 : Etapes de la modélisation de niche écologique dans une zone géographique nouvelle ou dans des 
conditions climatiques futures. Sources : Lassalle (2008). 
 

1. Les données environnementales. 
 

Hutchison a proposé que toutes les variables physiques et biologiques soient utilisées 
pour représenter l’environnement de distribution d’une espèce. Les modèles de niche 
écologique réalisés, en général, privilégient les variables caractérisant l’environnement 
physique (variables bioclimatiques et topographiques) bien que des variables biologiques 
soient quelquefois utilisées.  
 

La nature des données environnementales peut être variable (continue, binaire ou 
catégorielle), mais elles doivent avoir une même échelle spatiale. Cette dernière présente deux 
composantes, l’étendue et la résolution. L’étendue correspond à la taille de la région pour 
laquelle le modèle est développé alors que la résolution se réfère à la taille de l’ensemble des 
cellules. Les cartes « raster », format général de représentation géographique de chaque 
variable environnementale, sont des grilles de n cellules isométriques couvrant toute la zone 
d’étude. Chaque cellule de la carte contient la valeur d’une variable.  
 

La sélection des variables est une étape essentielle dans la modélisation (Guisan et 
Zimmermann, 2000 et Heikkinen et al., 2006). Elles doivent présenter un sens écologique et 
ne pas être corrélées entre elles. 
 
• Les données bioclimatiques de projections des modèles. 

 
Dans le cadre du projet Invaqua et dans un certain nombre de publications 

scientifiques, les modèles sont projetés dans les conditions climatiques actuelles et futures 
afin de fournir aux gestionnaires des informations sur les implantations potentielles d’espèces 
exotiques dans un contexte de réchauffement climatique. Les données climatiques utilisées 
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proviennent des travaux de l’IPCC (Intergovernmental Panel on Climate Changes). Selon 
l’IPCC (2007), le changement climatique est principalement causé par l’introduction de 
volumes croissants de gaz à effet de serre dans l’atmosphère. Compte tenu des processus 
dynamiques complexes déterminant les émissions (IPCC, 2000), la réalisation de projections 
d’émissions selon plusieurs scénarios est impérative avant de réaliser des projections 
climatiques. Ces scénarios (40 au total) présentent des alternatives plausibles d’évolution du 
climat dans le futur. Ils sont groupés en quatre familles (Figure 8) étudiant des voies du 
développement mondial en fonction d’un large éventail de facteurs (démographiques, 
économiques et technologiques) et les émissions de gaz à effet de serre qui en 
résultent (Nakicenovic et Swart, 2000 in Buisson, 2009) :  

 
- Famille A1 : l’hypothèse serait un monde caractérisé par une croissance économique 

rapide, un pic de population mondiale au milieu du 21ème siècle et l’adoption rapide 
de nouvelles technologies plus efficaces. Cette famille est divisée en trois groupes 
selon les orientations de l’évolution technologique du point de vue des sources 
d’énergie : forte composante fossile (A1FI), forte composante non fossile (A1T) et 
équilibre entre les sources (A1B) ; 

 
- Famille B1 : Elle décrit un monde convergent présentant les mêmes caractéristiques 

démographiques qu’A1, mais avec une évolution plus rapide des structures 
économiques vers une économie de service et d’information ; 

 
- Famille B2 : Elle correspond à un monde caractérisé par des niveaux intermédiaires de 

croissances démographique et économique, privilégiant l’action locale pour assurer 
une durabilité économique, sociale et environnementale ; 

 
- Famille A2 : Elle décrit un monde très hétérogène ayant une forte croissance 

démographique, un faible développement économique et de lents progrès 
technologiques. 

 
Les émissions d’énergie fossile ayant fortement augmenté depuis 2000 à un niveau 

plus important que prévu (Raupach et al., 2007), les scénarios A1 et A2 seraient à privilégier. 
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Figure 8 : Gauche : émissions mondiales de gaz à effet de serre (en Gigatonnes équivalent CO2/an) prédites 
pour la période 2000-2100 sous six scénarios de référence (SRES, Nakicenovic et Swart 2000) : B1 (bleu foncé), 
A1T (violet), B2 (orange), A1B (vert), A2 (rouge) et A1FI (bleu clair). La zone ombrée grise représente 
l’intervalle à 80% des scénarios publiés depuis le SRES tandis que les lignes pointillées délimitent la plage 
complète des scénarios post-SRES. Droite : réchauffement global de la température en surface par rapport à 
1980-1999 (moyennes mondiales) pour trois scénarios de référence (B1 - bleu foncé, A1B - vert, A2 - rouge) en 
prolongement des simulations relatives au 20ème siècle. La courbe rose correspond à un maintien des 
concentrations atmosphériques de gaz à effet de serre aux niveaux de 2000. Les barres sur la droite précisent la 
fourchette probable d’augmentation de température pour la période 2090-2099 sous les six scénarios de 
référence. La zone foncée à l’intérieur des barres correspond à la valeur la plus probable de réchauffement. 
Sources : IPCC (2007 in Buisson, 2009). 
 

Les scénarios futurs d’émissions de gaz à effet de serre sont ensuite utilisés pour 
générer des climats futurs en utilisant des Modèles de Climat Général. Ces modèles 
mathématiques sont construits à partir de données climatiques observées. Ils sont utilisés pour 
évaluer le climat depuis des décennies (IPCC, 2009). Néanmoins, des incertitudes existent, 
notamment pour les variables liées aux précipitations (IPCC, 2007). Généralement, les 
incertitudes de projection augmentent avec des échelles spatiales et temporelles fines et les 
prédictions régionales sont moins fines que celles à l’échelle globale. 

 
Les données bioclimatiques sont disponibles sur le site worldclim (Hijmans et al., 

2005 ; http://www.worldclim.org/) pour les conditions actuelles et sur le site du CIAT pour 
les données futures (Tableau 9). Dix neuf variables synthétiques bioclimatiques sont 
proposées sur ce site (Annexe 8). Elles sont dérivées des températures moyennes et des 
pluviosités sur la période 1960-1990. Elles représentent des tendances annuelles (température 
annuelle moyenne, précipitation annuelle…), la saisonnalité (gamme de température et de 
précipitation annuelle…) et les valeurs extrêmes (température du mois le plus froid ou le plus 
chaud ou précipitation des saisons les plus humides ou les plus sèches). 

 
2. Les données biologiques 

 
La distribution des espèces peut se présenter sous la forme de données de présence 

(localité où l’espèce a été observée) ou sous la forme de données de présence/absence 
(enregistrements de présence et absence de l’espèce dans des lieux échantillonnés). Le 
premier type de données est souvent associé des inventaires ciblés (c-à-d. des recensements de 
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certains taxons) alors que le deuxième type de données est associé  à des inventaires complets 
de la faune et de la flore d’une région.  L’abondance des espèces peut être renseignée mais ce 
type de données est rarement disponible à de larges échelles spatiales. 

 
La qualité des prédictions est fortement tributaire de la qualité des données utilisées 

(variables environnementales, données d’occurrence, données d’absences ou de pseudo-
absences) et de choix méthodologiques. Quel que soit le type de modèle utilisé, l’estimation 
de la niche potentielle nécessite que les données d’occurrence utilisées fournissent une 
description correcte de l’ensemble du gradient environnemental colonisé par l’espèce ; 
cependant les données d’occurrence sont rarement collectées dans le cadre d’un protocole 
d’échantillonnage standardisé. De plus, les changements de conditions environnementales 
dans le temps et les facteurs limitant la dispersion de l’espèce (barrières géographiques…) 
contraignent cette niche potentielle et les points de présence reflètent donc plutôt leur 
distribution réalisée et non pas leur distribution potentielle.  

 
Des zones de « fausses présences » peuvent exister pour les espèces mobiles : il s’agit 

de zones dites « puit » (« sink ») par opposition aux zones dites « source ». La zone « puit » 
est une zone ne présentant pas les conditions environnementales nécessaires pour supporter 
une population viable mais pouvant être fréquentée régulièrement par des individus provenant 
d’une zone proche qui supporte une population viable (zone «source»). Cela signifie que des 
occurrences peuvent être rencontrées dans des zones en-dehors de la niche fondamentale de 
l’espèce (Pulliam, 2000). On peut tout de même considérer que les points d’occurrence 
utilisés seront plus fréquents dans les zones «source» que dans des zones « puit ». 

 
Les données d’absence sont rarement disponibles et potentiellement peu fiables. 

D’après Lobo et al. (2010), trois types d’absence existeraient : méthodologiques, 
environnementales et contingentes. Les absences de type « contingente » sont définies comme 
celles causées par des forces contraignantes sur les zones climatiques et environnementales 
favorables (dispersion limitée, facteurs historiques, extinction locale, interactions 
biotiques…). Les absences dites « environnementale » sont celles causées par l’absence de 
conditions climatiques ou habitationnelles favorables dans une zone donnée. Les absences de 
type « méthodologique » sont le résultat de biais dans les méthodes de collecte. La probabilité 
de rencontrer un de ces types d’absence varierait selon la distance géographique et 
environnementale aux points d’occurrence. 
 
• Les hypothèses liées aux modèles de niche.  
 

Si l’on souhaite estimer l’aire de répartition potentielle (ou niche potentielle) d’une 
espèce, les modèles de niche de type présence-absence doivent être construits avec des 
données de présence et d’absence respectant l’hypothèse d’équilibre (ou quasi-équilibre) 
(Guisan et Theurillat, 2000 ; Guisan et Zimmermann, 2000 et Guisan et Thuiller, 2005). Cet 
équilibre existe si l’espèce est présente dans toutes les zones environnementalement 
favorables et absentes dans toutes les zones qui lui sont défavorables. Or, la plupart des 
espèces animales et végétales pourraient s’établir dans certaines localités favorables mais ne 
le font pas à cause (Pulliam, 2000) : 

 
- des interactions biotiques (prédation, compétition, parasitisme) ; 
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- des contingences historiques de la zone biogéographique (présence de barrière 
géographique, glaciations…) ; 

 
- de leurs faibles capacités de dispersion. 

 
Ces facteurs biotiques et historiques conduisent généralement à des situations où 

l’équilibre n’est pas atteint. Ceci implique que les modèles de type présence-absence tendent 
surtout à estimer la niche réalisée de l’espèce (ou distribution réalisée) et non sa niche 
potentielle (Jimenez-Valverde et al., 2008). Pour estimer la niche potentielle d’une espèce à 
partir d’un modèle de type présence-absence, les absences ne doivent être dues qu’aux 
conditions environnementales défavorables (Jimenez-Valverde et al., 2008), ce qui est 
impossible à savoir. Une façon de s’approcher de la niche potentielle est d’utiliser des 
modèles de type « presence-only » ou bien des modèles de type présence-absence qui 
incorporent uniquement des pseudo-absences (cf. le chapitre A.3, le choix d’un modèle) 
(Jimenez-Valverde et al., 2008). 

 
En ce qui concerne les espèces exotiques, les données utilisées pour construire les 

modèles de niche constituent un instantané du processus d’invasion. En effet, les absences ne 
peuvent pas être considérées comme de vraies absences puisque la plupart des espèces 
exotiques ne sont vraisemblablement pas encore à l’équilibre avec leur environnement dans la 
zone colonisée (Peterson, 2003). Les modèles de niche tendent ainsi souvent à sous-estimer la 
niche potentielle des espèces exotiques envahissantes (Peterson, 2003).  
 

3. Le choix d’un modèle 
 

Différentes approches de modélisation ont été développées selon le type de données 
disponibles. Certains modèles nécessitent des données de présence et d’absence tandis que 
d’autres, appelés modèles de « présence-only », n’utilisent que des données de présence. Cette 
méthode est recommandée lorsque les absences sont peu fiables (espèces rares ou cryptiques). 
Le tableau 4 recense les différents modèles de niche existants. 

