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Évolution induite  
par les activités anthropiques
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Près des deux tiers de l’environnement mondial sont concernés directement par 
l’impact du peuplement humain ou des activités humaines (via l’agriculture, l’ex-
ploitation halieutique, l’urbanisation ou les infrastructures humaines). En consé-
quence directe, nous sommes aujourd’hui les témoins d’une expérience évolutive 
non planifiée et sans précédent sur la diversité biotique. Des changements évolu-
tifs de toute nature sont en train de se produire partout sur la planète du fait des 
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e n c a d r é  1 .
La pollution sonore 

L’urbanisation concerne tous les changements environ-
nementaux associés au développement urbain. C’est un 
phénomène global sur la planète, qui risque non seule-

ment de se poursuivre, mais aussi de s’amplifier dans les an-
nées à venir si l’on en croit les prévisions démographiques 
prévues pour l’espèce humaine. L’urbanisation s’accom-
pagne en général d’une chute de diversité spécifique com-
paré aux habitats naturels, avec également une homogé-
néisation des espèces dans toutes les villes, quelle que soit 
la faune d’origine. Les habitats urbains sont différents des 
habitats naturels en de nombreux points : ils sont en géné-
ral plus chauds, avec des lumières artificielles, plus de pol-
lution chimique, assez peu de végétaux, avec des préda-
teurs différents (e.g. plus de chats) et aussi ils sont beaucoup 
plus bruyants (voitures, machines en tous genres, mobylet-
tes, trains, etc.). Bon nombre d’espèces (e.g. insectes, oiseaux, 
chauve-souris, amphibiens) ont une ouïe excellente et sont 
par conséquent touchés par les problèmes de pollution so-
nore. Sun et Narins (2005) ont par exemple montré que le 
bruit engendré par les véhicules motorisés affectait la percep-
tion du chant chez les grenouilles et diminuait ainsi le succès 
reproducteur de nombreuses espèces. Pour les oiseaux, chan-
ter et se faire entendre est intimement relié à la valeur sélec-
tive puisque le chant intervient dans la défense du territoire, 

l’évitement de la prédation (cris d’alarme) et dans l’attrac-
tion des partenaires. On comprend aisément que la sélection 
puisse alors agir sur ce trait quand l’environnement acousti-
que est modifié. Dans leur étude, Slabbekoorn et den Boer-
Visser (2006) ont comparé les chants des mésanges charbon-
nières de dix grandes villes européennes (Paris, Londres, 
Amsterdam, etc.) avec ceux des habitats forestiers voisins. 
Pour les chants nuptiaux et territoriaux, les phrases sont plus 
rapides et plus courtes en milieu urbain que dans les forêts. 
La fréquence est également plus élevée, un résultat conforme 
aux prédictions sous l’hypothèse d’un besoin de se différen-
cier du bruit de fond (fréquences généralement basses).

Ces modifications de chants ont à moyen terme des im-
plications écologiques et évolutives réelles. Les caractéristi-
ques du chant jouent un rôle majeur dans la reconnaissance 
intraspécifique chez les oiseaux. Les adaptations locales au 
milieu urbain pourraient alors favoriser un isolement pré-
reproducteur entre les populations urbaines et forestières. 
Selon les mêmes auteurs, ces résultats expliqueraient aussi, 
au moins en partie, l’homogénéisation des faunes en milieu 
urbain : les espèces d’oiseaux présentes dans les villes corres-
pondent aux espèces capables de s’adapter aux bruits de la 
« jungle urbaine ».

Sonogramme de 3 notes enregistré en milieu urbain (graphe de gauche) et en milieu forestier (graphe de droite). D’après Slabbekoorn 
et Ripmeester (2008).

activités humaines. Ces modifications se produisent rapide-
ment, souvent à l’échelle d’une vie humaine, engendrent des 
coûts économiques et sanitaires, et menacent sérieusement 
la biodiversité. Des exemples classiques d’évolution rapide 
associée aux activités humaines, et jadis considérés comme 
des phénomènes atypiques (e.g. le mélanisme industriel chez 
le papillon Biston betularia, Kettlewell [1973]), sont mainte-
nant monnaie courante (Hendry et Kinnison 1999, Palumbi 
2001, Stockewell et al. 2003). Citons un exemple : le fort 

niveau de bruit ambiant dans les grandes villes européennes, 
du fait du trafic urbain, a déjà entrainé l’évolution d’adap-
tations particulières au sein de la faune urbaine. Certaines 
espèces d’oiseaux, en particulier la mésange charbonnière 
Parus major, ont en effet modifié les caractéristiques de leurs 
chants dans les villes par rapport aux campagnes avoisinantes 
(Encadré 1) (Slabbekoorn et Ripmeester 2008).

On accorde encore très peu d’importance aux phéno-
mènes évolutifs dans la plupart des activités humaines qui 
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dépendent de l’exploitation des ressources naturelles vivan-
tes (e.g. la gestion et la conservation de la biodiversité), de la 
santé humaine et des secteurs économiques. Une raison pos-
sible réside dans la perception erronée que les espèces vivan-
tes sont des entités fixes demeurant relativement inchangées 
au cours d’une échelle de temps pertinente aux activités hu-
maines. Pour les évolutionnistes, ces phénomènes suscitent 
d’innombrables questions et thèmes de recherche tant rela-
tifs à la biologie évolutive elle-même, qu’au déterminisme 
parfois complexe de ces processus, ainsi qu’aux conséquences 
sur les écosystèmes. C’est un monde scientifique immense et 
en pleine expansion ; nous n’aborderons que quelques grands 
thèmes pour lesquels les recherches sont les plus abouties.

1   ÉVoLuTIon deS PAThoGèneS

Comprendre et prédire les relations entre activités humai-
nes et évolution des organismes pathogènes est important 
non seulement vis-à-vis de préoccupations appliquées (mé-
decine, épidémiologie, agronomie, etc.), mais également 
pour des raisons purement fondamentales étant donné la 
diversité des interactions entre les parasites et les organis-
mes libres (traits d’histoires de vie — voir Chapitre 10, sé-
lection sexuelle — voir Chapitre 11). Si personne ne conteste 
le fait que les parasites (comme tout organisme) évoluent, 
il n’est par contre pas toujours simple de préciser la contri-
bution exacte des activités humaines dans ces phénomè-
nes. Précisons tout d’abord qu’il serait erroné de penser que 
seul l’homme du XXIe siècle influence la trajectoire écologi-
que et évolutive des parasites. Depuis l’aube de l’humanité, 
l’homme a modifié son environnement et a volontairement 
ou non, mais significativement, influencé la diversité et la 
dynamique de nombreux agents pathogènes, à commencer 
par sa propre communauté (Lebarbenchon et al. 2007). Par 
exemple, l’expansion des premières populations humaines 
des savanes vers les zones plus tempérées a non seulement 
véhiculé les pathogènes déjà acquis dans les zones nouvelle-
ment colonisées, mais elle s’est accompagnée d’une exposi-
tion à de nouveaux pathogènes (Armelagos et al. 1996). Plus 
tard, au Néolithique, l’organisation des premières sociétés 
sédentaires autour de villages regroupant de nombreux indi-
vidus a favorisé l’apparition d’un cortège de maladies infec-
tieuses comme la rougeole, la grippe, les oreillons, ou encore 
la variole. La domestication des animaux a été à l’origine de 
nombreuses zoonoses (Polgar 1964). On estime qu’entre 
70 et 80 % des maladies transmissibles dans les populations 
humaines actuelles ont une origine animale, et que les dé-
buts de la transmission remontent au Néolithique. Bien plus 
tard, au XIXe siècle, la concentration des personnes dans les 
grandes villes (Paris, Berlin, Londres) suite à l’exode rural 
fut à l’origine de foyers importants de nouvelles épidémies. 
L’homme influence l’écologie évolutive de ses propres pa-
thogènes, mais aussi celle des pathogènes des autres orga-
nismes. Rich et Ayala (2004) considèrent par exemple que 
la malaria chez certaines espèces de singes du continent sud-
américain a été apportée par l’homme (i.e. transfert secon-
daire de pathogènes de l’homme à l’animal). Dans l’immense 
majorité des cas, les liens sont toutefois moins directs. Le jeu 
naturel des interactions entre hôtes et pathogènes participe à 

modeler la structure en âge, en états physiologiques, voire en 
polymorphisme génétique des populations d’hôtes. Dès lors 
que l’homme intervient aussi dans la détermination de telles 
structures, le jeu naturel de ces interactions est altéré et de 
nouveaux équilibres s’installent. Les évolutionnistes, depuis 
quelques années, commencent à élucider les relations parfois 
complexes entre les activités humaines et l’évolution des pa-
thogènes en général.

1.1  conséquences de l’érosion  
de la biodiversité

Si l’estimation du nombre d’espèces en voie d’extinction 
varie beaucoup d’une étude à l’autre, toutes s’accordent ce-
pendant sur le fait que les activités humaines ont récemment 
conduit à une forte augmentation de ce nombre (Regan 
2001). Quelles sont les conséquences de ces changements 
sur le compartiment parasitaire ? La majorité des pathogè-
nes étant capables d’exploiter plusieurs espèces hôtes (i.e. es-
pèces de pathogènes dites généralistes), la disparition d’une 
espèce hôte n’induit pas obligatoirement celle de tous les pa-
thogènes qui l’exploitent. Par contre, la survie des popula-
tions de pathogènes dits spécialistes dépend non seulement 
de la présence du bon hôte, mais aussi de sa densité ; tout 
déclin de la densité en hôtes au dessous d’un seuil critique 
dans un habitat conduit en principe les pathogènes spécialis-
tes vers l’extinction. Pour cette raison, à une échelle locale, la 
disparition des pathogènes spécialistes est en général plus ra-
pide que celles des hôtes. Malgré ces nuances, il ressort glo-
balement qu’une réduction de densité chez une espèce hôte, 
couplée à une diminution de son aire de répartition, aug-
mente les risques d’extinction des pathogènes. Le nombre 
d’espèces libres recensées comme étant en danger d’extinc-
tion serait donc un bon indicateur du danger d’extinction 
des pathogènes (Lafferty et Kuris 2005). Dans certains cas, 
cette relation se vérifie localement : c’est le cas dans les éco-
systèmes marécageux de Californie où Hechinger et Lafferty 
(2005) ont contrasté leurs observations entre habitat sain et 
dégradé. Lorsque l’habitat n’est pas dégradé, une douzaine 
d’oiseaux coexistent, chacune servant d’hôte potentiel à plus 
d’une vingtaine d’espèces de trématodes à cycle de vie com-
plexe (i.e. faisant succéder différentes espèces hôtes). Par 
contre, quand l’habitat est dégradé, le mollusque, premier 
hôte intermédiaire avant l’infection d’un oiseau, est beau-
coup plus rarement infecté par des trématodes, et le nom-
bre d’espèces d’oiseaux et de trématodes décline simultané-
ment. En cas de restauration de l’habitat, la réinstallation 
d’une espèce d’oiseau s’accompagne d’une réaugmentation 
du nombre d’espèces de trématodes (Smith 2001, Hechinger 
et Lafferty 2005).