 
Trois grandes catégories de modèles de type sont décrites dans la littérature scientifique :  
 

- les modèles nécessitant seulement des données de présence (Bioclim et Domain). Ces 
méthodes se basent sur la construction d’enveloppes climatiques formées par les 
points de présence des espèces 

 
- les méthodes qui utilisent des données environnementales pour la zone d’étude entière 

(Maxent et Enfa). Ces méthodes se focalisent sur le lien entre les conditions 
environnementales sur les points de présence de l’espèce et les conditions 
environnementales dans la zone d’étude (données de « background »). Les lieux de 
présence font partie intégrante de la zone d’étude ; 

 
-   les méthodes qui utilisent des présences et des absences (ou pseudo-absences) de la 

zone d’étude. Les pseudo-absences peuvent être choisies car les absences sont 
indisponibles ou peu fiables. La méthode la plus commune est de sélectionner de 
manière aléatoire des points dans toute la zone d’étude (Hirzel et al., 2002 et 
Zaniewski et al., 2002) en maintenant un poids égal aux présences et pseudo-absences.  
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Un focus sur le logiciel Maxent et sur six méthodes de modélisation de présence-
absence est présenté dans les paragraphes suivants, ces outils étant utilisés dans le cadre de 
cette étude. 
 
Tableau 4 : Méthodes de modélisation utilisées pour les modèles de distribution d’espèce. 
 

Méthode Nom du 
logiciel 
associé 

Type de données 
espèces requises 

Référence 
bibliographique clé 

Bioclim (basé sur 
une enveloppe 

climatique) 

BIOCLIM présence seule  Busby (1991) 
http://openmodeller.sourcef
orge.net/index.php?option=
com_frontpage&Itemid=1 

Gower  Metric DOMAIN présence seule Carpenter et al. (1993) 
http://www.cifor.cgiar.org/
docs/_ref/research_tools/do

main/ 
http://diva-gis.org 

Ecological Niche 
Factor Analysis 

(ENFA) 

BIOMAPPER 
ou R 

présence Hirzel et al. (2002) 
http://www2.unil.ch/bioma

pper/ 
Maximum Entropy MAXENT présence Phillips et al. (2006) 

http://www.cs.princeton.ed
u/~schapire/maxent/ 

Genetic algorithm 
(GA) 

GARP pseudo-absence Stockwell et Peters (1999) 
http://www.lifemapper.org/

desktopgarp/ 
Artificial Neural 
Network (ANN) 

SPECIES présence et absence 
(ou pseudo-absence) 

Pearson et al. (2002) 

Regression: 
generalized linear 

model (GLM), 
generalized additive 

model (GAM), 
boosted regression 

trees (BRT), 
multivariate adaptive 

regression splines 
(MARS) 

R presence et absence 
(ou pseudo-absence) 

Lehman et al. (2002) 
Elith et al. (2006) 

Leathwick et al. (2006) 
Elith et al. (2007) 

Méthodes multiples BIOMOD présence et absence 
(ou pseudo-absence) 

Thuiller (2003) 

Méthodes multiples OpenModeller dépend de la 
méthode choisie 

http://openmodeller.sourcef
orge.net/ 

 
• Maxent. 
 

Maxent (Philips et al., 2004 et 2006) a été choisi pour réaliser les modèles de type 
« presence-only » car il est abondamment utilisé et semble être l’outil le plus performant des 
modèles de « présence-only » (Elith et al., 2006).  
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D’après Phillips et al. (2006), Maxent est une méthode de « machine learning » qui 

estime la distribution des espèces grâce à un algorithme basé sur la notion d’entropie. 
L’algorithme est garanti pour converger jusqu'à la probabilité de distribution optimale. 
Maxent contrôle la surévaluation en utilisant un paramètre de régularisation qui contraint la 
distribution estimée telle que la valeur moyenne pour une variable donnée soit proche de la 
moyenne empirique au lieu d’être égale. La distribution de probabilité estimée par Maxent est 
calculée sur tous les pixels de la zone d’étude qui ont des données. Si le nombre de pixels 
excède 10 000, un échantillon aléatoire de 10 000 pixels de référence est utilisé pour 
représenter la variété des conditions environnementales présentes dans les données (Philips et 
al, 2006). La distribution de probabilité estimée par Maxent est alors calculée par 
combinaison des points du référentiel et des points de localisation utilisée pour la construction 
du modèle. 
 
• Les modèles de type présence-absence. 
 

Plusieurs méthodes de modélisation de niche avec des données de présence et 
d’absence ou de pseudo-absences sont disponibles sous R (R Development Core Team, 2007).  
Parmi celles-ci, six ont été sélectionnées pour leur utilisation commune : 
 

- les outils de régression comme les GLM et les GAM. Les GLM ou modèles linéaires 
généralisés (McCullagh et Nelder, 1989) sont basés sur une variable dite de réponse 
(occurrence des espèces), des variables prédictives (variables climatiques et 
topographiques) et une fonction de lien (logit dans notre étude) qui décrit la relation 
entre la valeur attendue de la réponse et les variables prédictives. Les GLM ont 
l’avantage de modéliser des relations paramétriques complexes entre les variables 
réponses et prédictives (linéaires, quadratiques ou polynomiales) et de tester les 
interactions entre variables prédictives (Guisan et al., 1999). Afin de prendre en 
compte la non-linéarité des réponses, situation la plus fréquente en écologie, les 
variables sont en général élevées au carré. Les GAM ou modèles additifs généralisés 
(Hastie et Tibshirani, 1990) peuvent être considérés comme la forme non paramétrique 
des GLM dans lesquels la fonction spécifiant la relation entre la variable réponse et les 
prédicteurs est remplacée par une fonction de lissage dépendante des données. En 
écologie, les relations entre variables étant rarement linéaires (en particulier dans le 
cas de la présence d'une espèce en fonction de données climatiques), les GAM sont 
considérés comme une représentation plus réaliste (Chambers et Hastie, 1997 et Yee et 
Mitchell, 1991 in Lauzeral, 2008). Dans le cas de la modélisation de niche, la forme 
est en cloche (absence pour les valeurs extrêmes et présence pour une certaine gamme 
de valeurs intermédiaires). Ces deux types de modèle peuvent être utilisés pour 
projeter la distribution d’espèces modélisées dans d’autres espaces géographiques et 
temporels ; 

 
- les méthodes reposant sur les arbres de classification ou de régression. Un arbre est 
construit par scission répétée des données suivant une règle basée sur les variables de 
milieu. A chaque scission, les données sont partitionnées en deux groupes exclusifs 
aussi homogènes que possible, l’hétérogénéité de deux groupes au niveau d’un nœud 
étant définie par la notion de déviance. Pour contrôler la longueur de l’arbre, des 
fonctions d’élagage construisent des séquences de sous-arbres emboîtés en supprimant 
de manière récursive les nœuds expliquant la moins grande déviance dans les données. 
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La distinction entre arbre de classification et de régression provient de la variable 
réponse (arbre de classification pour des données catégorielles et arbre de régression si 
les données sont continues). De nombreuses études (Vayssières et al., 2000) ont 
montré que ces méthodes offraient une alternative aux régressions généralisées (GAM 
ou GLM), étant tout aussi précises et offrant des propriétés attrayantes (facilité de 
construction, visualisation hiérarchique des variables, inclusion d’interactions entre 
variables). Leur inconvénient majeur est la faible adéquation des modèles pour des 
relations linéaires simples (Hastie et Tibshirani, 1990). 

 
Parmi ces méthodes de construction d’arbre de classification, quatre seront utilisées dans ce 
travail. Cette partie est extraite du rapport de Lauzeral (2008) :  
 

- les CART ou arbres de régression et de classification (Breiman et al., 1984) 
sont construits en cherchant, par éclatements successifs, des partitions 
optimales de l'espace des variables environnementales pour prédire la modalité 
de la variable dépendante. A chaque étape, l'algorithme cherche à maximiser la 
pureté des différentes régions. Pour finir, l'arbre est élagué pour limiter le 
nombre de nœuds de décisions ; 
 
- les GBM ou Generalized Boosting regression Methods (Friedman, 2001) 
consistent à réitérer un algorithme de classification pour, à chaque étape, fitter 
les résidus de l'arbre précédent afin de diminuer l'erreur entre valeurs observées 
et prédictions ; 
 
- les forêts aléatoires « RF » (Breiman, 2001) génèrent des prédictions en 
couplant les résultats obtenus avec un grand nombre d'arbres de classification ; 
 
- les DFA (Venables et Ripley, 2002) ou analyse linéaire discriminante sont 
une sorte de croisement entre les méthodes linéaires et les arbres de 
classification. L’objectif est de diviser l'espace des variables indépendantes en 
régions les plus homogènes possibles en termes de variable dépendantes à 
l'aide de contraintes linéaires. Afin de prendre en compte la non-linéarité des 
réponses, situation la plus fréquente en écologie, les variables sont élevées au 
carré. 

 
4. La validation des modèles 

 
L’évaluation de la qualité du modèle, étape appelée validation ou évaluation, est 

essentielle. Elle tend à se focaliser sur les performances de prédiction mais les autres critères 
comme le réalisme écologique, la distribution spatiale des erreurs et la crédibilité du modèle 
sont aussi des aspects importants. Il n’y a pas d’approche de validation simple pouvant être 
recommandée mais plutôt un choix à faire selon le but de la modélisation, les données 
disponibles et la méthode de modélisation. Deux types de données sont nécessaires, les 
données test (ou données d’évaluation) et les données de calibration (ou données d’essais) 
utilisées pour construire le modèle. La performance prédictive est testée en évaluant la 
capacité du modèle à prédire les données calibrées. Idéalement, les données test devraient être 
indépendantes des données utilisées pour calibrer le modèle. En pratique, il n’est souvent pas 
possible d’obtenir des données test indépendantes et il est donc habituel de partitionner les 
données disponibles selon plusieurs méthodes existantes (de manière aléatoire, avec un 



                

 
Convention Onema-MNHN 2010 

Dynamique des biocénoses aquatiques 
(Action 7) 

 

 Octobre 2011 - p 41/93

« bootstrapping », avec un « k-fold-partitioning »…). Tous les indices de performances sont 
issus d’une matrice de confusion (Figure 9 et Tableau 5). Elle est construite afin d’évaluer la 
qualité des modèles de présence-absence en comparant données observées et données 
prédites. Quatre estimateurs potentiels d’évaluation de qualité du modèle sont calculés :  
 
- la fraction de présence correctement prédite ou sensitivité ; 
 
- la fraction d’absence correctement prédite ou spécificité ; 
 
- la fraction de présence incorrectement prédite ou erreur de commission ; 
 
- la fraction d’absence incorrectement prédite ou erreur d’omission. 
 

De ces estimateurs sont dérivés un certain nombre d’indices recensés par Liu et al. 
(2009) et présentées dans le Tableau . Ces indicateurs reposent sur la capacité du modèle à 
prévoir les absences (vraies absences), les présences (vraies présence) et à limiter les erreurs 
de commission (prévoir une espèce où elle n’est pas présente) et les erreurs d’omission (erreur 
de prédiction là où l’espèce est présente).  

 

 
Figure 9 : Diagramme illustrant les quatre types de résultats issus de l’évaluation des performances prédictives 
d’un modèle de distribution d’espèces : vrai positif, faux positif, faux négative et vrai négatif. D’après Pearson 
(2007) 

 
Le choix de l’indicateur est beaucoup discuté (Lobo et al., 2008 ; Peterson et al., 

2008 ) et il serait variable selon le but de la modélisation, le type de données disponibles et la 
méthode de modélisation. Il est en général recommandé d’en utiliser plusieurs afin de pallier 
les faiblesses de chacun des indicateurs. Ils peuvent être divisés en deux : 
 

- ceux dépendants de la définition d’un seuil comme l’indice Kappa (Cohen, 1960 in 
Liu et al., 2009). Le choix arbitraire de définition d’un seuil freine leur utilisation. 
L’indice Kappa K (Cohen, 1960 in Liu et al., 2009) varie de -1 à 1, les hautes valeurs 
indiquant une bonne relation entre prédiction et données observées et 0 correspondent 
à un lien aléatoire (voir Tableau 5 et Figure 10).  
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- les méthodes indépendantes d’un seuil comme l’indice Kmax, l’« Area Under the 
Curve » (AUC ; Fielding et Bell, 1997) et le True Skill Statistics (TSS ; Peirce, 1984 
et Allouche et al., 2006). L’AUC est obtenu en faisant un graphique (Figure 11), pour 
chaque seuil, entre la proportion de vrais positifs et la proportion de faux positifs et en 
calculant l’AUC. Il varie entre 0 et 1. Une valeur de 0,5 peut être interprétée comme 
une prédiction aléatoire, une valeur entre 0,5 et 0,7 est considérée comme basse (faible 
performance du modèle), une valeur entre 0,7 et 0,9 comme modérée et une valeur 
supérieure à 0,9 comme élevée. L’indice Kmax est la valeur de Kappa obtenue quand 
on fait varier le seuil de 0 à 1. Le TSS est calculé comme la somme de la spécificité et 
de la sensitivité ôté de 1. Il a l’avantage, contrairement au kappa, de ne pas être 
dépendant de la prévalence ni de la taille du jeu de données et de prendre en compte la 
spécificité et la sensitivité (Allouche et al., 2006). 