Les activités humaines telles la pêche ou la chasse sont 
souvent responsables de déclins de densités des espèces 
hôtes. Les tendances précédemment évoquées se retrouvent. 
Par exemple, dans les populations de phoques encore soumi-
ses à une pression de chasse en 1980, le déclin démographi-
que associé compromettait le maintien des populations de 
leurs parasites (Des Clers et Wooten 1990). L’interdiction 
de la chasse aux mammifères marins dans les eaux territo-
riales canadiennes a eu pour conséquence une augmentation 
locale de la fréquence et de l’intensité d’infection des pois-
sons par des nématodes dont le cycle de vie comporte un 
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invertébré, un poisson et un mammifère marin (Chandra et 
Khan 1988).

L’action de l’homme sur les densités d’espèces hôtes a 
aussi des conséquences sur l’évolution génétique des patho-
gènes. Toutes choses étant égales par ailleurs, la surexploi-
tation des hôtes et le déclin démographique de leurs parasi-
tes diminuent la variabilité génétique au sein des populations 
de parasites. Une analyse comparative de la diversité généti-
que des populations de pathogènes en régions boréale et aus-
trale a testé ces attendus dans le cas de nématodes à cycles 
complexes passant par un invertébré, un poisson et un mam-
mifère marin (Mattiucci et Nascetti 2007). Les activités hu-
maines responsables du déclin des populations hôtes (pêche, 
chasse, pollutions, etc.) étant plus faibles en régions antarcti-
ques et sub-antarctiques que dans leurs pendants de l’hémis-
phère nord, on s’attendait à trouver des diversités génétiques 
plus fortes au sein de populations de parasites australes. C’est 
effectivement ce que montrent Mattiucci et Nascetti (2007).

D’un point de vue évolutif, l’érosion de la biodiversité 
par destruction directe des espèces et / ou de leurs habitats 
est un élément qui favorise les sauts d’espèces chez les para-
sites : lorsqu’une ressource hôte donnée devient trop rare à 
exploiter pour les parasites, la sélection peut favoriser les pa-
rasites mutants capables de se développer sur un autre hôte 
(Lebarbenchon et al. 2007). L’homme est lui-même directe-
ment confronté à ce problème et en tant que colonisateur de 
nouveau territoire, il devient souvent le nouvel hôte en ques-
tion. Au cours de la dernière décennie, on a assisté à l’émer-
gence de nombreuses maladies infectieuses autour de la pla-
nète, la majorité étant d’origine animale (e.g. le virus Ébola 
ou le virus responsable du SRAS proviennent de chauves-
souris ; Guégan et al. 2007).

1.2  conséquences des progrès  
de la médecine

Sans le vouloir, nos sociétés payent sous la forme d’émergen-
ces de pathogènes la forte amélioration de l’efficacité médi-
cale du siècle dernier (Cohen 2000). Les principes gouver-
nant ces effets pervers sont les suivants. À l’augmentation du 
nombre de personnes présentant une santé fragile au sens 
large correspond, pour les pathogènes, une augmentation de 
ressources faciles à exploiter. Si ces personnes sont agrégées, 
la transmission de pathogènes se trouve en plus facilitée. Le 
tout conduit alors à la création de ‘réacteurs à pathogènes », 
c’est-à-dire de sources maintenant de fortes densités de pa-
thogènes capables ensuite de coloniser d’autres strates des 
populations humaines.

Considérons le vieillissement des populations humaines 
qui est par endroit tout à fait significatif (e.g. la fréquence de 
personnes âgées d’au moins 65 ans représentait ainsi moins 
de 5 % de la population américaine au début du XXe siècle, 
elle y atteindra probablement 25 % en 2040 ; Cohen 2000). 
Vieillissement et immunodépression des individus vont sou-
vent (pour des raisons naturelles) de pair, créant de facto une 
corrélation entre vieillissement des populations et sources 
d’infections pour l’ensemble de la population. Le risque in-
duit d’émergence de pathogènes se trouve encore accentué 
dans les populations occidentales du fait que ces sociétés ten-
dent à agréger les personnes âgées au sein de maisons de re-
traite. Soulignons également que la panoplie de médicaments 

quotidiennement administrés à ces personnes augmente le ris-
que de sélection de souches résistantes (cf. Paragraphe 1.4).

Paradoxalement, les effets immunodépresseurs de pra-
tiques médicales permettant de mieux soigner des maladies 
comme le diabète, le cancer ou certaines maladies auto-im-
munes ont pu avoir comme effet pervers de favoriser l’émer-
gence de pathogènes. C’est le cas des chimiothérapies : le ris-
que d’infection des personnes sous chimiothérapie est accru, 
non seulement durant leur application, mais il peut rester 
au-dessus de la normale après l’arrêt du traitement et la ré-
mission de cancers. Les transplantations d’organes ont aussi 
pour effet non souhaité d’augmenter la fréquence de person-
nes immunodéprimées. Ajoutons à cela le fait que le milieu 
hospitalier concentre des personnes dont la résistance aux 
infections est momentanément décrue, et qu’elles y côtoient 
des patients hospitalisés à la suite d’infections graves. Cette 
mutliplication de contacts entre personnes immunodépri-
mées et personnes souffrant d’infections graves expliquent 
que les structures hospitalières puissent être à même de favo-
riser l’émergence de pathogènes ; on parle alors de maladies 
nosocomiales (Cohen 2000).

Une large diversité de pathogènes est impliquée dans 
ces maladies nosocomiales englobant aussi bien des cham-
pignons (genres Candida, Aspergillus ou Fusarium), des bac-
téries (genres Staphylococcus ou Pseudomonas), que des virus 
(virus de grippe, rotavirus). Certains agents, tels que des es-
pèces d’Aspergillus, ne sont pathogènes qu’en contexte hos-
pitalier ; chez les humains en bonne santé ils ne provoquent 
pas ou de très faibles signes pathologiques. Aujourd’hui en 
France, 7 % des patients hospitalisés sont confrontés à des 
maladies nosocomiales. Certains agents nosocomiaux ont 
développé des résistances aux traitements antiparasitaires 
les rendant très difficiles à traiter (Cohen 2000). La bactérie 
Staphyloccocus aureus fournit un exemple de ce phénomène. 
Découvert en 1880, le staphylocoque doré est devenu l’agent 
nosocomial infectieux le plus fréquent des pays industriali-
sés au travers d’une multitude de pathologies allant de der-
matoses légères, d’infections post-opératoires au niveau de 
blessures, d’infections associées à l’inclusion de corps étran-
gers (e.g., prothèses), de bactériémies générales jusqu’à des 
cas de pneumonies nécrosantes. Avant 1940, 80 % des infec-
tions nosocomiales dues à S. aureus avaient une issue mor-
telle. L’amélioration de ce tableau suite à l’introduction de 
la pénicilline en 1940 fut de courte durée : la première ré-
sistance à cet antibiotique fut détectée en 1942, et dès 1960, 
cette caractéristique fut partagée par 80 % des isolats de 
S. aureus (Deurenberg et al. 2007). Le recours à des antibio-
tiques alternatifs comme la méthiciline et la vancomycine fut 
aussi suivi de l’acquisition de résistances. Aujourd’hui, la fré-
quence d’isolats de S. aureus résistants à la méthiciline varie 
de 0,6 % aux Pays-Bas, 40 % en France et 67 % au Japon, 
conférant à la lutte contre cette résistance le statut d’enjeu 
majeur en santé publique (Deurenberg et al. 2007, Forestier 
et al. 2007). La majorité de ces résistances sont rencontrées 
en milieu hospitalier, mais les populations bactériennes ren-
contrées à l’extérieur des hôpitaux sont également concer-
nées ; les médecins distinguent alors les résistances « hospi-
talières » et « communautaires ». Or certaines des résistances 
« communautaires » ont bien une origine « hospitalière » ; 
cette diffusion est attribuée selon certains auteurs aux traite-
ments en ambulatoire (Forestier et al. 2007).
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1.3 conséquences des pratiques d’élevage

L’homme, au travers des pratiques d’élevage, gère dans l’es-
pace et / ou dans le temps des cortèges d’individus et / ou d’es-
pèces plus ou moins domestiquées. Certaines pratiques sont 
de nature à favoriser les dynamiques parasitaires. Dans la 
mesure où des échanges de pathogènes entre les espèces do-
mestiquées et la faune sauvage restent possibles, les activités 
d’élevage peuvent influencer l’écologie évolutive des interac-
tions hôtes-parasites dans la nature.

Le développement de structures piscicoles pour contre-
balancer la diminution des populations surexploitées four-
nit un premier exemple. De tels élevages ayant augmenté de 
10 % en dix ans, leurs éventuelles conséquences sur la santé 
des populations sauvages constituent un enjeu non-négligea-
ble pour la préservation de la biodiversité. Si la généralité de 
tels effets délétères reste controversée, ils sont sans équivoque 
dans le cas du système formé par deux espèces de saumons du 
Pacifique, le saumon rose (Oncorhynchus gorbuscha), le sau-
mon keta (O. keta) et leur copépode parasite Lepeophtheirus 
salmonis (Krkosek et al. 2006). Les auteurs de cette étude ont 
suivi la prévalence de L. salmonis chez des saumons juvéni-
les sauvages prélevés le long de la route de migration croisant 
des structures piscicoles côtières, ainsi que chez les individus 
capturés et enclos pour engraissement dans ces structures. Il 
s’avère que les structures piscicoles sont à l’origine de 90 % à 

95 % de la mortalité induite par L. salmonis chez les juvéni-
les sauvages patrouillant dans leur entourage. Dans la nature, 
une de ces espèces de saumon a un comportement de migra-
tion induisant une ségrégation spatiale des stades adulte et 
juvénile. Cette particularité préserve les juvéniles de l’infec-
tion par L. salmonis, et donc de la surmortalité qu’elle induit 
chez ces juvéniles. C’est en brisant cette ségrégation entre les 
stades juvénile et adulte que les structures piscicoles favori-
sent la dynamique de ce parasite.

Le réaménagement de distributions d’hôtes par l’homme 
est aussi à l’origine de diverses crises enzootiques (i.e. affec-
tant les animaux dont il est un pathogène naturel) et épizoo-
tiques (i.e. affectant de nouvelles espèces hôtes). Considérons 
tout d’abord le cas de l’agent viral responsable d’encéphalite 
équine vénézuélienne, dénommé VEEV d’après le sigle an-
glais. Normalement, ce pathogène circule au sein de cycles al-
ternant les infections de petits rongeurs et de moustiques du 
genre Culex. Un changement de cycle devient possible lors-
que la pratique pastorale multiplie les contacts entre les che-
vaux, des populations de Culex et les populations d’un autre 
moustique, Aedes taeniorynchus. Le rongeur et le moustique 
sont alors remplacés dans le cycle du VEEV par le cheval et 
Ae. taeniorynchus, ce qui génère des épizooties pouvant aussi 
mener à des cas groupés d’infections humaines (Figure 1).

Les mécanismes guidant ce changement de cycle ont été 
mis à jour en couplant des essais d’infections expérimentales 
en condition de laboratoire à des analyses conjointes de ca-
ractéristiques épidémiologiques (i.e. où et quand ont lieu les 
crises), de distribution spatiale de la diversité génétique vi-
rale, et d’éventuels contrastes de la variabilité génétique virale 
entre périodes de crises et de non-crises (e.g., Rico-Hesse et 
al. 1995, Weaver et al. 2004, Brault et al. 2004, Anishchenko 
et al. 2006). Le déterminant de ces changements de cycle est 
de nature tant écologique qu’anthropique : il a trait au re-
groupement par l’homme de chevaux dans des habitats hé-
bergeant les hôtes naturels de VEEV à des périodes où les 
populations du moustique Ae. taeniorynchus y pullulent. Il 
s’avère aussi que le VEEV est très rapidement capable d’ac-
quérir les bases génétiques lui permettant de s’adapter en 
deux temps à la modification de son habitat. Le premier pas 
est une sélection récurrente d’une mutation dans le gène co-
dant l’enveloppe virale qui lui permet d’augmenter sa virémie 
chez le cheval, et par là-même sa probabilité d’être présent 
dans les repas sanguins d’Ae. taeniorynchus (Anishchenko et 
al. 2006). Le second pas de l’adaptation virale, dont les bases 
moléculaires restent à élucider, consiste en une amélioration 
du succès d’infection de ce nouveau vecteur (Weaver et al. 
2004). Un dernier fait intéressant est que ces adaptations au 
cycle épizootique ne persistent pas longtemps dans les po-
pulations de VEEV : le virus doit réeffectuer l’ensemble de 
ses adaptations au cheval et au nouveau vecteur à chaque fois 
que les conditions écologiques et anthropiques favorisent 
une telle évolution (Anishchenko et al. 2006).

L’évolution des pratiques agricoles est passée par deux 
tendances complémentaires : (1) l’augmentation de la den-
sité d’animaux ou de végétaux au sein des agrosystèmes, 
(2) leur homogénéisation génétique en faveur de génotypes 
sélectionnés pour leur plus forte productivité, leur meilleure 
adaptation au milieu ou aux pratiques, voire pour leurs qua-
lités esthétiques (cf. Paragraphe 6). Cette évolution n’est pas 
anodine car elle affecte les régulations de la démographie des 

Culex (Melanocconion)
spp.

T213R E2
Mutation,
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Proechimys, Sigmodon spp.

Aedes,
Psorophora, etc.

Desssin répresentant le processus d’émergence de Figure 1 
VEEV. Voir texte pour explication (d’après Anishchenko et al. 
2006).
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hôtes par les pathogènes. Qu’un pathogène parvienne alors 
à optimiser ses capacités d’exploiter le génotype hôte domi-
nant un agrosystème et il y sera favorisé par la sélection na-
turelle, du moins tant que les hôtes infectés y seront rempla-
cés par des individus semblables. Se retrouvent donc ici au 
niveau génétique, les mécanismes producteurs de « réacteurs 
à pathogènes » vus précédemment dans le cas du vieillisse-
ment chez l’homme (cf. Paragraphe 1.2).

L’exemple qui a récemment été rendu le plus populaire 
par les médias du monde entier est le risque de pandémie de 
grippes aviaires liée aux élevages avicoles intensifs (voir pour 
revues complémentaires Peiris et al. 2007 et Xu et al. 2007 
sur les évolutions et risques associés aux génotypes H5N1 et 
H9N2, ainsi que Nelson et Holmes [2007] sur la biologie et 
la génétique du virus de grippe A). Les virus de grippes de 
type A sont tous des pathogènes d’oiseaux susceptibles de 
franchir des barrières interspécifiques ; certains l’ont déjà fait 
et sont depuis longtemps devenus des virus endémiques des 
populations humaines. Le risque de pandémie aviaire pro-
vient de la combinaison de quatre facteurs principaux. Le 
premier est l’existence d’élevages avicoles intensifs suscep-
tibles de produire de grandes quantités de virus très rapide-
ment après l’entrée d’un virus dans ces populations denses 
et génétiquement homogènes, qui sont autant de conditions 
aptes à sélectionner une virulence virale accrue (Peiris et al. 
2007, Xu et al. 2007). Le second est le fort taux de recombi-
naison de ces virus dû à leur génome segmenté (i.e., découpé 
en segments d’ARN comparables sur le plan fonctionnel à 
nos chromosomes). Le troisième facteur est la promiscuité 
entre ces populations aviaires très denses et les hommes gé-
rant ces élevages ; un facteur à même de provoquer la recom-
binaison entre souches de grippes aviaire et humaine, voire à 
sélectionner pour un saut de barrière interspécifique comme 
dans l’exemple du VEEV ci-dessus. Dans le pire des scéna-
rios, les recombinants hériteraient de la virulence de leur pa-
rent d’origine aviaire et de la capacité à infecter l’homme de 
leur parent d’origine humaine. Enfin, les fortes densités hu-
maines dans les régions où ces productions avicoles sont le 
plus intensives, comme l’Asie du Sud-Est, pourraient privi-
légier une diffusion rapide de ces virus recombinants dans les 
populations humaines.

1.4 Luttes antiparasitaires et résistances

Toute mutation permettant à un parasite de contrer l’effet 
délétère d’un traitement médicamenteux sur sa survie et / ou 
sa reproduction peut théoriquement augmenter en fréquence 
au sein d’une population traitée. Ses probabilités de coloni-
ser, voire d’envahir d’autres populations, vont dépendre du 
patron de migration du pathogène, de la distribution de trai-
tement au sein des populations d’hôtes et du coût en valeur 
sélective associé à cette résistance. Ainsi, la chloroquine est 
le produit qui, avec la quinine, a été le plus employé en trai-
tements tant préventif que curatif contre Plasmodium falci-
parum, l’agent le plus virulent des paludismes humains. En 
1960, apparaissent les premiers cas de chloroquino-résistan-
ces en Amérique du Sud et en Asie du Sud-Est, suivis de 
peu par d’autres cas en zones impaludées africaines. Sur l’en-
semble de l’aire de répartition du parasite, l’introduction de 
la chloroquine s’est traduite par une augmentation progres-
sive de la fréquence des résistants jusqu’à atteindre 100 % 

dans certaines régions. Une analyse de la diversité génétique 
de ce parasite entre isolats résistants et sensibles a mis en évi-
dence quatre apparitions indépendantes de la résistance à la 
chloroquine au locus Pfcrt. Un de ces allèles résistants a de 
plus envahi par migration l’ensemble des populations d’Asie 
du Sud-Est et d’Afrique sub-saharienne au cours des années 
1970 (Wootton et al. 2002).

Dans le cas de résistance aux antibiotiques, deux spéci-
ficités bactériennes doivent aussi être considérées : le cas des 
« hyper-mutateurs » et les transferts horizontaux (Sundin et 
Weigand 2007, Martinez et al. 2007, Woodford et Ellington 
2007). Le terme d’hyper-mutateur caractérise des souches 
bactériennes dont l’endommagement des systèmes de répa-
ration de l’ADN et / ou de contrôle de la fidélité de la répli-
cation de l’ADN induit une augmentation du taux de mu-
tation. Ces hyper-mutateurs restent rares dans les habitats 
stables, mais augmentent en fréquence dans les populations 
subissant un stress. Leurs basses fréquences en habitat sta-
ble sont dues à la contre-sélection des mutations délétères 
générées par leur fort taux de mutation. En cas de stress en-
vironnemental, les bactéries ayant la plus forte probabilité 
de survie sont celles réussissant à acquérir rapidement une 
(des) mutation(s) apte(s) à contrer l’effet du stress. Or, du 
fait même de leur fort taux de mutation, les hyper-mutateurs 
ont de meilleures chances d’acquérir en premier ces muta-
tions permettant une meilleure adaptation au nouvel habitat 
« stressant ». Est-ce le cas pour les stress induits par l’intro-
duction d’antibiotiques ? Des expérimentations in vitro ont 
montré l’implication des hyper-mutateurs dans le dévelop-
pement de résistances antibiotiques en conditions contrôlées 
de laboratoire, mais leur implication dans l’évolution de ré-
sistances en milieu clinique reste pour l’heure réduite au cas 
de Pseudomonas aeruginosa (Woodford et Ellington 2007). 
Parallèlement, des espèces qui, comme Helicobacter pilori, 
ne possèdent ni polymérase fiable, ni système de réparation 
d’erreur de la réplication (donc aucune possibilité d’hyper-
mutateur), connaissent aussi une augmentation transitoire 
de leur taux de mutation à la suite d’un stress environnemen-
tal (Kang et al. 2006). Chez H. pilori, l’accumulation de ré-
sistances antibiotiques semble bien relever de ce phénomène 
transitoire (Kang et al. 2006).