 
Tableau 5 : Matrice de confusion permettant de construire les indicateurs de performance des 
modèles de niche et liste des principaux indicateurs de performance de modèles de niche. 
Sources : Liu et al. (2009). 
 

Prédiction du modèle  
Présence Absence 

 
Total 

Présence Vrai présence 
(n11) 

Fausse absence 
(n01) 

n+1  
 

Observations Absence Fausse présence 
(n10) 

Vrai absence (n00) n+0 

 Total n1+ n0+ n 
 

Indice Définition Référence 
Sensitivité Se = n11/n1+ Fielding et Bell (1997) 
Specificité Sp = n00/n0+ Fielding et Bell (1997) 

Valeur predite positive PPV = n11/n+1 Fielding et Bell (1997) 
Valeur predite négative NPV = n00/n0+ Fielding et Bell (1997) 

True Skill Statistic (TSS) TSSSe Sp 1 Peirce (1884) 

Kappa Kp OA-EA(1EA) 
Où EA = (n1+n+1 + n0+n+0)/n

2 

et OA = (n11 +  n00) / n 

Cohen (1960) 

Maximum kappa MAXKp = max(Kp) Guisan et al (1998) 
Area under ROC curve AUC = 1/n1n0 p1i,p0j) Mason et Graham (2002) 

Où p1i,p0j) = 0 if p1i< p0j 

                       = 0.5 if p1i< p0j 

                       =  1  if  p1i> p0j 

poi et p1j sont les valeurs prédites pour les sites 
d’absence i et les sites de présence j. n1 et n0 sont le 
nombre de sites de présence (1) et d’absence(0)  

Mason et Graham 
(2002) 
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Figure 10 : Graphiques montrant le choix des seuils d’occurrence pour les indices d’évaluation de qualité des 
modèles. A : décroissance dans sensitivité et croissance dans la spécificité à mesure que le seuil augmente. Le 
seuil nommé a correspond au seuil d’égalité de la spécificité et de la sensitivité. B : changements dans la 
statistique du Kappa comme ajustement du seuil. Le seuil nommé b correspond à la valeur qui maximise le 
Kappa. 
 

 
 
Figure 11 : Exemple de courbe ROC. A : courbes ROC formées en plotant la sensitivité et 1-spécificité. Deux 
courbes ROC sont présentées, la rouge traduit la capacité prédictive supérieure, la ligne en pointillé correspond à 
une capacité prédictive aléatoire, en-dessous de la quelle il n’y a pas de capacité à distinguer les sites occupés 
des sites non occupés. B et C montrent des exemples de distribution de probabilité prédite par un modèle pour 
des présences observées et des absences. Les résultats présentés en B montrent une bonne capacité à distinguer 
les présences des absences alors que les résultats dans C montrent un chevauchement entre les distributions de 
fréquence qui révèle une plus faible capacité de classification. Le cas B pourrait produite une courbe ROC 
similaire à celle en rouge présentée sur la figure A. Le cas montré en C donnerait une courbe ROC plus proche 
de la bleue. Sources : Fielding et Bell (1997) 
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5. Présentation des résultats des modèles 
 

Les résultats des modèles sont des probabilités de présences par point géographique. 
On peut souhaiter interpréter les résultats en termes de variable bimodale (présence/absence), 
forme souvent préférée par les gestionnaires car elle facilite la comparaison des résultats entre 
les méthodes et entre les espèces en les standardisant (Lobo et al., 2008 in Lauzeral, 2008). 
Cela implique le choix d'un seuil délimitant les deux catégories. Un certain nombre existe et 
le choix de la méthode varierait selon le coût associé aux différentes erreurs de prédiction 
(importance des erreurs de commissions, des erreurs d’omission, de la sensitivité ou de la 
spécificité) et donc aux objectifs du travail (Liu et al., 2005 ; Liu et al., 2009 et Jimenez-
Valverde et Lobo, 2007). Le choix arbitraire de 0.5 ne serait pas adéquat (Segurado et Araújo, 
2004 et Liu et al., 2005). Un des seuils courants est la valeur qui maximise le kappa 
(Monserud et Leemans, 1992 in Liu et al., 2009). Manel et al. (2001) et Liu et al. (2005) 
indiquent que le seuil qui maximise la somme de la spécificité et de la sensitivité donne des 
résultats corrects. 
 

Une fois les prédictions traduites en présence-absence, les résultats de l’ensemble des 
modèles réalisés sont combinés. Cette méthode, appelée « ensemble forecasting », réduit le 
risque d'erreur, les biais de chaque méthode étant compensés par les autres modèles. Pour 
chaque site, le nombre de modèles prédisant une présence potentielle de l’espèce est estimée. 
Un nombre élevé (85 à 100 %) traduit un accord des différents modèles dans la prédiction 
d'un risque d’implantation pour ce site alors classé comme à risque élevé d'implantation. Un 
site avec une valeur de 50 à 85 % sera à risque moyen d'implantation. Les sites avec une 
valeur inférieure seront classés à risque faible (Lauzeral, 2008).  
 
B. Matériels et Méthodes. 
 
1. Matériel. 
 
• Données environnementales utilisées dans le cadre du programme INVAQUA. 
 

Les facteurs abiotiques sont les plus déterminants à grande échelle et les contraintes 
biotiques interviendraient peu à cette échelle et plus à des échelles locales (Lobo et al., 2010). 
D’autre part, les conditions biotiques des cours d’eau français, informations complexes et 
couteuses à obtenir, ne sont pas nécessairement disponibles à l’échelle de l’étude et ne le sont 
pas du tout dans les conditions environnementales futures. Les données bioclimatiques 
(température et pluviosité) et topographiques sont en général utilisées pour décrire les 
caractéristiques environnementales des cours d’eau (Tableau 6). En effet, les variables 
climatiques influencent fortement la capacité de colonisation des espèces, du fait de 
l’influence de la température sur la physiologie notamment des ectothermes (cas des 
poissons). La température de l’eau, en particulier, est considérée comme l’une des variables 
physiques les plus déterminantes dans la distribution des poissons car elle intervient dans 
nombre de processus chimiques, physiques et biologiques. Le régime thermique d’un cours 
d’eau est un phénomène complexe mettant en jeu quatre grands groupes de facteurs (Caissie, 
2006) : ceux, les plus importants, associés aux conditions atmosphériques (température de 
l'air, intensité et durée de la radiation solaire, vitesse du vent à la surface et pression de la 
vapeur d'eau dans l'air…), ceux associés à la topographie (pente, altitude, profondeur de la 
rivière, présence d’écoulements souterrains…), ceux associés au débit du cours d’eau (débit, 
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degré de turbulence, dimensions de surfaces libres) (Morin et Couillard, 1990) et le lit du 
cours d’eau. L’utilisation de la température de l’air comme approximation de la température 
de l’eau est communément utilisée et les modèles de régression linéaire développés ont 
démontré que les variations de températures de l'eau sont significativement reliées aux 
températures de l'air et sont donc un moyen simple de prédire la température de l’eau 
(Mohseni et Stefan, 1999 in Benyahia, 2007). Les modèles de régressions température de 
l’eau en fonction de la température de l’air ont aussi prouvé leur qualité dans les études visant 
à prédire les températures futures des rivières résultant du réchauffement climatique (Mackey 
et Berrie, 1991 et Webb, 1996) et cela spécialement pour des zones géographiques larges 
(Eaton et Scheller, 1996 et Mohseni et al., 1999). 
 

Les données bioclimatiques sont issues du site worldclim pour les conditions actuelles 
(Hijmans et al., 2005) et du site du CIAT pour les données futures (Tableau 6). Parmi les 19 
variables bioclimatiques disponibles, 8 ont été choisies à partir d’une analyse en composante 
principale et d’une analyse de corrélation. Les variables les plus contributives, non corrélées 
et ayant un sens en écologie des poissons ont été finalement sélectionnées. Les 
caractéristiques topographiques et climatiques (actuelles et futures) dans les aires natives et 
introduites et dans la zone de projection déterminent les implantations potentielles des espèces 
introduites. La couverture géographique et temporelle dans cette étude étant très large, les 
variables environnementales choisies, utilisées dans la plupart des modélisations de niche 
écologique, doivent représenter les caractéristiques bioclimatiques de chacune de ces zones. 
Les variable BIO4 et BIO15 permettent d’évaluer, respectivement, l’effet des variations 
saisonnières de température et de pluviosité. Les variables BIO10 et BIO11 permettent de 
prendre en compte les températures extrêmes et les variables BIO16 et BIO17 permettent de 
prendre en compte les pluviosités extrêmes. Les variables choisies sont donc représentatives 
des conditions écologiques des espèces étudiées dans leur zone native ou exotique et en 
France.  

 
Les données topographiques (altitude, pente, aspect, direction de flux et accumulation 

de flux) sont issues du modèle numérique de terrain SRTM30 plus (Beckert et al. 2009) et 
calculées à partir des outils implémentés dans Arcview (Flow Accumulation, Flow Direction, 
Slope et Aspect).  

 
Les données utilisées ont toutes la même précision de 30’ (soit 1 km2) et ont été 

extraites uniquement pour les réseaux hydrographiques.  
 

Parmi les scénarios de projections climatiques dans le futur, deux ont été choisis afin 
de prédire les implantations potentielles des espèces dans des conditions optimistes (B2) et 
dans celles pessimistes (A1) en 2050 et 2080. Le choix du type de laboratoire ayant développé 
ces données a été fait selon leur disponibilité pour les scénarios et les dates choisies, The 
Hadley Centre Coupled Model version 3 (HADCM3) et le CGCM 3 Canadian Global Climate 
Model version 3. 
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Tableau 6 : Variables utilisées dans la modélisation de niche écologique du projet INVAQUA. 
 

Sources 

Variables 
 

Type Conditions 
actuelles : 
worldclim 

(http://www.w
orldclim.org/) 

Conditions en 
2050 et 2080 : 

(http://gisweb.cia
t.cgiar.org/GCM

Page/) 

DG-ADV 
SRTM30 

(http://www.dga
dv.com/srtm30/)  

Précision 

BIO1 = Température moyenne de l’air 
annuelle 

Bioclimatiques X X  30’ 

BIO4 = Saisonnalité de la température 
de l’air (déviation standard*100) 

Bioclimatiques X X  30’ 

BIO10 = Température moyenne de l’air 
du trimestre le plus chaud 

Bioclimatiques X X  30’ 

BIO11 = Température moyenne de l’air 
du trimestre le plus froid 

Bioclimatiques X X  30’ 

BIO12 = Précipitation annuelle Bioclimatiques X X  30’ 

BIO15 = Saisonnalité de la 
précipitation (coefficient de variation) 

Bioclimatiques X X  30’ 

BIO16 = Précipitation du trimestre le 
plus humide 

Bioclimatiques X X  30’ 

BIO17 = Précipitation du trimestre le 
plus sec 

Bioclimatiques X X  30’ 

Altitude (en mètres) Topographiques   X 30’ 

Pente (en °) Topographiques   X 30’ 

Surface de bassin versant 
(en nombre de cellules de réseau 
hydrographique en amont du site) 

Topographiques   X 30’ 
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• Données d’occurrences et d’absences utilisées dans le cadre du projet INVAQUA. 

 
Les principales caractéristiques des espèces étudiées sont présentées en annexes 2, 3, 

4, 5, 6 et 7. Globalement, la couverture géographique des données d’occurrence correspond à 
l’ensemble de l’aire de répartition des espèces (comprenant a minima leurs aires natives) et 
couvre donc un grand ensemble de conditions environnementales.  
 

La distribution spatiale des six espèces étudiées (Clarias gariepinus, Oreochromis 
mossambicus, Oreochromis niloticus niloticus, Micropterus salmoides, Ictalurus punctatus et 
Ctenopharyngodon idella) a été modélisée à partir de données d’occurrence et d’absence 
(lorsque celles-ci étaient disponibles) récoltées dans leurs aires de répartition native voire 
celles où l’espèce avait été introduite et s’était établie. Ce choix permet de se rapprocher de la 
niche potentielle puisque l’étude de l’écologie d’une espèce dans un milieu où elle a été 
introduite permet de déterminer sa niche écologique dans des conditions biotiques et 
abiotiques différentes de celles présentes dans la zone native. L’utilisation des données 
d’occurrence en milieu nouvellement colonisé est délicate car l’espèce peut être encore en 
voie de dispersion et donc ne pas respecter pas l’hypothèse d’équilibre ; ainsi l’usage de ce 
type de donnée est possible lorsque l’espèce est considérée comme établie, ce qui est le cas 
pour les zones dans lesquelles les occurrences ont été extraites dans le cadre de la présente 
étude (le statut établi/non établi ayant été renseigné d’après Fishbase).  

 
Les données d’occurrence des trois espèces africaines (Clarias gariepinus, 

Oreochromis mossambicus et Oreochromis niloticus niloticus) sont issues de la base de 
données Faunafri4 développée par l’IRD. Celle-ci regroupe, pour un certain nombre de 
poissons, les occurrences recensées lors d’inventaires destinés principalement à des 
collections de Muséum National d’Histoire Naturelle de 1850 à nos jours. Aucune donnée 
d’absence n’est par contre disponible dans cette base. Afin d’être au plus proche de 
l’hypothèse d’équilibre, les données bioclimatiques utilisées étant une synthèse sur la période 
1960-1990, seules les données d’occurrence collectées pendant cette période ont été utilisées. 
Pour l’ensemble des données d’occurrence utilisées, seules celles associées aux écosystèmes 
lotiques ont été intégrées.  

 
Le travail sur des données de collection présente l’avantage de réduire les erreurs liées 

à l’identification. Pour autant, les analyses génétiques ont fortement modifié la systématique. 
Celle d’Oreochromis niloticus, présentant initialement sept sous-espèces, ne serait finalement 
divisée qu’en deux populations (Nil et Ouest) et des variations de tolérance thermique entre 
ces deux souches ont été trouvées (Khater et Smithermann, 1988). La modélisation de niche 
écologique pourrait donc porter sur deux sous-espèces pouvant présenter des habitats 
différents. Pour autant, il a été choisi de mélanger l’ensemble des occurrences de cette espèce 
en considérant que, compte tenu des nombreuses sélections et hybridations réalisées à des fins 
aquacoles, les souches introduites ne sont pas connues. Travailler sur l’ensemble des 
occurrences de cette espèce permet donc de définir la niche potentielle la plus large possible 
pouvant correspondant à la distribution d’un grand nombre de souches existantes. 

 
Les données de présence et d’absence utilisées pour les deux espèces américaines 

étudiées (Micropterus salmoides, Ictalurus punctatus) proviennent de Mitchell et Knouft 

                                                 
4 : http://www.ird.fr/poissons-afrique/faunafri/index.svg 
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(2009). Les données d’occurrence de l’espèce asiatique (Ctenopharyngodon idella) 
proviennent de deux sources. Celles de la zone native sont issues de DeVaney et al. (2009). 
Celles de la zone exotique (USA) sont issues des deux publications citées précédemment 
(Mitchell et Knouft, 2009 et DeVaney et al., 2009).  
 

Les cartes de présence et ou d’absence utilisées pour les modélisations sont présentées 
en  figures 12, 13, 14 et 15 et dans le tableau 7. 
 
• Données d’absence et de pseudo-absences pour les modèles de présence-absence et données 
de « background » pour Maxent. 
 

Lorsque les données d’absence sont indisponibles ou peu fiables, il existe deux 
possibilités pour réaliser des modèles de niche. La première est d’utiliser des modèles de type 
« présence-only » avec un risque de surestimer la niche potentielle. Ce risque existe surtout si 
la zone de projection du modèle présente des conditions environnementales très distinctes de 
celles de la zone de construction (ou calibration) du modèle. L’autre possibilité est de générer 
des pseudo-absences qui sont directement incorporées dans des modèles de type présence-
absence.   

 
Des données d’absence ne sont disponibles que pour les espèces présentes en 

Amérique du Nord (Ictalurus punctatus et Micropterus salmoides, Figure 13, Figure 14 et 
Tableau 7). Des pseudo-absences pour les trois espèces africaines et pour l’espèce asiatique 
ont donc été générées. Des pseudo-absences ont également été générées pour les deux espèces 
américaines afin de comparer les résultats des modèles. 
 

Pour plus de pertinence, les données de « background » et de pseudo-absences ont été 
extraites uniquement sur les réseaux hydrographiques (excluant ainsi les zones terrestres sans 
intérêt dans la présente étude). Cette sélection des données a permis également de faciliter les 
analyses réalisées avec le logiciel Maxent, compte tenu de la taille des fichiers ASCII à 
l’échelle continentale. L’inconvénient de ce choix est que seules les cours d’eau ayant une 
accumulation de flux supérieure à 100 ont pu être pris en compte. Pour les îles, la plus part 
des cours d’eau sont de petite taille (accumulation de flux inférieure à 100). Ceci explique que 
nous n’avons pas pu étudier l’ensemble des cours d’eaux aux Antilles, en Corse et à la 
Réunion. 

 
Le choix des données de « background », d’absences et de pseudo-absences est 

important pour la qualité du modèle (VanDerWal et al., 2009 in Elith et al., 2010) et un choix 
de pseudo-absences inapproprié peut affecter les résultats des modèles sur les espèces 
invasives (VanDerWal et al., 2009 in Elith et al., 2010 ; Chefaoui et Lobo, 2008 et Lobo et 
al., 2010) ou sur les effets des changements climatiques (Hilbert et Ostendorf, 2001). La zone 
géographique dans laquelle elles sont extraites, la gamme environnementale et leur nombre 
vont donc déterminer la qualité des prédictions. 
 

Plusieurs méthodes existent pour générer des pseudo-absences, la plus appropriée 
dépendant des objectifs de l’étude, même si un objectif commun à toute étude de distribution 
est de réduire l’existence d’absences méthodologiques.  
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Dans ce travail, des pseudo-absences ont été générées selon deux méthodes: 
 

- en tirant de manière aléatoire des points sur le réseau hydrographique dans la zone 
d’étude en excluant les points de présence ; 

 
- en tirant de manière aléatoire des points sur le réseau hydrographique en excluant les 

points situés dans un rayon de trois degrés de tous les points de présence. Cette 
méthode s’appelle la distance géographique. 

 

  

 
 
Figure 12 : Occurrences de Clarias gariepinus (en haut à gauche), Oreochromis niloticus niloticus (en haut à 
droite) et Oreochromis mossambicus (en bas) utilisées pour la prédiction d’implantation de ces trois espèces 
dans le réseau hydrographique français. 
 
 
 



                

 
Convention Onema-MNHN 2010 

Dynamique des biocénoses aquatiques 
(Action 7) 

 

 Octobre 2011 - p 50/93

Tableau 7 : Nombre d’occurrence et d’absences par espèce disponibles dans les aires natives 
ou exotiques utilisées pour la prédiction d’implantation des espèces étudiées dans le réseau 
hydrographique français. 
 

Espèce Occurrence  
native 

Occurrence  
exotique 

Absence Toute  
occurrence 

Oreochromis mossambicus   0 152 
Oreochromis niloticus niloticus   0 89 
Clarias gariepinus   0 141 
Micropterus salmoides 267 115 531 382 
Ictalurus punctatus 167 34 717 201 
Ctenopharyngodon idella 39 58 0 97 

 
 

  
 
Figure 13 : Occurrences (à gauche) natives et exotiques (en rouge) d’Ictalurus punctatus et absences (à droite) 
aux Etats-Unis utilisées pour la prédiction d’implantation de cette espèce dans le réseau hydrographique français. 
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Figure 14 : Occurrences (gauche) natives et exotiques (en rouge) et absences (droite) de Micropterus salmoides 
aux Etats-Unis utilisées pour la prédiction d’implantation de cette espèce dans le réseau hydrographique français.  
 

  
 
Figure 15 : Occurrences (en haut) aux Etats-Unis (aire exotique) et en Asie (aire native) de Ctenopharyngodon 
idella utilisées pour la prédiction d’implantation de cette espèce dans le réseau hydrographique français.  

 
Le nombre de pseudo-absences choisi est de deux fois le nombre de présences. Cent 

tirages aléatoires de pseudo-absences ont été réalisés. Les deux méthodes d’extraction de 
pseudo-absences présentées plus haut ont été utilisées.   

 
La zone géographique dans laquelle les données de « background » (c-à-d. les données 

environnementales de la zone d’étude) sont extraites pour Maxent doit inclure la gamme 
environnementale complète de l’espèce. La définition de cette zone d’extraction a été réalisée 
à partir d’informations bibliographiques sur la répartition des espèces (Fishbase et Leveque et 
al., 2008), ce qui rend le choix de zone géographique pertinent et cohérent avec l’hypothèse 
d’équilibre ou de pseudo-équilibre. Tsoar et al. (2007) indiquent que pour Maxent, le choix de 
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données de « background » aléatoires représente la méthode de sélection donnant les 
meilleures performances. 
Les données de « background » utilisées pour Maxent ont été extraites aléatoirement :  
 

- pour les espèces africaines, dans l’ensemble de l’Afrique à l’exception de la zone 
saharienne (latitude supérieure à 16,5°N et longitude inférieure à 27°E) ;  

 
- pour les espèces américaines, dans l’ensemble des Etats-Unis (latitude de 50°N à 24°N 

et longitude de -125°O à -65°O) ; 
 

- pour Ctenopharyngodon idella, dans la zone native (latitude de 53°N à 20°N et 
longitude de 69°E à 141°E) et aux Etats-Unis (même zone que pour les espèces 
américaines). 

 
 Dix jeux de données de « background » ont été testés pour chaque espèce. Chaque jeu 
de données comporte 10 000 valeurs (10 000 pixels pour lesquels les conditions 
environnementales sont connues). Cette taille génèrerait les meilleurs modèles d’après la 
littérature scientifique.  
 
• Projection des modèles 
 

Les projections des modèles de niche pour chaque espèce, ont été réalisées sur le 
réseau hydrographique de France métropolitaine et de certains DOM (Guyane, Martinique, 
Guadeloupe, île de la Réunion). Ces projections ont été effectuées en utilisant les mêmes 
variables environnementales que celles utilisées pour construire les modèles de niche. Les 
projections ont été établies dans les conditions actuelles et dans les conditions futures en 2050 
et 2080 selon les scénarios A1B et B2A. Le réseau hydrographique, à l’exception de celui de 
la Guyane, étant de petite taille, peu de cours d’eau des Antilles et de la Réunion ont pu être 
pris en compte. 
 

2. Méthodes statistiques 
 

Les modèles statistiques cités chapitre A.3 ont été appliqués pour modéliser la niche 
écologique des six espèces étudiées, à savoir Maxent et six méthodes de type présence-
absence (GLM, GAM, CART, RF, GBM et DFA). Toutes les étapes de la modélisation de 
type  présence-absence et de type « presence-only » sont synthétisées en Figure 16. 
 