Le transfert horizontal est la capacité de transfert de 
matériel génétique entre individus d’espèces bactériennes 
différentes (voir Chapitre 9). Il constitue la plus forte source 
de résistances antibiotiques, que ces dernières soient plasmi-
diques ou chromosomiques (Normak et Normak 2002). Le 
développement rapide de résistances aux antibiotiques est dû 
à plusieurs facteurs comme (i) la généralisation des traite-
ments antibiotiques qui, rappelons-le, a constitué une avan-
cée médicale majeure au siècle dernier, (ii) les confusions 
thérapeutiques ou la prise en compte de toutes les deman-
des des patients (e.g., prises d’antibiotiques en cas de patho-
logies virales), (iii) le recours à l’utilisation d’antibiotiques 
comme accélérateurs de croissance en productions animales 
intensives (Cox et Popken 2006, Sapkota et al. 2007), (iv) ou 
encore l’homogénéisation des traitements prescrits en santé 
humaine et santé vétérinaire (Cox et Popken 2006, Sapkota 
et al. 2007). Tous ces facteurs couplés au large spectre d’hô-
tes de certaines bactéries et aux transferts horizontaux ont 
totalement et rapidement renversé la situation des risques 
sanitaires d’origine bactérienne. Dans les années 1980, les 
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industries pharmaceutiques se détournaient de la recherche 
d’antibiotiques en pensant que ce secteur ne formerait bien-
tôt plus un marché rentable (Cohen 2000). Trente ans plus 
tard, les questions de compréhension, prédiction et contrôle 
des résistances antibiotiques au sein de communautés bacté-
riennes sont devenues des enjeux majeurs pour les microbio-
logistes (Singer et al. 2006, Martinez et al. 2007).

1.5 Pollution

L’impact des polluants sur l’évolution des pathogènes est 
complexe à appréhender (Lafferty et Kuris 2005). Cette 
complexité provient du fait que si de nombreux polluants 
ont un effet immunodépresseur (augmentant indirectement 
la transmission et la démographie des pathogènes), dans cer-
tains cas ils se concentrent plus fortement dans les tissus des 
pathogènes que dans ceux des hôtes ou / et affectent plus sé-
vèrement la survie des pathogènes que celle des hôtes (dimi-
nuant indirectement la transmission et la démographie des 
pathogènes).

Le lessivage de composés azotés et phosphorés de sour-
ces industrielles ou agronomiques vers les eaux douces illus-
tre un exemple d’effets en cascade des pollutions. Une étude 
expérimentale a disséqué les mécanismes reliant l’augmen-
tation de ces pollutions à celle de la fréquence d’amphibiens 
difformes (Johnson et al. 2007). Un facteur intermédiaire clé 
est Riberoia andotrae, un trématode qui diminue la survie des 
tétards et provoque des erreurs de développement se tradui-
sant par des malformations chez l’adulte. Ce parasite a un 
cycle complexe, le long duquel se succèdent oiseaux, mollus-
ques et têtards. L’eutrophisation induite par les pollutions 
azotées et phosphorées entraîne une explosion démographi-
que d’algues qui est suivie d’une augmentation de la densité 
des mollusques s’en nourrissant. Parallèlement, ces pollu-
tions et / ou l’augmentation de ressources alimentaires qu’el-
les induisent pour le mollusque améliore l’efficacité de la re-
production du trématode dans le mollusque qui libère ainsi, 
par tête de mollusque, davantage de stades infestants vers les 
amphibiens. La synergie entre ces deux effets augmente dra-
matiquement la fréquence d’infestation par R. andotrae dans 
les populations d’amphibiens, et donc la fréquence de mal-
formations chez les amphibiens vivant en habitats pollués.

La pollution peut également être néfaste à la survie des 
stades libres infestants des parasites (Pietrock et Marcogliese 
2003). Cette constatation, simple en apparence, n’est pas 
anodine en termes évolutifs : une réduction de survie des sta-
des infestants a des chances de favoriser les parasites qui com-
pensent en en produisant plus, c’est-à-dire les plus virulents 
(Walther et Ewald 2004). La pollution pourrait ainsi favori-
ser une augmentation de virulence chez certains parasites.

1.6  Aménagement direct de l’habitat 
humain

En améliorant son confort, l’homme a eu des effets anta-
gonistes sur la démographie des pathogènes susceptibles 
de l’exploiter (Renaud et al. 2005). Un exemple classique 
de diminution d’incidence de pathogène liée à l’améliora-
tion du confort est celui d’un agent du paludisme humain, 
Plasmodium vivax, en Europe. L’arrivée d’eau potable dans 
les habitations, en dispensant d’aller chercher l’eau au-

dehors, a diminué le risque de se faire piquer par les mous-
tiques vecteurs se reproduisant dans certains points d’eau. 
Que ces installations deviennent inopérantes, et le risque de 
transmission pourrait ponctuellement resurgir. La réémer-
gence de P. vivax en Asie mineure, à la suite de guerres ayant 
accompagnées l’effondrement de l’URSS, en est une illustra-
tion. Dans d’autres zones impaludées, le développement de 
réseaux d’irrigation a eu tendance à augmenter l’incidence de 
paludisme en pérennisant ou / et en multipliant les gîtes de 
reproduction de moustiques vecteurs. En bassin amazonien, 
la réémergence de paludisme dans l’état péruvien d’Iquitos 
a été une conséquence indirecte d’une déforestation ayant 
favorisé le contact entre l’homme et le moustique vecteur, 
Anopheles darlingi : bien que le taux d’infection de ce vecteur 
par des parasites du genre Plasmodium soit faible, le taux de 
piqûre sur l’homme est multiplié par trois cent en parcelles 
déboisées (Vittor et al. 2006).

Les réseaux d’eau potable fournissent d’excellentes condi-
tions de développement à une grande diversité de micro-or-
ganismes (bactéries, algues, protozoaires, champignons, le-
vures, etc.) se développant à l’interface air / eau sous la forme 
de bio-films, et bénéficiant d’apports ponctuels en matières 
organiques extérieures au réseau lors de ruptures de canali-
sation ou de joints. Certains de ces micro-organismes sont 
aussi capables d’infecter l’homme ou les animaux domesti-
ques. Le réseau de récupération des eaux usées, d’égoûts et 
de fosses septiques constituent autant d’écosystèmes encore 
plus enrichis en micro-organismes, éventuellement patho-
gènes pour l’homme ou ses animaux domestiques. Il semble 
évident que le développement de ces réseaux d’eaux potables 
et usées aient considérément modifié les distributions spatia-
les et temporelles de ces micro-organismes, et par conséquent 
la structure génétique de leurs populations. D’autres aména-
gements de confort constituent des sources d’infections hu-
maines, dont certaines comme la légionellose n’ont été iden-
tifiées que très récemment. Cette maladie pulmonaire et son 
agent bactérien, Legionella pneumophila, sont découverts en 
1976 à Philadelphie (Hlady et al. 1993). Cette bactérie a 
une niche écologique remarquablement vaste en termes de 
température (0 °C ≤ T ≤ 63 °C), de pH (5 ≤ pH ≤ 8,5) ou 
de teneur en oxygène dissous (0,2 ppm ≤ [O2] ≤ 15 ppm). 
Avec d'autres micro-organismes, elle s'agrège à l'interface 
eau / air / solide au sein de bio-films et prolifére dans diffé-
rents aménagements de confort tels que les saunas, les colon-
nes de réfrigération de structures industrielles, hospitalières 
et / ou hôtelières. C'est cette prolifération éventuelle dans des 
structures de l'habitat humain qui en fait une source d'infec-
tions régulières pour les populations humaines.

1.7 Les espaces protégés

À la suite des activités humaines et plus particulièrement les 
destructions d’habitats, de nombreuses espèces sauvages sont 
contraintes de s’installer dans des espaces bénéficiant d’un 
statut de protection comme les réserves naturelles. Ces zones 
protégées sont en général de petite taille par rapport à la sur-
face totale potentiellement utilisable, ce qui conduit à un 
confinement des indivus et / ou des espèces dans ces réserves 
(Lebarbenchon et al. 2006) ; pour s’en convaincre, il suffit 
par exemple de comparer les densités de canards sur les ma-
rais protégés et sur les marais chassés à l’automne. Si de telles 
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concentrations d’individus et / ou d’espèces peuvent ravir le 
naturaliste ou le gestionnaire de ces espaces, elles peuvent in-
quiéter le parasitologue. En effet, ces excès de densités peu-
vent en théorie influencer l’évolution de la virulence chez les 
pathogènes. En principe, les pathogènes virulents sont limi-
tés dans leur possibilité de propagation car, en tuant rapi-
dement leurs hôtes, ils font eux-mêmes chuter la densité de 
populations de ces derniers à un seuil qui freine leurs possi-
bilités de propagation. En cas de surpopulation, la contre-
sélection des pathogènes les plus virulents devient problé-
matique. Une autre conséquence du confinement dans les 
habitats protégés est l’augmentation des contacts entre espè-
ces, qui favorise les transferts interspécifiques de pathogènes 
(i.e. les sauts d’espèces, cf. Paragraphe 1.3). Tous ces effets 
peuvent être amplifiés par le stress (et donc la fragilisation 
immunitaire, voir Chapitre 15) des individus du fait de la 
surpopulation. Afin de nous aider à prédire les conséquences 
à long terme des augmentations de densités hôtes sur l’évolu-
tion des pathogènes dans les zones protégés, Lebarbenchon 
et al. (2006) suggèrent d’étudier les caractéristiques biologi-
ques des parasites des espèces vivant naturellement à forte 
densité (e.g. limicoles, pinnipèdes, etc.).