L’utilisation du logiciel Maxent nécessite plusieurs parametrisations (nombre 
d’itérations : 500, seuil de convergence : 0.00001, multiple de régularisation : 2). Pour cette 
étude, les sorties logistiques ont été choisies parce qu’elles donnent des valeurs de probabilité 
de présence entre 0 et 1 pour chaque pixel, les pixels les plus favorables étant ceux présentant 
les valeurs les plus proches de 1 (Philips et al., 2006).  
 

Comme indiqué précédemment, la validation des modèles nécessite l’utilisation de 
données indépendantes de celles utilisées pour la construction (ou calibration) du modèle. Il 
est en général préconisé de partager les données de manière aléatoire, ce qui a été réalisée en 
utilisant 70 % du jeu de données pour la calibration du modèle et 30 % pour sa validation. En 
plus, dans le cas de Maxent où l’information issue des données d’occurrence est essentielle, la 
méthode appelée « k-cross fold validation » a été utilisée en partitionnant les données 
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d’occurrence de chaque espèce en 10 groupes, chaque partition étant utilisée une fois pour la 
validation. 

 
Au niveau de leur validation, l‘ objectif principal des modèles de niche potentiel est de 

ne pas avoir un taux d’erreur d’omission trop élevé (présences prédites comme des absences) 
(Jimenez-Valverde et Lobo, 2007). En plus de l’AUC et de la maximisation du Kappa 
classiquement utilisés dans les modèles de distribution, le TSS  sera calculé car il est, entre 
autre, un outil représentatif de ce taux. Les résultats des modèles seront tous comparés à partir 
de ces indicateurs. 
 

Pour chaque méthode de sélection des absences (cf. chapitre A.3.),  100  jeux de 
données de calibration et de validation ont été crées par tirage aléatoire. Au final, 300 modèles 
ont été réalisés pour les espèces ayant des présences et des absences connues (Micropterus 
salmoides et Ictalurus punctatus) et 200 pour les autres espèces (Oreochromis niloticus, 
Oreochromis mossambicus, Clarias gariepinus et Ctenopharyngodon idella). Dans le cas de 
Maxent, pour chaque espèce, 100 modèles ont été construits à partir de 10 tirages aléatoires 
de background et pour chacun, 10 partitions croisées réalisées. 
 

Afin de comparer les performances des prédictions selon les choix méthodologiques, 
l’ensemble des méthodes ont été testés pour chaque espèce. La méthode de présentation des 
résultats sous forme cartographique est la même pour les modèles de type présence-absence et 
ceux issus de Maxent. Une fois les modèles calibrés, ils sont projetés sur la France selon les 
données bioclimatiques correspondant aux sept scénarios décrits précédemment. Les 
probabilités d’occurrence obtenues sont ensuite transformées en présence (1) ou absence (0) 
en utilisant un seuil (ou valeur de probabilité). Dans cette étude, l’objectif est de prédire au 
mieux les vraies présences et les fausses absences de manière à s’approcher d’une distribution 
potentielle des espèces (Anderson et al., 2003). Le seuil correspondant à la maximisation de la 
somme de la sensitivité et de la spécificité calculé sur le jeu de données de calibration a donc 
été choisi car il privilégie une bonne prédiction de la sensitivité et la réduction des erreurs 
d’omission. Ce seuil donne d’ailleurs des bons résultats de distribution quels que soit les 
conditions, objectifs et outils de modélisation (Jimenez-Valverde et Lobo, 2008 et Lobo et al., 
2010). 

 
Pour chaque pixel du réseau hydrographique (résolution d’1 km2), les résultats des 

modèles sont sommés en appliquant la méthode d’« ensemble forecasting » (cf. chapitre 
A.5.). Onze niveaux de risque d’implantation sont ainsi obtenus.  

 
Des courbes-réponses ont également été construites pour chaque espèce. Une courbe-

réponse représente la probabilité d’occurrence d’une espèce en fonction de l’ensemble des 
valeurs prises par une variable environnementale dans la zone d’étude (y compris les valeurs 
estimées par les différents scénarios de changement climatique). Lorsqu’une courbe-réponse 
est construite pour une variable x parmi n, les valeurs des (n-x)  variables environnementales  
sont égales à la moyenne. Ceci permet d’étudier l’influence de la variable x sans l’effet des 
(n-x) autres variables et donc d’obtenir des courbes-réponses dîtes « partielles ».      
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Données d’occurrence des six 
espèces Données bioclimatiques et topographiques 

du réseau hydrographique 
- Maxent

- Extraction aléatoire dans l’aire 
native et une partie de l’aire introduite’

- 10 extractions de 10 000 valeurs

-Modèles présence-absence

-Absences : pour Ictalurus punctatus et 
Micropterus salmoides
- Pseudo-absences : autres espèces

Extraction dans l’aire native et introduite

Modélisation

- Jeu de construction du modèle :70 % des valeurs
- Jeu de validation du modèle : 30 % des valeurs
-Modèles de présence-absence : 

300 modèles pour les espèces américaines
200 modèles pour les autres espèces

- Maxent : 100 modèles par espèce et par scénario

Indices de  
performance 

des modèles : 
-AUC
- Max Kappa
- TSS

Transformation des projections en données de présence-absence
Cut-off : maximisation de la somme de la spécificité et de la sensitivité

Cartes de prédiction : 
- % de modèles prédisant l’espèce 
présente ou absente

Projection en France :
Conditions bioclimatiques actuelles et futures

Somme des  modèles par scénario

- 10 résultats de modèles par 
background avec la partition des 
données d’occurrence en 10 (k-
cross fold validation)

Données d’absence ou de pseudo-absences

De manière aléatoire

A une distance de 3° de chaque 
présence

Deux fois le nombre de présences

100 tirages aléatoires par méthode 
d’extraction

Données de background

 
Figure 16 : Etapes des modélisations de niche écologique réalisés dans le cadre du projet INVAQUA. 
 
 

C. Résultats 
 

Les risques d’implantation des six espèces étudiées sont présentés dans leur ensemble 
dans les annexes 10, 11, 12, 13, 14 et 15. Une synthèse des projections obtenues dans les 
conditions environnementales actuelles est présentée en Figure 17. Seuls les résultats obtenus 
avec les modèles de type présence-absence seront discutés dans ce rapport car ceux obtenus 
avec Maxent apparaissent biaisés (voir la partie discussion pour plus de détails).  

Par espèce, seules les courbes-réponses des modèles les plus performants sont 
présentées. Les résultats des prédictions et des indicateurs de performance des modèles sont 
traités pour chaque espèce dans les paragraphes suivants.  

Le tableau 8 donne pour chaque espèce des informations synthétiques concernant les 
zones géographiques où le risque d’implantation des espèces est jugé important. Ce tableau 
présente aussi une évaluation synthétique de l’évolution temporelle de l’aire de répartition des 
espèces étudiées. 
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Clarias gariepinus 
 

Les modèles de niche pour Clarias gariepinus montrent globalement de bonnes 
performances si l’on se réfère aux AUC et aux valeurs de TSS (Annexe 10) quelles que soit 
les méthodes de sélection des pseudo-absences.  

 
D’après les courbe-réponses, la distribution spatiale de Clarias gariepinus serait 

contrainte par les conditions thermiques et pluviométriques. Par contre, la topographie des 
cours d’eau influence très peu la distribution de cette espèce. C. gariepinus privilégierait des 
températures moyennes à élevées si l’on se réfère à la température moyenne annuelle (BIO1), 
mais la courbe-réponse ne laisse pas apparaitre de température limite maximale. Elle serait 
absente des zones à forte variabilité saisonnière (BIO4). Elle serait plutôt distribuée dans les 
zones de faible précipitation (BIO12), mais serait peu affectée par les valeurs extrêmes de 
pluviosité (BIO16 et BIO17) et pas affectée par les variations saisonnières de précipitation 
(BIO15).  
 

Dans les conditions environnementales actuelles, des risques d’implantation supérieurs 
à 50 % sont observés pour les parties aval des grands fleuves ainsi que pour les petits fleuves 
et rivières côtières de l’Hérault. Dans une moindre mesure, la partie nord de la presqu’île du 
Cotentin ainsi que quelques cours d’eau côtiers du Finistère présentent des risques 
d’implantations supérieures à 50 %. Dans les conditions environnementales actuelles, très peu 
de cours d’eau de France métropolitaine présentent des risques élevés d’implantation tandis 
que les Antilles et la Réunion ont des risques d’implantations supérieurs à 80 %. Seule la zone 
côtière de la Guyane présente des risques d’implantation supérieurs à 50 % et allant jusqu’à 
plus de 80 %. 
 

En 2050 et 2080, les risques d’implantation évoluent très peu en France 
métropolitaine. Par contre, en Guyane, les risques d’implantation augmentent fortement sur 
tout le territoire avec des valeurs allant de 50 à plus de 80 %  pour la plupart des cours d’eau. 
 
Ctenopharyngodon idella 
 
 Les modèles de niche pour Ctenopharyngodon idella montrent globalement de très 
bonnes performances si l’on se réfère aux AUC et aux valeurs de TSS (Annexe 11). Les 
modèles obtenus à partir de pseudo-absences extraites de manière aléatoire présentent des 
valeurs d’indicateur légèrement plus élevées. 
 

D’après les courbes-réponses, la distribution spatiale de Ctenopharyngodon idella 
serait contrainte principalement par les conditions thermiques et pluviométriques. Elle ne 
serait présente que dans les zones où la température moyenne annuelle (BIO1) dépasse les 
10°C. Cette espèce serait également surtout observée dans les zones où la précipitation du 
trimestre le plus humide varie de 500 à 1000 mm. Parmi les variables topographiques, seule la 
pente (SLP) du cours d’eau semble influencer la distribution spatiale de cette espèce. En effet, 
Ctenopharyngodon idella aurait une probabilité d’occurrence maximale dans les cours d’eau 
de faible pente. 
  

Globalement, très peu de cours d’eau de France métropolitaine semblent présenter des 
risques élevés d’implantation pour Ctenopharyngodon idella. Les modèles obtenus dans les 
conditions actuelles indiquent des implantations potentielles dans les parties aval des grands 
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fleuves, les niveaux de risque se réduisant en remontant vers l’amont. Les risques 
d’implantation dans les parties aval ne dépassent pas pour autant les 75 %. Seuls certains 
cours d’eau de la zone côtière situés entre le bassin d’Arcachon et la frontière espagnole 
présentent des risques d’implantation supérieurs à 80 %. La zone finistérienne est aussi 
concernée par des risques plus faibles (entre 25 et 65 %). Par contre, tous les départements 
d’Outre-mer présentent des risques élevés d’implantation (entre 55 et 85 %). L’ensemble des 
cours d’eau de Guyane ont des risques élevés d’implantation avec un gradient décroissant en 
fonction de la distance à la côte (entre 55 et 85 %). Les Antilles présentent des risques 
d’implantation très élevés tandis que la Réunion présente des risques décroissant en fonction 
de la distance à la côte (entre 25 et 85 %). 
 

Par rapport aux conditions environnementales actuelles, les risques d’implantation  
évoluent très peu en 2050 et 2080. En métropole, les fleuves présentent des risques 
d’implantation plus élevés vers l’amont et les risques d’implantation augmentent dans le 
Finistère (entre 55 et 75 %). Dans les départements d’Outre-mer, les risques d’implantation se 
réduisent fortement dans les cours d’eau du sud de la Guyane et deviennent quasiment nulles 
aux Antilles et à la Réunion. 
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Tableau 8 : Risques d’implantation des espèces exotiques étudiées dans les conditions actuelles et futures. Les zones sensibles citées sont celles 
observées dans l’ensemble des scénarios avec en gras, une probabilité supérieure à 75 % ; en texte normale, entre 55 et 75 %.  Les flèches 
caractérisent les évolutions des implantations en termes d’intensité. Flèche horizontal : pas ou peu d’évolution temporelle ; Flèche à 30° : 
évolution temporelle moyenne ; Flèche à 90° : évolution forte. 
 

Evolution 
temporelle 
des zones 
sensibles 

Différence entre  
scénarios a1b et b2a 

Espèces Zones sensibles 

2050 2080  
- parties aval de la Seine, de la Loire, de la Garonne, de l’Adour et du Rhône ; 
-  parties aval des fleuves côtiers du Cotentin, du Finistère, du pays basque et 
entre le delta du Rhône et la frontière espagnole. 