1.8 Intensification des transports

Une modification majeure au cours des derniers siècles a été 
l’intensification exponentielle et l’augmentation fulgurante 
de la rapidité des trafics de marchandises et de voyageurs à 
toutes les échelles de distance (de l’intra- et intercommunau-
tés urbaines à l’international et l’intercontinental). Les pa-
thogènes ont aussi pris le bateau, le train ou l’avion. Ces phé-
nomènes ont des implications majeures sur la dispersion des 
parasites et donc sur leur évolution. Les sociétés modernes 

sont en effet devenues des « petits mondes » (Figure 2). En 
accord avec cette idée, il est intéressant de noter que le même 
génotype de pathogène peut être retrouvé dans des endroits 
très distants de la planète (i.e. dissémination d’un seul clone, 
cas par exemple de l’agent responsable de la lèpre ; Monot et 
al. 2005). Dans la même idée (bien que ceci soit toujours dé-
battu), il semble que la propagation du virus H5N1 à diffé-
rentes régions du monde soit essentiellement liée aux trans-
ports découlant des activités humaines.

Les cas de paludisme dits « des aéroports » sont aussi une 
illustration de ces nombreux pathogènes ramenés par avion 
dans des zones où ils ne circulent normalement pas. La situa-
tion peut s’aggraver lorsque les écosystèmes d’arrivée permet-
tent l’établissement du pathogène. Ainsi, le virus de la fièvre 
jaune a longtemps été transmis par des moustiques du genre 
Aedes aux singes et aux humains au sein d’écosystèmes fores-
tiers et ruraux en Afrique. Cet arbovirus a profité des trafics 
d’esclaves africains pour coloniser le continent latino-améri-
cain où il a provoqué de larges épidémies en zones portuaires. 
Il s’est par la suite sédentariser en zones forestières en s’adap-
tant à de nouveaux arthropodes, des genres Haemagoggus et 
Sabethes, et aux singes du Nouveau Monde, sans perdre sa ca-
pacité d’infecter l’homme (Barret et Higgs 2007, Bryant et al. 
2007). Aujourd’hui, sa diversité virale est clairement structu-
rée en génotypes « africains » et « latino-américains », tous 
associés à des risques d’épidémies, en milieux urbain pour les 
premiers et forestier pour les seconds (Bryant et al. 2007). Les 
populations humaines intertropicales et sub-tropicales ont eu 
moins de chance avec les virus responsables de la dengue. Ces 
derniers sont aussi des arbovirus transmis par des mousti-
ques du genre Aedes, dont les deux principaux sont Aedes ae-
gypti (également le principal vecteur africain de fièvre jaune) 
et Ae. albopictus. Si ces moustiques se différencient par leur 

Régulier Petit monde Hasard

Niveau de hasard

p = 0 p = 1

Représentation de l’évolution des connexions au Figure 2 
cours du temps. De la préhistoire à nos jours, nous sommes passés 
d’un schéma dit régulier à un schéma dit au hasard. Le niveau 

intermédiaire est appelé petit monde ; les maladies infectieuses se 
transmettent mieux dans les petits mondes que dans les schémas 
réguliers (d’après Watts et Strogatz 1998).
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origine géographique (africaine pour Ae. aegypti et asiatique 
pour Ae. albopictus), leurs écologies convergent : tous deux 
prennent leurs repas sanguins sur des singes et des humains, 
présentent un plus ou moins fort degré de commensalisme 
avec l’homme, et peuvent utiliser très efficacement pour leur 
développement larvaire de nombreuses retenues d’eau créées 
par l’homme (vases, seaux, boîtes de conserves vides, réser-
voirs d’eau potable, etc.). Ce fort degré de commensalisme a 
multiplié leurs occasions d’être involontairement transportés 
par avion et par bateau. C’est certainement ce transport pas-
sif qui a permis la colonisation des continents asiatiques et 
latino-américains par les génotypes d’Ae. aegypti les plus in-
féodés à l’homme sur la côte Atlantique africaine (Failloux et 
al. 2002). Au XXe siècle, le trafic de pneus rechapés a mul-
tiplié encore les opportunités d’Ae. aegypti et d’Ae. albopic-
tus de coloniser de nouveaux territoires (Reiter et Sprenger 
1987). Les pneus usagés retiennent effectivement suffisam-
ment longtemps de l’eau pour permettre le développement 
de nombreux moustiques.

Outre cette multiplicité d’opportunités de voyage, la 
forte urbanisation en régions intertropicales et sub-tropica-
les a multiplié les opportunités d’installation pour ces mous-
tiques adaptés à l’habitat humain. Aujourd’hui, Ae. aegypti 
est quasiment ubiquiste en régions continentales des cein-
tures sub- et intertropicales. Quant à Ae. albopictus, sa colo-
nisation est clairement établie dans les îles de l’océan Indien 
et se poursuit en zone caraïbe ainsi qu’en Afrique sub-saha-
rienne, dans le sud de l’Europe et le continent nord-améri-
cain. Parallèlement, les transports aériens ont régulièrement 
permis aux virus de dengue de voyager. À leur débarque-
ment dans de nouvelles zones urbaines intertropicales, ces 
virus trouvent donc souvent des populations denses de vec-
teurs et d’êtres humains. S’engagent alors de larges crises 
épidémiques en de nombreux points de la ceinture intertro-
picale où les systèmes [Homo sapiens / Ae. agypti ou Ae. albo-
pictus / Flavivirus de dengue] se sont peu à peu sédentarisés 
au cours des 50 dernières années.

Un scénario similaire, quoique moins abouti au niveau 
de la sédentarisation virale en zones urbaines, se déroule 
aussi depuis une cinquantaine d’années avec le chikungunya 
(Chevillon et al. 2008). Les forêts tropicales africaines for-
maient l’habitat ancestral de cet arbovirus que divers mous-
tiques transmettent aux primates, oiseaux et autres vertébrés. 
Les va-et-vient humains entre ces habitats forestiers et les 
zones urbaines voisines, ainsi qu’entre zones urbaines plus 
ou moins éloignées les unes des autres, ont assuré de lar-
ges flambées épidémiques dans les habitats urbains coloni-
sés par Ae. aegypti qui y a assuré le rôle de vecteur principal 
(Chevillon et al. 2008). Depuis les années 2000, une épidé-
mie de chikungunya de grande ampleur affecte l’ensemble de 
l’océan Indien, depuis les îles Seychelles, en passant par les 
Comores, Madagascar et jusqu’en Inde. Cette émergence, 
probablement d’origine est-africaine, s’accompagne d’une 
adaptation virale à un nouveau vecteur : une mutation au ni-
veau de l’enveloppe virale améliore les capacités d’infection 
et de transmission par Ae. albopictus (Tsetsarkin et al. 2007, 
Vazeille et al. 2007).

En plus de permettre l’installation des pathogènes dans 
de nouveaux habitats, l’augmentation du potentiel de dis-
persion des parasites par l’homme interfère avec l’évolu-
tion de la virulence. En situations naturelles, les pathogènes 

contagieux et très virulents dispersent en général peu car ils 
tuent trop d’hôtes sur leur passage et la transmission s’ar-
rête d’elle-même faute de combattants. Cette situation favo-
rise alors une réduction de virulence. Par contre, dès lors que 
l’homme est en mesure d’assurer la dispersion de ces patho-
gènes par des moyens artificiels, il lève la contrainte précé-
demment évoquée avec toutes les conséquences gravissimes 
que ceci peut entrainer (Boots et Sasaki 1999). Un autre as-
pect redouté de l’augmentation du potentiel de dispersion 
des parasites est le risque de croisements interspécifiques. Les 
champignons pathogènes d’une même région géographique 
montrent souvent des barrières fortes aux croisements inters-
pécifiques. Ces barrières peuvent être plus faibles, ou même 
ne pas exister, entre des champignons de zones géographi-
ques différentes. L’homme, par les transports de marchan-
dises, peut mettre en contact ces différents champignons ; 
leurs croisements peuvent alors conduire à une diversité de 
phénotypes dévastateurs (Brasier 2000).

1.9 changement climatique global

Les facteurs climatiques (température, pluviométrie, phéno-
mènes physiques dépendant de la température telle la quan-
tité de gaz dissous en milieux aquatiques, etc.) imposent des 
bornes à l’aire de distribution maximale des espèces pathogè-
nes, comme c’est le cas pour leurs hôtes, vecteurs, compéti-
teurs, prédateurs, etc. Le réchauffement atmosphérique glo-
bal est donc totalement à même de contribuer à modifier non 
seulement les aires de distribution de pathogènes, mais aussi 
l’identité des espèces assemblées au sein de systèmes « hôtes-
pathogènes ».