  Clarias  
gariepinus 

 

- Martinique, Guadeloupe, Réunion et  zone côtière guyanaise. 
 

  

faible 

- principalement les fleuves côtiers entre le bassin d’Arcachon et la frontière 
espagnole ; partie aval de la Garonne entre Agen et Toulouse ; 
- cours d’eau de Bretagne et du Cotentin. 
 

  Ctenopharyngodon 
idella 

- Guyane et Antilles.   

faible 

Iclaturus  
punctatus 

- les grands fleuves de France métropolitaine ; 
- fleuves côtiers entre le delta du Rhône et la frontière espagnole, entre l’estuaire 
de Loire et la frontière espagnole. 
 
 
 
 
 
 

  sensible 
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Evolution 
temporelle  
des zones 
sensibles 

Espèces Zones sensibles 

2050 2080 

Différence entre  
scénarios a1b et b2a 

- fleuves et rivières de France métropolitaine (à l’exception des cours d’eau apicaux), 
comprenant les fleuves côtiers entre delta du Rhône et frontière espagnole, entre 
l’estuaire de Loire et frontière espagnole, Manche, Bretagne, entre le delta du Rhône 
et la frontière espagnole ; 
- Corse. 

  Micropterus 
salmoides 

- Antilles et cours d’eau du sud et de l’est de la Réunion.  
 

 

sensible 

- parties aval des fleuves ; 
- fleuves côtiers entre le bassin d’Arcachon et la frontière espagnole, entre le delta du 
Rhône et la frontière espagnole, entre Toulon et la frontière italienne, la Bretagne, le 
Cotentin et la Corse ; 
- zone côtière entre l’estuaire de Loire et celui de la Gironde ; 
- zone côtière de Manche. 

  Oreochromis 
mossambicus 

- Antilles et Réunion ; 
- zone côtière de Guyane. 

  

sensible 

- parties aval des grands fleuves ; 
- fleuves côtiers de la Manche, du Cotentin, entre le delta du Rhône et la frontière 
espagnole, entre l’estuaire de Loire et la frontière espagnole. 

  Oreochromis 
niloticus 

- Antilles et zones côtières de Réunion et Guyane ; 
- Réunion et Guyane. 

  

sensible 
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Ictalurus punctatus 
 
Les modèles de niche pour Ictalurus punctatus montrent globalement de bonnes 

performances (Annexe 12). Les modèles obtenus à partir des pseudo-absences extraites selon 
la méthode « géographique » donnent les meilleurs résultats.  
 

D’après les courbe-réponses, la distribution spatiale d’Ictalurus punctatus serait 
surtout contrainte par les conditions thermiques, la pluviométrie ayant peu d’influence sur la 
distribution de cette espèce. I. punctatus occupe principalement les cours d’eau de basse 
attitude (ELEV) et serait surtout présent dans les zones tempérées où la température annuelle 
n’est pas trop élevée (BIO1). Cette espèce éviterait les zones ayant de fortes variations inter-
mensuelles des températures (BIO4). Elle serait surtout présente dans les zones où la 
température moyenne du trimestre le plus chaud (BIO10) est élevée. Par contre, elle ne serait 
pas affectée par les faibles valeurs de température pendant le trimestre le plus froid (BIO11).  
 

En France métropolitaine, dans les conditions environnementales actuelles, la partie 
aval du Rhône et les fleuves côtiers du Languedoc-Roussillon présentent des risques élevés 
d’implantation (> 85 %). Un gradient amont-aval de risque d’implantation existe aussi pour 
cette espèce, les parties aval des cours d’eau ayant un risque plus important que les parties 
amont. Dans les départements d’Outre-mer, le risque d’implantation d’Ictalurus punctatus est 
très faible. 
 

En 2050 et 2080, et quelque soit le scénario de changement climatique (A1B et B2A), 
l’ensemble des grands fleuves de France métropolitaine présentent des risques élevés 
d’implantation (> 85 % dans les cours principaux, entre 65 et 85% dans les affluents). Seuls 
les cours d’eau de haute altitude semblent épargnés (Pyrénées, Auvergne, Alpes, Vosges et 
Corse). Dans les DOM, seuls les cours d’eau les plus importants de Guyane et les Antilles 
pourraient être envahis avec des probabilités inférieures à 75 %. 
 
Micropterus salmoides  
 

Les modèles de niche pour Micropterus salmoides montrent globalement de bonnes 
performances (Annexe 13). Les modèles obtenus à partir des pseudo-absences extraites selon 
la méthode « géographique » donnent les meilleurs résultats.  

 
D’après les courbe-réponses, la distribution spatiale de cette espèce serait surtout 

contrainte par les conditions thermiques, la pluviométrie ayant peu d’influence. M. salmoides 
occupe principalement les cours d’eau de basse altitude (ELEV) et serait surtout présent dans 
les zones tempérées où la température annuelle n’est pas trop élevée (BIO1). Cette espèce 
éviterait les zones ayant de fortes variations inter-mensuelles des températures (BIO4). Elle 
serait surtout présente dans les zones où la température moyenne du trimestre le plus chaud 
(BIO10) est élevée. Par contre, elle ne serait pas affectée par les faibles valeurs de 
température pendant le trimestre le plus froid (BIO11).  
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Figure 17 : Cartes des risques  d’implantation des six espèces exotiques étudiées en France dans les conditions environnementales actuelles. Les résultats sont issus des 
modèles de type présence-absence. 
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Dans les conditions environnementales actuelles, les modèles montrent que 

Micropterus salmoides pourrait s’implanter dans une grande partie de la France 
métropolitaine. Les fleuves et les cours d’eau côtiers sont toujours les plus concernés (risque 
d’implantation supérieure à 85 % pour le Rhône, la Garonne et la Loire, risque d’implantation 
supérieur à 65 % pour la Seine). Les fleuves côtiers entre l’estuaire de la Loire et la frontière 
italienne présentent une zone continue où les risques d’implantation sont supérieurs à 85 % (à 
l’exception des Pyrénées). Le gradient amont-aval de risque d’implantation est relativement 
faible pour les cours principaux des grands fleuves, mais il existe pour les fleuves côtiers et 
les affluents des fleuves.  

 
Dans les départements d’Outre-mer, la Guyane présente des risques d’implantation 

relativement faibles, voire nuls alors que les Antilles présentent des risques moyens 
d’implantation (entre 55 et 75 %). Pour l’île de la Réunion, seuls les cours d’eau du sud de 
l’île présentent un risque d’implantation (entre 25 et 65 %). 

 
En 2050 et quelque soit le scénario de changement climatique, l’ensemble des cours 

d’eau de France métropolitaine présentent des risques élevés d’implantation, à l’exception des 
zones d’altitude (Vosges, Auvergne, Alpes et Pyrénées). Le scénario A1B montre des risques 
d’implantation supérieurs à 65 % tandis que le scénario B2A montre des risques supérieurs à 
45 %. En 2080, la France entière présente des risques d’implantation supérieurs à 75 %, à 
l’exception des cours d’eau de haute altitude. Parmi les départements d’Outre-mer, seules les 
Antilles présentent des risques d’implantation croissants en 2050 et 2080 (entre 65 et 75 %). 
 
Oreochromis mossambicus 
 

Quelque soit la méthode de sélection des pseudo-absences, les modèles de niche pour 
Oreochromis mossambicus montrent globalement de très bonnes performances (Annexe 14). 

  
D’après les courbe-réponses, la distribution spatiale d’Oreochromis mossambicus 

serait contrainte par les conditions thermiques et pluviométriques. Parmi les facteurs 
topographiques, seule l’altitude du cours d’eau semble influencer la distribution de cette 
espèce. Elle serait surtout présente dans les zones où la température moyenne annuelle varie 
de 20 à 25 °C (BIO1). Néanmoins, cette espèce ne semble pas être limitée par des 
températures plus basses. Elle serait par contre particulièrement sensible aux variations inter-
mensuelles de la température (BIO4). Elle est, en effet, absente des zones où les variations de 
température sont très faibles. La température moyenne du trimestre le plus chaud semble  
également être un facteur limitant (BIO10). En ce qui concerne la pluviométrie, O. 
mossambicus serait surtout présent dans les zones où la précipitation moyenne annuelle  ne 
dépasse pas les 2000 mm (BIO12).  
 

Dans les conditions environnementales actuelles, les  zones potentielles d’implantation 
sont essentiellement la Bretagne entre l’estuaire de Loire et la presqu’île du Cotentin. Des 
risques intermédiaires d’implantation (entre 55 et 75 %) sont observés pour les fleuves côtiers 
du sud-est de la France (comprenant la Corse) et ceux situés entre l’estuaire de la Gironde et 
la frontière espagnole. Parmi les départements d’Outre-mer, les Antilles et la Réunion 
présentent des risques élevés d’implantation.  
 

En 2050 et 2080, les risques d’implantation en France métropolitaine n’évoluent pas 
géographiquement mais s’accentuent dans les zones décrites précédemment (> 65%). Parmi 



                

 
Convention Onema-MNHN 2010 

Dynamique des biocénoses aquatiques 
(Action 7  

 

Octobre  2011 - p 62/93 

les départements d’Outre-mer, seules les parties aval des fleuves de Guyane présentent des 
risques accrus d’implantation (entre 35 à 75%). 
 
Oreochromis niloticus niloticus 
 

Les modèles de niche pour Oreochromis niloticus niloticus montrent globalement de 
très bonnes performances (Annexe 15), et ceci quelque soit la méthode de sélection des 
pseudo-absences. 

  
D’après les courbe-réponses, la distribution spatiale d’Oreochromis niloticus niloticus 

serait contrainte par les conditions thermiques, la pluviométrie et la topographique des cours 
d’eau. Cette espèce préfèrerait les zones où la température moyenne annuelle est élevée 
(BIO1). Elle privilégierait les zones où les variations inter-mensuelles de température sont 
faibles, voir moyennes (BIO4). De même, elle serait présente essentiellement dans les zones 
où la température du trimestre le plus chaud est élevée (BIO10). La distribution d’O. niloticus 
niloticus semble également influencée par les conditions pluviométriques puisqu’elle 
privilégie les zones où la précipitation moyenne annuelle ne dépasse pas les 2000 mm 
(BIO12). De plus, Elle privilégierait les zones où la précipitation du trimestre le plus humide 
dépasse les 500 mm (BIO16). Enfin, Elle est surtout rencontrée dans les cours d’eau de basse 
altitude et de faible pente. 
 

Dans les conditions environnementales actuelles et en France métropolitaine, 
Oreochromis niloticus niloticus ne pourrait s’implanter que dans certaines portions du Rhône 
aval et de la Loire aval (risque d’implantation : entre 65 et 85%). Par contre, cette espèce 
pourrait s’implanter dans tous les départements d’Outre-mer, le risque se réduisant vers 
l’amont des cours d’eau (entre 25 et 85 %). 

En 2050 et 2080, les risques d’implantation d’O. niloticus niloticus en France 
métropolitaine sont les plus forts dans les parties aval des grands fleuves (Garonne, Loire, 
Rhône, Seine et Adour). En 2080, les parties avales des fleuves côtiers méditerranéens 
présentent également un risque élevé d’implantation. Que ce soit en 2050 ou en 2080, les 
risques d’implantation sont supérieures à 65 % en Guyane et aux Antilles. La Réunion 
présente, elle, des risques d’implantation beaucoup plus faibles (< à 65%).                       
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Discussion 
 

Théoriquement, chaque organisme a une niche spécifique qui, au sens grinellien, peut 
être considérée comme un ensemble de variables abiotiques favorables à la croissance, à la 
reproduction et au maintien d’une espèce. Si les principales variables environnementales 
délimitant la niche sont connues, il est alors possible d’estimer la distribution potentielle des 
espèces, au moins à des échelles géographiques larges (Soberon et Nakamura, 2009 et 
Soberon, 2010 in Lobo et al., 2010). Les modèles de distribution d’espèce (ou modèles de 
niche) sont communément utilisés pour estimer la distribution potentielle des espèces 
exotiques (Jimenez-Valverde et Lobo, 2007 ; Lobo et al., 2010 et Jimenez-Valverde et al., 
2008).  