L’élévation de températures moyennes et minimales 
semble être l’explication la plus probable pour l’observation 
au cours de l’année 1991 de l’expansion, le long de la côte 
Atlantique américaine d’environ 500 km vers le nord, d’un 
parasite de l’huître (Perkinsus marinus, protozoaire) dont la 
démographie s’était avérée stable au cours des décades pré-
cédentes (Ford 1996). Des effets ont aussi été détectés sur 
la distribution de vecteurs et pourraient être suivis de modi-
fication de distribution des pathogènes qu’ils transmettent. 
Ainsi, la période 1980-1995 s’est caractérisée en Suède par 
i) une augmentation de plus de 20 % des charges moyenne 
de la tique Ixodes ricinus sur les animaux domestiques, ii) une 
très nette diminution du nombre de jours hivernaux où la 
température est descendue au-dessous de − 10 °C, et iii) une 
très nette augmentation du nombre de jours au printemps 
et en automne où la température s’est élevée au-dessus de 
10 °C. Étant donné le rôle crucial de ces seuils de tempéra-
tures sur la survie et le développement de ce vecteur de pa-
thogènes de vertébrés (virus de l’encéphalite à tique, agents 
bactériens des borrélioses de Lyme), des liens fonctionnels 
entre l’évolution de sa démographie et celle des facteurs cli-
matiques sont probables (Lindgren et Gustafson 2001). On 
s’attend ainsi à de multiples interactions entre ces variations 
climatiques complexes au niveau local et les autres facteurs 
anthropiques affectant la biodiversité des systèmes hôtes / pa-
thogènes (transplantations d’animaux, de plantes et / ou de 
pathogènes ; érosion de la biodiversité des hôtes ; création 
de nouveaux agro-systèmes ; réaménagement de la distribu-
tion d’hôtes, etc.).
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2  RÉSISTAnce AuX InSecTIcIdeS

Les insecticides sont employés contre la plupart des insec-
tes qui sont des ravageurs de cultures, des parasites humains 
ou d’animaux domestiques, des vecteurs de maladies, ou de 
simples nuisances. En réaction à ces traitements souvent 
massifs, des résistances aux produits utilisés se sont déve-
loppées d’une façon pratiquement systématique. Il y a ac-
tuellement plusieurs centaines d’espèces d’insectes résistan-
tes à au moins un insecticide, généralement résistantes à 
plusieurs insecticides de la même famille et souvent résis-
tantes à des insecticides de familles différentes (ayant des 
cibles moléculaires distinctes). Parmi ces espèces résistan-
tes, on trouve par exemple (McKenzie et Batterham 1994, 
Georghiou et Lagunes-Tejeda 2001) : les poux (Pediculus 
humanus), la plupart des moustiques vecteurs de malaria, 
de dengue, encéphalites, chikungunya, fièvre jaune (gen-
res Anopheles, Aedes, Culex), la mouche domestique (Musca 
domestica), la mouche de l’olive (Bactrocera oleae), le ver de 
farine (Tenebrio molitor), le doryphore (Leptinotarsa de-
cemlineata), le puceron du pêcher (Myzus persicae), etc. Les 
niveaux de résistance développés par ces espèces sont par-
fois importants, nécessitant une augmentation des doses 
appliquées, ou une application plus fréquente, et donc un 
coût (financier, écologique) accru. Parfois le niveau de ré-
sistance dépasse le niveau de solubilité de l’insecticide : dans 
ce cas, l’insecticide est devenu complètement inoffensif. Les 
traitements insecticides représentent un changement envi-
ronnemental. La résistance aux insecticides est une réponse 
adaptative : l’apparition indépendante de la résistance aux 
insecticides chez des centaines d’espèces est une occa-
sion d’étudier le processus d’adaptation depuis son début. 
Ces études n’ont été réalisées que pour très peu d’espèces. 
L’étude la plus complète concerne le moustique commun 
Culex pipiens.

Le moustique Culex pipiens a actuellement une réparti-
tion mondiale, est vecteur d’encéphalites et de filaires dans 
certaines régions, et constitue aussi une forte nuisance. Il est 
traité aux insecticides organophosphorés (OP) dans de très 
nombreuses régions du monde, ce qui permet, pour cette es-
pèce, d’avoir une vue d’ensemble du phénomène de résis-
tance et de son évolution.

2.1 La mutation

Il s’avère que l’événement moléculaire qui génère un gène de 
résistance peut être remarquablement complexe. Deux mé-
canismes sont responsables de la résistance aux OP : la sur-
production d’estérase et la modification de la cible.

2.1.1 Résistance par surproduction d’estérase

L’estérase est une protéine qui métabolise ou fixe l’insecti-
cide, contribuant ainsi à sa détoxication. La surproduction 
d’estérase est un mécanisme de résistance. Cette surpro-
duction peut être le résultat d’une modification de la régu-
lation d’un gène d’estérase, Est-3. Mais cela peut être le ré-
sultat d’une amplification génique (Raymond et al. 1989). Il 
s’est avéré que suivant l’endroit de cassure, un ou deux locus 
d’estérase (Est-3 et Est-2, collectivement désignés par Ester) 
pouvaient être compris dans la région amplifiée, ce qui 

générait une association permanente entre les estérases sur-
produites ainsi co-amplifiées. Ces deux locus (Est-2 et Est-
3) codants des estérases très différentes, ces deux types d’évé-
nement donnent lieu à des types de surproduction d’estérases 
différents.

Apparemment, ces mutations, amplification ou régula-
tion, sont peu fréquentes (environ une dizaine d’événements 
indépendants détectés dans le monde, Cui et al. 2006, Poirié 
et al. 1992, Raymond et al. 1998, Weill et al. 2001). Le ni-
veau d’amplification est variable, allant de quelques copies à 
plusieurs dizaines, voire environ une centaine (Guillemaud 
et al. 1997, Weill et al. 2000). L’évolution de cette variabilité 
est bien établie, aussi bien en laboratoire qu’en population 
naturelle (Callaghan et al. 1998, Guillemaud et al. 1999), 
sans doute au moyen de la recombinaison entre allèles am-
plifiés qui a été mise en évidence (Berticat et al. 2001). Cela 
permet de fixer une éventuelle hétérozygotie et d’évoluer vers 
de nouvelles fonctions (voir ci-dessous). Notons la variabilité 
des mécanismes moléculaires qui peuvent se produire indé-
pendamment dans la même région du génome et être sélec-
tionnés suite à une même pression de sélection.

2.1.2 Résistance par insensibilité de la cible

La cible des insecticides OP est l’acétylcholinestérase. Cette 
enzyme, dont la fonction est d’hydrolyser un neuromédia-
teur, l’acétylcholine, est codée par le gène ace-1. Une seule 
mutation (G119S), apparue indépendamment plusieurs fois 
chez Culex pipiens, explique à elle seule les fortes résistan-
ces observées (Weill et al. 2003). D’autres mutations pro-
curant des résistances ont été décrites, comme la mutation 
F290V (Alout et al. 2007) détectée localement à Chypre. Il 
est toutefois intéressant de noter que la mutation G119S est 
également présente chez les formes résistantes d’autres espè-
ces de moustiques, comme Anopheles gambiae et An. albima-
nus, ce qui suggère que les possibilités moléculaires pour ren-
dre la protéine d’acétylcholinestérase résistance sont réduites 
(Weill et al. 2004a).

2.2 La valeur sélective

En présence d’insecticide, un gène de résistance est avanta-
geux car il augmente la survie. Mais de combien ? En utili-
sant les techniques de génétique des populations, cet avan-
tage a été mesuré dans la région montpelliéraine : il est de 
30 % pour le gène de la cible modifiée (ace-1R) et de 16 % 
pour le gène Ester4 (Lenormand et al. 1999, Lenormand et 
Raymond 2000). En l’absence d’insecticide, les gènes de ré-
sistance sont coûteux. La plupart des traits mesurés sont af-
fectés, comme l’échappement à la prédation, la compétition 
pour la copulation, la survie larvaire, la taille adulte et la fé-
condité (Berticat et al. 2002a, 2004, Duron et al. 2006), ce 
qui suggère que le coût n’est pas spécifique. Les gènes de 
résistance semblent également perturber les mécanismes de 
défense contre les Wolbachia, entraînant une augmentation 
de leur densité et ainsi un coût supplémentaire (Berticat et 
al. 2002b, Duron et al. 2006). Par exemple, le suivi de popu-
lations naturelles pendant la période d’hibernation montre 
que les femelles résistantes subissent un coût considérable, 
qui est de l’ordre de 50 % (Chevillon et al. 1997, Gazave et al. 
2001). Globalement, le coût est de 11 % et 7 % en été (pour 
ace-1R et EsterR, respectivement), et de 51 % et 26 % en hiver 
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(Lenormand et al. 1998a, 1999, Lenormand et Raymond 
2000). Ces estimations sont basées sur l’analyse des clines 
de fréquence entre zone traitée et zone non-traitée : l’alter-
nance de sélection au cours du temps (pas de traitement pen-
dant l’hiver) fait « cycler » la forme des clines, et l’analyse de 

cette variation permet l’estimation des coefficients de sélec-
tion (Figure 3). Ce coût relativement fort indique que les 
gènes de résistance sont récents et que les processus d’amé-
lioration n’ont pas encore abouti, bien qu’ils aient déjà com-
mencé à opérer.
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(20-60 km). Pendant l’hiver, il y a une baisse globale des 

fréquences du fait de l’absence de sélection insecticide (seul le coût 
agit), associée à une migration de la zone traitée vers la zone non-
traitée, qui tend à homogénéiser les fréquences le long du cline. 
D’après Lenormand et al. (1999).
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2.3 L’amélioration des adaptations

Le coût associé à un gène de résistance peut être diminué 
par la sélection d’un gène modificateur, ou par un rempla-
cement d’allèle. Dans ce dernier cas, un allèle de résistance 
moins coûteux est sélectionné et remplace le précédent, plus 
coûteux. C’est un remplacement d’allèles qui a eu lieu dans 
la région montpelliéraine pour le locus Ester : l’allèle Ester1 
a été remplacé par l’allèle Ester4 sur une période de 10 ans 
(Guillemaud et al 1998), et un deuxième remplacement 
semble être en train de se produire, car l’allèle Ester2 aug-
mente actuellement en fréquence (Labbé et al. 2005 ; 2009) 
(Figure 4).

Pour le locus ace-1, l’amélioration du coût s’est faite 
par un bricolage évolutif inattendu : un allèle dupliqué est 
apparu, composé d’une copie sensible et d’une copie résis-
tante, désigné par ace-1RS. Cet allèle, détecté de façon cer-
taine en 1993, semble envahir la zone traitée montpelliéraine 
(Lenormand et al. 1998b). La copie « S » supplémentaire 
apporte une certaine quantité d’activité AChE (acétylcho-
linestérase) qui manque à l’allèle ace-1R. En effet, la muta-
tion qui a transformé ace-1S en ace-1R s’accompagne d’une 
baisse d’activité de l’AChE (Bourguet et al. 1997), baisse qui 
n’est certainement pas étrangère au coût associé à ce der-
nier. C’est donc un processus adaptatif qui favorise cette du-
plication et qui crée des produits enzymatiques ayant des 
fonctions légèrement divergentes (constantes d’inhibition, 
Vmax, etc.). Il s’agit potentiellement du tout début de l’his-
toire de l’émergence d’une nouvelle fonction par duplication 
de gène (Lenormand et al. 1998a) (voir aussi Chapitre 5). 
Ce mécanisme ne semble pas être fortuit ou anecdotique, 
car des duplications similaires, et pour les mêmes raisons sé-
lectives, sont apparues indépendamment de nombreuses fois 
chez Culex pipiens (Labbé et al. 2007a).