 
Les deux méthodes de modélisation de niche disponibles, modèles de « presence-

only » et modèles de présence-absence présentent chacune des inconvénients, la première tend 
à surestimer la distribution potentielle des espèces et les données d’occurrence peuvent ne pas 
couvrir l’ensemble de la gamme environnementale, tandis que la seconde peut présenter des 
biais liés aux absences et nécessiter l’utilisation de pseudo-absences, méthode aussi 
discutable.  

 
La qualité des données utilisées et les choix méthodologiques conditionnant la qualité 

des prédictions obtenues, ils seront critiqués dans les paragraphes suivants. Les résultats des 
prédictions obtenues seront ensuite discutés d’après les connaissances biologiques des espèces 
étudiées et une conclusion sur la sensibilité de la France métropolitaine et des départements 
d’Outre-mer aux implantations des espèces étudiées sera présentée.  
 

 Choix méthodologique et qualité des données utilisées  
 
Concernant les variables environnementales, l’utilisation de la température de l’air 

comme approximation de la température de l’eau est discutable. En effet, cette relation, 
considérée comme linéaire, semble plus complexe. Plusieurs études ont en effet montré des 
décalages à la linéarité dus à des facteurs temporels et géographiques variés. Ces facteurs 
agissent en général plutôt à des échelles fines, à la fois géographiques, p. ex. présence d’eaux 
souterraines, ripisylve, profondeur des cours d’eau, débit, présence de confluents, taille des 
cours d’eau et anthropisation (Holtby, 1988) et temporelles, p. ex. les variations saisonnières 
de températures liées à la fonte des glaces (Mohseni et al., 1998). Ces facteurs vont rendre la 
relation température de l’air/température de l’eau non linéaire. A l’échelle large de l’étude 
Invaqua, un décalage dans la relation linéaire lorsque la température de l’air tombe en-dessous 
de 0°C (Crisp et Howson, 1982 et Webb et Nobilis, 1997) et lorsque les températures de l’air 
sont supérieures à 25°C (Mohseni et al., 1998, 1999, 2002), pourrait avoir des conséquences 
sur les résultats des prédictions puisque ce sont ces gammes de température pouvant être 
limitantes dans l’implantation des espèces. Le réseau de suivi des températures de l’eau 
(Réseau National de Température), mis en place par l’ONEMA, permettra de modéliser la 
relation entre la température de l’air et la température de l’eau dans les cours d’eau français et 
les modèles mis en place pourront certainement servir à affiner les prédictions obtenues dans 
le cadre de ce projet.  

 
L’échelle géographique choisie pour l’extraction des variables environnementales va 

également conditionner la qualité des prédictions. L’étendue spatiale de la zone considérée 
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modifie en effet les variables environnementales déterminant la distribution de l’espèce, la 
sensibilité des indicateurs de performance et la proportion de zone prédite comme favorable 
(qui augmente avec la taille de la zone). L’échelle géographique des prédictions, en terme de 
précision (ou résolution spatiale), est également déterminante pour le choix des variables 
environnementales. Dans le cadre de ce projet, la précision la plus fine possible (1 km2) a été 
utilisée pour aboutir aux prédictions les plus précises. Pour autant, ces résultats ne prennent 
pas en compte les variations environnementales locales naturelles et anthropiques pouvant 
influencer les températures de l’eau ainsi que la structure des habitats à l’échelle locale. De 
même, les interactions biotiques peuvent aussi modifier les résultats des modélisations à une 
échelle locale. Globalement, les prédictions issues du projet INVAQUA ont permis 
d’identifier des zones à risque à l’intérieur desquelles des études locales pourront être menées.  

 
Concernant la qualité des données d’occurrence, quel que soit le type de modèle 

utilisé, l’estimation de la niche potentielle nécessite que celles utilisées fournissent une 
description correcte de l’ensemble du gradient environnemental de l’espèce (Lobo et al., 
2010). Par rapport au nombre d’occurrences utilisées dans cette étude, la comparaison avec 
des travaux similaires indiquent qu’il est particulièrement important. De même, le choix 
d’utiliser des données d’occurrence issues à la fois des zones où l’espèce est native et de 
celles où elle a été introduite et s’est établie, permet de se rapprocher le plus possible de la 
niche potentielle (Broennimann et Guisan, 2008). Pour autant, il a été observé à plusieurs 
reprises que les espèces introduites pouvaient changer de niche lors de leur transfert dans une 
autre zone. De nombreux débats entre écologistes existent à ce sujet afin de déterminer s’il 
s’agit effectivement de changements de niche ou simplement d’une représentation plus 
complète de la niche potentielle de l’espèce (Pearman et al., 2008). Globalement, il est 
préconisé d’utiliser des données de présence dans la zone native et, si elles existent, des 
données de présence dans les zones où l’espèce a été introduite et établie (Broennimann et 
Guisan, 2008). Il faut noter que le présent projet n’a pas pu récolter l’ensemble des 
occurrences des espèces dans leurs zones exotiques. Autrement dit, les modèles présentés 
dans ce projet ont d’avantage tendance à sous-estimer la distribution potentielle des six 
espèces étudiées.  

 
Concernant les absences disponibles pour les deux espèces américaines, les indicateurs 

de performance des modèles indiquent de moins bons résultats de prédiction que les modèles 
construits à partir de pseudo-absences. La qualité de ces données d’absence semble donc 
discutable. En effet, les données sont issues d’un programme d’étude de la qualité des eaux 
aux USA qui avait pour objectif de couvrir un large gradient de perturbations anthropiques. Il 
est très probable que des sites où l’espèce est actuellement absente soient pollués ou dégradés 
physiquement, alors que les conditions climatiques et pluviométriques lui sont favorables. 
Compte tenu du nombre de biais associées aux absences, ces résultats seraient régulièrement 
rencontrés en modélisation de niche. 

 
Concernant le choix des pseudo-absences, la méthode de sélection ainsi que l’espace 

géographique (et donc environnemental) à l’intérieur duquel elles sont sélectionnées, 
influencent les résultats des modèles. Pour l’ensemble des espèces, les deux méthodes de 
sélection des pseudo-absences donnent des valeurs d’indicateur de performance élevées et 
proches pour l’ensemble des espèces. Dans la littérature scientifique, la distance géographique 
tendrait à donner les meilleurs résultats, bien que tributaire de la distance choisie. De 
nombreuses études semblent indiquer que la sélection des pseudo-absences est délicate, car 
les résultats varieraient selon l’espèce et selon l’objectif du travail. Le choix le moins risqué 
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semble donc d’utiliser les résultats de l’ensemble des méthodes et de lisser les faiblesses de 
chacune au travers l’approche d’« ensemble forecasting ».  
 

 Performance des modèles 
 

Les prédictions issues de Maxent n’ont pas été présentées dans ce travail car les 
résultats étaient très peu cohérent avec ceux obtenus avec les modèles de type présence-
absence pour Oreochromis niloticus, O. mossambicus, Clarias gariepinus et 
Ctenopharyngodon idella. Maxent est en effet connu pour surestimer la niche potentielle des 
espèces exotiques lorsque l’étendue environnementale de projection diffère de celle utilisée 
pour la construction du modèle (Pearson et al., 2006).  

 
Les prédictions obtenues avec les modèles de type présence-absence semblent par 

contre cohérentes avec les connaissances biologiques et écologiques des six espèces étudiées 
(voir partie suivante). Les bons indicateurs de performance de ces modèles indiquent que les 
prédictions réalisées peuvent être utilisées à des fins de gestion. De plus, l’approche 
d’ « ensemble forecasting » utilisée est préférable dans le cadre des projets d’aide à la 
décision car elle permet de lisser à la fois les différences entre les méthodes de modélisation 
et celles de sélection des pseudo-absences. Dans ce travail, compte tenu du très grand nombre 
de modèles réalisés (entre 200 et 300 selon les espèces), la combinaison des résultats de 
chaque modèle sous la forme d’un niveau croissant de risque semble particulièrement fiable. 
 

 Risques d’établissement des six espèces étudiées dans les cours d’eau français 
 

Les zones d’implantation potentielles sont variables selon l’espèce et le scénario. Pour 
autant, certaines zones semblent particulièrement sensibles pour l’ensemble des espèces et des 
situations. Les parties aval des fleuves et les zones côtières présentent les risques 
d’implantation les plus élevés.  
 

Globalement, le risque d’implantation de l’Amour blanc (Ctenopharyngodon idella) 
en France métropolitaine semble limité géographiquement (principalement les parties aval de 
la Garonne et de l’Adour et de ses affluents). Ce résultat n’est pas très surprenant puisque 
cette espèce affectionne les très grands cours d’eau dans son aire native (Asie) et en Amérique 
du Nord (Mississipi entre autre). Bien que la température soit importante pour expliquer le 
succès d’établissement de cette espèce, ce facteur ne serait pas le plus limitant pour l’Amour 
blanc (Cudmore et Mandrak, 2004 ; Annexe 11) et ce sont surtout les conditions 
hydrologiques des cours d’eau qui vont déterminer le succès de reproduction de l’espèce en 
milieu naturel (Cudmore et Mandrak, 2004). En effet, le frai de l’Amour blanc est associé à 
débits élevés au printemps et les zones de frai sont caractérisées par des vitesses d'eau élevées, 
des eaux troubles et une température de l'ordre de 15-30 °C. L’Amour blanc fraie 
principalement dans le chenal principal des fleuves et plus particulièrement dans la partie 
supérieure de la colonne d'eau au niveau de rapides ou de bancs de sable pendant les périodes 
de turbulence des eaux (0,6 à 1,5 m/s) (Cudmore et Mandrak 2004). De plus, les œufs sont 
pélagiques, non adhérents et flottants et nécessitent des eaux vives pour leur incubation. 
Globalement, la reproduction de l’Amour blanc nécessite donc un faisceau de conditions 
environnementales favorables, c’est à dire de longs tronçons de rivières où les eaux sont 
chaudes et vives pour l’incubation des œufs et des milieux lentiques en zones riveraines pour 
le développement des larves (Cudmore et Mandrak, 2004). Dans ce contexte, il serait 
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nécessaire d’affiner nos prédictions en prenant en compte la structure des habitats et les 
conditions hydrologiques locales des zones prédites à risque.  

 
Dans les conditions environnementales actuelles, le risque d’implantation de l’Amour 

blanc (Ctenopharyngodon idella) dans les DOM serait surtout élevé en Guyane et aux 
Antilles (Guadeloupe et Martinique). Néanmoins, les conditions environnementales 
deviendraient moins favorables en 2050 et surtout en 2080 (Annexe 11). Comme indiqué ci-
dessous, les conditions hydrologiques étant limitantes pour la reproduction de l’Amour blanc, 
il y aurait donc peu de chances que cette espèce puisse se reproduire dans les petits fleuves 
côtiers des Antilles. De même, la reproduction de l’Amour blanc dans les rivières guyanaises 
apparait peu probable. En effet, de nombreux auteurs ont souligné l’absence de reproduction 
naturelle de ce poisson en climat tropical vu les conditions thermiques et hydrologiques très 
strictes pour sa reproduction (Welcomme, 1988). 
 