La situation de la région montpelliéraine est même ori-
ginale : on y rencontre deux duplications différentes, cha-
cune ne pouvant se fixer car fortement délétère à l’état 
homozygote. Par contre, l’hétérozygote portant ces deux du-
plications est viable, cette complémentation indiquant que 
les facteurs létaux portés par chacune de ces duplications 
ne sont pas les mêmes (Labbé et al. 2007b). Ainsi les fac-
teurs génétiques compensant le coût du gène de résistance 
sont eux-mêmes coûteux à l’état homozygote, leur complé-
mentation mutuelle contribuant à les maintenir à une fré-
quence cumulée d’environ 20 % dans les populations na-
turelles (Figure 5). Ces données relancent évidemment le 
débat sur l’importance des processus sélectifs dans l’appa-
rition des nouvelles fonctions à partir de duplications, par 
exemple pour fixer une hétérozygotie avantageuse, comme le 
proposait Haldane (1954).

2.4 La migration

À l’échelle de la région montpelliéraine, la migration a été 
estimée en utilisant la théorie des clines : lorsqu’il existe 
2 locus (ici ace-1 et Ester) sélectionnés sur une région et 
contre-sélectionnés sur une région adjacente, connaissant le 
taux de recombinaison entre ces deux locus, il est possible 
de calculer la migration à partir du déséquilibre de liaison. 
Cela donne une distribution de migration ayant un écart-
type de 6,7 km par génération dans la région de Montpellier 
(Lenormand et al. 1998a). À une échelle plus vaste, les trans-
ports passifs prennent de plus en plus d’importance : la mi-
gration des gènes de résistance peut alors être rapide sur des 
distances considérables. C’est cette migration passive qui 
explique que plusieurs allèles de résistance ont envahi plu-
sieurs continents en moins de 30 ans (Raymond et al. 1991, 
Qiao et Raymond 1995, Guillemaud et al. 1996, Labbé et al. 
2005). Les différentes régions traitées du globe ne sont donc 
pas complètement isolées et, tôt ou tard, les allèles de résis-
tance apparus dans différentes régions géographiques finis-
sent par interagir.

L’allèle Ester2 semble avoir une capacité particulière à 
envahir au niveau mondial (Figure 6). Cette invasion est la 
conséquence d’un aspect historique et des sélections locales, 
conduisant au meilleur compromis entre la résistance et le 
coût selon l’intensité des traitements (Labbé et al. 2005).

2.5 Les contraintes

L’ensemble des études portant sur le modèle Culex pipiens 
permet de comprendre les situations pour lesquelles la résis-
tance ne se développe pas ; il peut premièrement s’agir d’une 
contrainte populationnelle. Par exemple, les traitements ont 
pu être instaurés, par hasard, dans une configuration de stra-
tégie de zone stable. Il existe effectivement une taille de zone 
traitée maximale (a*) en-deçà de laquelle les traitements ne 
peuvent pas faire augmenter la fréquence des gènes de résis-
tance, du fait de l’importance de la migration relativement à 
a* et de la valeur du coût adaptatif (Lenormand et Raymond 
1998). À titre indicatif, concernant la situation montpellié-
raine, les calculs indiquent que a* correspond à une bande 
côtière d’environ 12 km de large. Ainsi, ce phénomène pour-
rait être à l’origine de la faible résistance observée sur la côte 
Est de la Corse, où les traitements contre le moustique Culex 
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Variation dans le temps des différents allèles de Figure 5 
résistance au locus ace-1. La fréquence maximale, à chaque 
moment, est représentée. Triangles bleus : fréquence du gène 
de résistance original, non dupliqué. Carrés rouges : fréquence 
globale des deux duplications (qui ne sont pas identifiables 
individuellement en populations naturelles). Les barres 
représentent les intervalles de confiance. Les lignes représentent 
les estimations globales des évolutions des fréquences en fonction 
du temps. D’après Labbé et al. (2007a).
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pipiens se font sur une étroite bande littorale (Raymond et 
Marquine 1994).

La mutation qui génère une résistance est un événe-
ment relativement rare : malgré les tailles énormes des po-
pulations de moustiques, ces mutations n’arrivent pas fré-
quemment, probablement du fait de la complexité de 
certains événements (amplifications géniques) ou du peu de 
solutions disponibles pour générer la résistance (par exem-
ple seule la mutation G119S du gène ace-1 génère de for-
tes résistances à certains insecticides). Cette contrainte mu-
tationnelle est temporaire et explique une absence de gènes 
de résistance sur de courtes périodes. Il existe un type de 
contrainte plus conséquent, lié à l’usage des codons (Weill 
et al. 2004a) : si le codon 119 du gène ace-1, codant la gly-
cine (G), est GGA chez le sensible, comme c’est le cas pour 
l’espèce Aedes aegypti, il n’est pas possible de le changer en 
sérine (S) en une seule mutation. La mutation G119S ne 
peut donc exister chez cette espèce, car les stades intermé-
diaires sont létaux. Ce type de contrainte de codon explique 
pourquoi certaines espèces très fortement traitées ne déve-
loppent pas ce mécanisme de résistance très efficace. Il a été 
montré que les espèces de moustiques qui ont de tels co-
dons ne peuvent d’ailleurs pas générer de fortes résistances 
(Tableau 1).

La résistance aux insecticides chez le moustique Culex 
pipiens est une occasion exceptionnelle d’étudier in natura la 
construction d’une adaptation depuis son apparition. Cette 
construction ressemble à un bricolage génique assez grossier 
et coûteux pour le locus Ester, et à un compromis extrême, 
entre l’insensibilité et une perte d’activité (60 %), pour ace-1. 
Dans les deux cas, la sélection naturelle remédie aux gros dé-
fauts dans un deuxième temps, en diminuant les coûts par les 
moyens du bord : un tri d’allèles pour le locus Ester et l’inven-
tion d’une duplication particulière pour le locus ace-1. Cette 
duplication peut être le point de départ de l’émergence d’une 
nouvelle fonction (voir Chapitre 5), bien que dans certai-
nes régions géographiques elle ne puisse se fixer, du fait que 
le processus même de duplication a généré un autre type de 
coût. Chaque situation locale est différente, avec un régime 
de sélection et des gènes de résistance particuliers, et les mi-
grations passives qui tendent à mettre ces différents gènes en 
compétition. De ce fait, sans une vue mondiale, il est difficile 
de comprendre les situations locales actuelles.

2.6 Au-delà du moustique Culex pipiens

Bien que le nombre d’espèces d’insectes résistants soit consi-
dérable et que les mécanismes ou les gènes de résistance 
soient généralement bien connus, il y a peu d’études suivies 
en populations naturelles chez des espèces autres que C. pi-
piens. On peut néanmoins avancer les points suivants : (i) la 
résistance est souvent monogénique ou oligogénique. C’est-
à-dire qu’un ou très peu de gènes expliquent généralement 
l’essentiel des niveaux de résistance observés. Ces gènes co-
dent soit pour des cibles modifiées, soit pour des enzymes de 
détoxication : estérases, oxydases, ou glutathion transférases 
(Mullin et Scott 1992, McKenzie et Batterham 1994, Taylor 
et Feyereisen 1996). (ii) Lorsqu’il a été correctement recher-
ché, le coût adaptatif a en général toujours été trouvé. Dans 
certains cas, on ne peut pas exclure que l’étude du coût se 
soit faite assez tardivement, et que le coût adaptatif ait déjà 
été compensé par un processus d’amélioration. Il est envisa-
geable que dans certains cas, un coût adaptatif n’existe pas 
et n’ait jamais existé, mais une telle situation ne semble pas 
avoir été encore décrite (Roush et McKenzie 1987, Coustau 
et al. 2000). (iii) Les deux seuls cas d’amélioration de coûts 
adaptatifs bien documentés sont chez Culex pipiens le rem-
placement d’allèle (pour les estérases), l’apparition d’une du-
plication (pour la cible modifiée) et chez la mouche Lucilia 
cuprina, la sélection d’un gène modificateur indépendant 
(McKenzie et Game 1987). Les trois situations connues cor-
respondant à trois mécanismes différents ; il n’est encore pas 
possible de tirer des généralités sur ce phénomène. (iv) Il y 
a des tendances spécifiques pour l’apparition des gènes de 
résistance : certains mécanismes n’ont jamais été décrits 
dans une espèce ou un groupe d’espèces, malgré des trai-
tements nombreux et indépendants dans plusieurs régions. 
Par exemple, les amplifications de gènes d’estérases sem-
blent inexistantes parmi les diptères brachycères, comme la 
mouche domestique, même dans les situations où le gène 
d’estérase intervient dans la résistance (mais alors qualitati-
vement et non quantitativement), comme pour la résistance 
au diazinon chez la mouche Lucilia cuprina. Ces tendances 
spécifiques peuvent être liées à une contrainte du codon, ce 
qui explique par exemple l’absence de résistance par la mo-
dification de l’acétylcholinestérase pour plusieurs espèces 
de moustiques, et particulièrement pour les moustiques du 

Distribution actuelle du Figure 6 
gène Ester2, à partir d’une origine 
unique probablement située en 
Afrique de l’est ou Asie du sud-est. 
D’après Labbé et al. 2005.
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genre Aedes et des genres voisins (Tableau 1). Il y a sûrement 
d’autres types d’explications en ce qui concerne les estérases : 
la forme résistante chez la mouche Lucilia cuprina est asso-
ciée à des coûts développementaux spécifiques qui peuvent 

être d’ailleurs complètement compensés par un autre gène 
impliqué dans le développement embryonnaire (Davies et 
al. 1996). De telles contraintes développementales, peut-
être propres aux brachycères, pourraient expliquer l’absence 