Dans les conditions environnementales actuelles, très peu de cours d’eau de France 
métropolitaine présentent des risques élevés d’implantation pour Clarias gariepinus (certaines 
zones aval des grands fleuves). Par contre, les Antilles et la Réunion ont des risques 
d’implantation très élevés. En Guyane, seules les parties les plus aval des fleuves présentent 
des conditions favorables pour l’implantation de C. gariepinus. En 2050 et 2080, les risques 
d’implantation évoluent très peu en France métropolitaine, bien que les parties aval des 
fleuves côtiers des franges atlantique et méditerranéenne présentent des risques plus élevés. 
L’augmentation du risque d’implantation de C. gariepinus est la plus importante en Guyane, 
où une grande partie du réseau hydrographique présenterait en 2080 des conditions 
favorables. Au vue des caractéristiques biologiques et écologiques de C. gariepinus, il est très 
probable que cette espèce puisse se reproduire et se maintenir à long terme dans les zones 
prédites à risque. Cette espèce africaine est en effet très tolérante vis-à-vis des conditions 
thermiques et hydrologiques. De plus, C. gariepinus est capable d’utiliser l’oxygène de l’air et 
peut donc quitter l’eau en utilisant ses nageoires pectorales. Une attention particulière devra 
être portée aux cours d’eau tropicaux des DOM. En effet, C. gariepinus a pu s’établir avec 
succès dans certains bassins hydrographiques au Brésil, suite à des transferts accidentels 
d’individus provenant de fermes aquacoles (Cambray, 2005 ; Vitule et al., 2006 et Rocha, 
2008). De même, il n’est pas étonnant que le risque d’établissement soit très élevé en 2080 
dans les cours d’eau de la frange méditerranéenne puisque cette espèce s’est établie dans les 
cours d’eau sud-africains dont le climat est de type méditerranéen (Cambray, 2003).   
 

En ce qui concerne les deux espèces de Tilapia, Oreochromis niloticus niloticus et 
Oreochromis mossambicus, les modèles montrent que les cours d’eau des DOM présentent 
des conditions environnementales potentiellement favorables à leur établissement, ce qui est 
concordant avec des observations de terrain. En effet, le réseau hydrobiologique piscicole de 
l’île de la Réunion indique la présence d’O. niloticus dans trois bassins de l’île (Source : 
http://www.arda.fr/). De même, Oreochromis niloticus et O. mossambicus ont été observés 
aux Antilles (Source : http://issg.org). Des travaux devraient être menés afin de vérifier si ces 
espèces se reproduisent bien à la Martinique et à la Guadeloupe. Globalement, le risque 
d’établissement de ces espèces dans les cours d’eau français à climat tropical et subtropical 
est jugé élevé au vue de la grande tolérance de ces espèces vis-à-vis des conditions 
environnementales (Annexes 14 et 15).   
 

En France métropolitaine, ce sont surtout les parties aval des grands fleuves et des 
fleuves côtiers méditerranéens qui présentent des risques d’implantation d’O. niloticus. Le 
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réchauffement climatique pourrait favoriser l’établissement d’O. niloticus dans les conditions 
futures. Un tel scénario est d’ailleurs actuellement en cours dans plusieurs rivières du nord de 
l’Italie dont la température des eaux est naturellement élevée (eaux thermales) (Bianco et 
Turin, 2010). Ces auteurs ont en effet mise en évidence une reproduction naturelle d’O. 
niloticus dans ces rivières. Ils s’attendent d’ailleurs à ce que cette espèce puisse d’adapter 
petit à petit à des températures plus faibles, et donc s’établir dans des rivières non thermales 
en Italie. Ces auteurs s’appuient sur le fait que la température létale minimale d’O. niloticus 
se situe entre 9.6 et 13.6 °C et que cette espèce montre une sélection adaptative vis-à-vis des 
basses températures (Peterson et al., 2005). Enfin, il semblerait qu’O. niloticus puisse s’établir 
dans les lagunes méditerranéennes et plus généralement dans les milieux de transition. O. 
niloticus a en effet réussi à s’établir dans une lagune du sud-est de l’Italie (Scordella et al., 
2003). De plus, des individus appartenant à une espèce de Tilapia (non identifiée) ont 
plusieurs fois été pêchés dans une lagune du golf du Lion (comm. pers., David McKenzie). 
Des travaux complémentaires seraient donc nécessaires afin d’évaluer le risque réel 
d’établissement d’O. niloticus dans les milieux de transition de France métropolitaine.  
 

Parmi les six espèces étudiées, les espèces américaines (Ictalurus punctatus et 
Micropterus salmoides) présentent les risques d’implantation les plus élevés en France 
métropolitaine, que ce soit dans les conditions environnementales actuelles ou futures. 
D’après les scénarios de changement climatique, ces espèces pourraient s’établir dans une 
grande partie des cours d’eau de France métropolitaine, à l’exception des cours d’eau de haute 
altitude. Les prédictions obtenues dans les conditions environnementales actuelles sont 
d’ailleurs concordantes avec des observations de terrain. Le Réseau Hydrobiologique et 
Piscicole (RHP) a en effet recensé M. salmoides dans les zones prédites comme favorables 
par les modèles (voir Annexe 13, Figure 1 où les cercles correspondent aux présences avérées 
et la taille des cercle est proportionnelle au nombre d’observations). Ictalurus punctatus, 
quant à lui, n’a encore jamais été observé dans les cours d’eau de France métropolitaine. 
Néanmoins, il est fort probable qu’elle puisse s’y établir puisque qu’elle a déjà été observée 
dans un fleuve du centre de l’Italie, l’Ombronne (Ligas, 2008). Enfin, il est à noter que les 
risques d’établissement de M. salmoides aux Antilles sont importants et qu’une attention 
particulière devra être portée à ces cours d’eau subtropicaux dont la faune piscicole est 
souvent dépourvue de prédateurs supérieurs.   
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Troisième partie : Conclusion et perspectives 
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Les résultats des modèles obtenus semblent indiquer un risque d’implantation en 

France métropolitaine et dans les départements d’Outre-mer, celui-ci variant selon l’espèce, la 
période, la zone géographique et le type de cours d’eau. 

 
Le risque d’implantation de l’Amour blanc (Ctenopharyngodon idella) en France 

métropolitaine serait limité géographiquement (principalement les parties aval de la Garonne 
et de l’Adour et de ses affluents) tandis que, dans les DOM, le risque serait élevé dans 
l’ensemble de la Guyane et des Antilles (Guadeloupe et Martinique), mais se réduirait en 
2050 et 2080 d’après les scénarios de changement climatique. Néanmoins, il semblerait que la 
reproduction de cette espèce soit peu probable dans les cours d’eau français car elle ne se 
reproduit que dans des conditions thermiques et hydrologiques très spécifiques. Il serait 
nécessaire d’affiner les prédictions en prenant en compte la structure des habitats et les 
conditions hydrologiques locales des zones prédites à risque.  
 

Concernant les deux espèces de Tilapia, Oreochromis niloticus et O.mossambicus, les 
modèles montrent que les cours d’eau des DOM présentent des conditions environnementales 
potentiellement favorables à leur établissement. En France métropolitaine, ce sont surtout les 
parties aval des grands fleuves et des fleuves côtiers méditerranéens qui présentent les risques 
d’implantation d’O. niloticus les plus élevés en 2050 et 2080. Le risque d’implantation de 
Clarias gariepinus est faible en France métropolitaine, à l’exception des zones aval des 
grands fleuves. Par contre, les DOM présentent des risques élevés croissants dans le futur. 
 

Les espèces américaines (Ictalurus punctatus et Micropterus salmoides) présentent les 
risques d’implantation les plus élevés en France métropolitaine, que ce soit dans les 
conditions environnementales actuelles ou futures. Ces espèces pourraient s’établir dans une 
grande partie des cours d’eau de France métropolitaine, à l’exception des cours d’eau de haute 
altitude. Les risques d’établissement de M. salmoides aux Antilles ne sont pas négligeables et 
une attention particulière devra être portée à ces cours d’eau subtropicaux dont la faune 
piscicole est souvent dépourvue de prédateurs supérieurs.   
 

L’objectif de ce travail était d’apporter des connaissances opérationnelles sur les 
risques d’implantation d’espèces exotiques suite à leur introduction à des fins aquacoles. En 
premier lieu, il est important de considérer l’échelle géographique à laquelle les résultats de 
cette étude doivent être interpréter. En effet, les variables utilisées sont pertinentes à une 
échelle géographique de l’ordre de 1 km2. A une échelle plus locale, d’autres facteurs 
abiotiques et biotiques influencent la présence ou l’absence d’une espèce. Par exemple, les 
facteurs abiotiques les plus importants à une échelle locale peuvent être naturels (largeur et 
profondeur des cours d’eau, ripisylve, substrat, présence d’eaux souterraines…) et/ou 
anthropiques (dégradation de la ripisylve, présence de retenues d’eau, pompages…). Les 
facteurs biotiques (prédation, disponibilité alimentaire, compétition…) vont à la fois 
conditionner la présence des espèces exotiques dans des zones favorable d’un point de vue 
habitat mais peuvent aussi réduire leur tolérance physiologique comme cela a été précisé dans 
le premier chapitre. Des travaux à des échelles plus fines sont donc nécessaires afin de mieux 
comprendre les mécanismes à l’origine de la naturalisation des espèces introduites.  

 
Une fois que les zones d’implantations potentielles des espèces sont connues, évaluer 

leur capacité de colonisation est aussi importante. La dispersion d’une espèce exotique est 
variable selon les facteurs abiotiques naturels (barrière géographique, facteur environnemental 
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limitant), les aménagements anthropiques (construction de canaux, barrages…), les 
interactions biotiques et enfin des activités humaines (aquariophilie, pêche, aquaculture). La 
dispersion d’une espèce exotique dépend aussi de sa dynamique des populations 
(reproduction, survie des œufs et des alevins, croissance des juvéniles…) et des interactions 
biotiques rencontrées (disponibilité alimentaire, prédation, compétition interspécifique…). 
Cette étape du processus d’invasion est actuellement la moins étudiée par les scientifiques et 
donc la moins connue. Des travaux dans ce domaine sont nécessaires si on veut adopter des 
mesures de prévention efficaces.  
 

Nous avons tenté de construire des modèles dont les prédictions soient les plus 
représentatifs possibles de la niche potentielle de chaque espèce étudiée. Néanmoins, il faut 
reconnaitre que nos prédictions se situent très certainement au milieu d’un gradient dont les 
extrêmes correspondent à la niche potentielle et la niche réalisée, respectivement (Jimenez-
Valverde et Lobo, 2008). La seule manière d’estimer réellement la niche potentielle d’une 
espèce est de définir ses capacités physiologiques en fonction d’un ensemble de contraintes 
environnementales. Par exemple, des modèles mécanistiques ont été mis en place pour définir 
les niches potentielles d’espèces natives et exotiques à partir de données physiologiques 
(Kearny, 2006 et Kerney et Porter, 2009). Ces données sont principalement en lien avec la 
tolérance thermique (température de croissance optimale, tolérance thermique, résistance 
thermique, gamme thermique de reproduction et de survie des œufs et alevins). La niche 
potentielle est alors évaluée en éliminant les zones géographiques qui présentent des 
conditions environnementales en-dehors des limites définies par les indicateurs 
physiologiques.  

 
Une autre façon d’estimer la niche potentielle d’une espèce est de combiner les 

modèles de niche de type « corrélatif » et les indicateurs physiologiques sous la forme d’un 
modèle hybride (Kearney et al. 2008 et Galien et al., 2010). Ce type de modèle peut 
également incorporer des informations sur la dynamique des populations et sur les traits 
d’histoire de vie des espèces (Galien et al.,  2010). La première partie du rapport fournit des 
données à ce sujet en indiquant la valeur des indicateurs de tolérance thermique classiquement 
utilisés en expérimentation. La transposition des résultats dans le milieu naturel présente 
néanmoins quelques limites comme la capacité des études expérimentales à évaluer la niche 
thermique potentielle ou la niche thermique réalisée, l’alimentation semblant être un des 
facteurs clés de la variation de la tolérance thermique des poissons lors de leur croissance. La 
souche employée, l’héritabilité des traits liés à la tolérance thermique, la température 
d’acclimatation et la vitesse de changement de température sont tout autant de facteurs 
pouvant influencer les résultats. De plus, les caractéristiques physiologiques varient dans le 
temps et dans l’espace au travers de variations évolutives liées à des changements génétiques. 
Ces variations peuvent être prises en compte à l’aide d’indicateurs comme l’héritabilité des 
traits et l’intensité de la sélection. Pour conclure, il serait pertinent de mettre en place des 
modèles dynamique généraux intégrant à la fois les réponses physiologiques des espèces aux 
variables abiotiques et la dynamique des populations. La mise en place de ces modèles à de 
larges échelles spatiales nécessitera par contre de collecter une grande quantité d’information 
sur la physiologie et l’écologie des espèces.    
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