Liste des codons en position 119 de différentes espèces de moustiques, classés en deux catégories (ceux qui peu-Tableau 1 
vent générer la mutation G119S en une seule mutation, dit « mutable », et ceux qui nécessitent plus d’événe-
ments, dit « non-mutable »). Sont indiqués les moustiques traités qui ont (y) ou non (n) développé la résistance 
par une acétylcholinestérase modifiée (iAche1), d’après Weill et al. (2004a). note : le genre Ochlerotatus était 
valide en 2004 ; il est actuellement de nouveau inclus dans le genre Aedes.

iAChE1 G119 
codon

Codon mutable (GGY)

Anopheles albimanus Y GGC
Anopheles arabiensis GGC
Anopheles gambiae Y GGC
Anopheles hyrcanus GGC
Anopheles subpictus GGC
Anopheles sundaicus GGC
Culex deserticola GGC
Culex hortensis GGC
Culex pipiens pipiens Y GGC
Culex pipiens Y GGC
quinquefasciatus
Culex pipiens molestus Y GGC
Culex tigripes GGT

Codon non-mutable (GGR)

Aedes aegypti N GGA
Aedes albopictus N GGA

GGG
Aedes cinereus GGA
Aedes eatoni GGA
Aedes polynesiensis GGA
Aedes taeniorhynchus N GGA
Aedes vexans GGA
Anopheles claviger GGG
Anopheles darlingi GGG
Anopheles funestus GGA
Anopheles maculatus GGA
Anopheles minimus GGG
Anopheles moucheti GGG
Anopheles nili GGG
Anopheles pseudopunctipennis GGA
Anopheles sacharovi N GGG
Anopheles stephensi N GGA
Culiseta annulata GGA
Culiseta longiareolata GGA
Culex cinereus N GGG
Culex pereexiguus N GGA
Culex tarsalis N GGA
Culex thelieri N GGA
Culex torrentium GGA
Culex tritaeniorhynchus N GGA
Ochlerotatus cataphylia GGA
Ochletotatus caspius N GGA
Ochlerotatus detritus N GGA
Ochlerotatus japonicus GGA
Ochlerotatus mariae GGA
Uranotaenia unguiculata GGG
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d’amplification de gènes d’estérases comme mécanisme de 
résistance dans ce groupe.

3  chAnGemenTS cLImATIqueS  
eT ÉVoLuTIon

3.1  Le changement climatique :  
état de la situation

Selon le dernier rapport du groupe d’experts intergouverne-
mental sur l’évolution du climat (GIEC 2007), au cours des 
100 dernières années, la température moyenne sur la pla-
nète a augmenté de 0,74 °C (Figure 7.A.a). La fonte des 
glaciers et des calottes polaires est en cours dans les deux 
hémisphères. Par ailleurs, les données satellitaires disponi-
bles depuis 1978 suggèrent une réduction de 2,7 % par dé-
cennie de la couverture annuelle de la couche de glace sur 
l’océan Arctique, ainsi qu’une réduction du couvert nival en 

Amérique du Nord (Figure 7.A.c). Parallèlement, le niveau 
de la mer a augmenté en moyenne de 1,8 mm / année de-
puis 1961, et cette hausse s’est accélérée pour atteindre en 
moyenne 3,1 mm / année depuis 1993. De plus, selon la ma-
jorité des modèles climatiques, cette augmentation de la tem-
pérature globale devrait se poursuivre et même s’accélérer au 
cours des prochaines décennies (GIEC 2007 ; Figure 7.B). 
Ces changements environnementaux ne sont évidemment 
pas sans conséquences pour les systèmes biologiques.

3.2  conséquences écologiques  
et évolutives des changements 
climatiques

Les changements climatiques ont des effets mesurables sur 
les composantes biotiques et abiotiques des systèmes écolo-
giques. Près d’un millier d’études ont maintenant documenté 
des changements biologiques sur les espèces ou les écosystè-
mes qui peuvent être expliqués en tout ou en partie par les 
changements climatiques et ce, pour la majorité des grou-
pes taxonomiques (Parmesan 2006). Les individus dans les 

A) Changements observés sur (a) la température Figure 7 
moyenne en surface sur le globe, (b) l’élévation moyenne globale 
du niveau de la mer obtenue à partir de données provenant 
de marégraphes (bleu) et de satellites (rouge) et (c) dans la 
couverture neigeuse de l’hémisphère nord en mars-avril. Tous 
les changements se rapportent aux moyennes correspondantes 
pour la période 1961-1990. Les courbes lissées représentent 
des moyennes décennales, tandis que les cercles indiquent les 
valeurs annuelles. Les zones ombrées indiquent les intervalles 
d’incertitudes estimés à partir d’une analyse complète des 
incertitudes connues (a et b) et de la série temporelle (c) Figure 
RID.3. du rapport GIEC 2007. B) Prévisions du réchauffement 
mondial. Les lignes en trait plein correspondent à des moyennes 
globales multi-modèles du réchauffement en surface (relatif 1980-
1999) pour les scénarios A2, A1B et B1, indiqués comme le 

prolongement des simulations du XXe siècle. Les zones ombrées 
matérialisent les écarts types en plus et en moins des moyennes 
annuelles pour les différents modèles. La ligne orange représente 
l’expérience dans laquelle les concentrations étaient maintenues 
constantes par rapport aux valeurs de 2000. Les barres grises sur 
la droite représentent les meilleures estimations (ligne solide à 
l’intérieur de chaque barre) et l’étendue probable évaluée pour 
les six scénarios du RSSE (Rapport spécial du GIEC sur les 
scénarios d’émissions). L’évaluation de la meilleure estimation et 
des fourchettes probables dans les barres grises inclut les nombres 
des modèles de circulation générale atmosphérique et océanique 
(les « AOGCM » pour atmosphere-ocean coupled general circulation 
model) figurant à gauche de la figure, ainsi que les résultats obtenus 
d’une hiérarchie indépendante de modèles et des contraintes 
d’observation. Figure RID.5. du rapport GIEC 2007.
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populations soumises à de nouvelles pressions de sélection, 
liées aux changements globaux, peuvent répondre de diffé-
rentes façons afin de s’adapter. D’abord, ils peuvent simple-
ment se déplacer vers des habitats plus typiques des condi-
tions auxquelles ils sont adaptés, menant à un changement 
dans leur aire de distribution. Dans un deuxième temps, les 
espèces montrant un niveau de plasticité phénotypique suffi-
sant peuvent altérer l’expression de certains traits phénotypi-
ques en fonction des changements environnementaux, sans 
changement génétique. Finalement, les organismes peuvent 
s’adapter aux changements climatiques grâce à une réponse 
micro-évolutive (i.e. génétique).

3.2.1 distribution des espèces

Il est généralement accepté que le climat influence les limi-
tes géographiques de la distribution des espèces en raison 
des limites de tolérance spécifiques à chaque espèce. Avec 
les changements climatiques, les isothermes sont modifiés, 
ce qui peut créer de nouvelles niches permettant aux espèces 
de coloniser des habitats adjacents et d’utiliser des sites plus 
près des pôles ou plus élevés en altitude. Par exemple, un 
avancement de la limite des arbres à des altitudes plus élevées 
ou à des latitudes plus nordiques a été observé dans plusieurs 
régions du globe (Walther et al. 2002). D’autre part, les es-
pèces ayant une distribution restreinte, comme les espèces 
polaires (Berteaux et al. 2004) et les espèces vivant en haute 
altitude (Pounds et al. 1999), montrent des signes importants 
de contraction dans leurs aires de distribution (Parmesan et 

exemples de modifications récentes dans les aires de distribution géographique de plusieurs organismes Tableau 2 
(adapté de Walther et al. 2002).

Espèces Localisation Changement observé Liens avec le climat

Arbres Europe et 
Nouvelle- Zélande

Déplacement vers des altitudes plus 
élevées

Réchauffement global

Arbustes de régions arctiques Alaska Expansion de la distribution des 
arbustes dans des habitats 
traditionnellement inoccupés

Environnement plus chaud

Plantes alpines Alpes européennes Élévation en altitude de 1 à 4 m par 
décennie

Réchauffement global

Plantes et invertébrés Antarctique Changements en distribution Température plus élevée et 
plus grande disponibilité 
d’eau sous forme liquide

Zooplanctons, invertébrés intertidaux et 
poissons

Atlantique du nord  
(côte Californienne)

Augmentation de la fréquence des 
espèces typiques d’eaux chaudes

Augmentation de la 
température océanique le 
long des côtes

Papillons (39 espèces) Amérique du Nord et 
Europe

Déplacement de 200 km de la limite 
nord de distribution en 27 ans

Augmentation de la 
température

Papillons (Euphydryas editha) Ouest des États-Unis Déplacement de la limite de 
distribution de 124 m en altitude 
et de 92 km vers le nord depuis le 
début du XXe siècle.

Augmentation de la 
température

Oiseaux de vallées et basses terres Costa Rica Utilisation d’habitats plus élevés en 
altitude

Changement dans la fréquence 
des saisons sèches

Oiseaux (12 espèces) Angleterre Déplacement moyen de 18,9 km vers 
le nord sur une période de 20 ans

Températures hivernales plus 
clémentes

Renard roux (Vulpes vulpes) et renard 
arctique (Alopex lagopus)

Canada Expansion vers le nord de la 
distribution du renard roux 
accompagnée d’une réduction de la 
distribution du renard arctique

Réchauffement global

Yohe 2003, Parmesan 2006). En fait, on retrouve des exem-
ples de modifications de l’aire de répartition pour la majorité 
des groupes taxonomiques à l’échelle planétaire (Tableau 2).

Une méta-analyse, portant sur une centaine d’espèces, 
a mis en évidence un déplacement vers le nord des fron-
tières des habitats estimé à 6,1 km par décennie au cours 
du XXe siècle (Parmesan et Yohe 2003). Une augmenta-
tion de l’invasion d’espèces exotiques dans plusieurs systè-
mes est maintenant bien documentée (Walther et al. 2002), 
tout comme l’augmentation du risque d’extinction des espè-
ces spécialisées dans l’utilisation d’habitats particuliers ou à 
mobilité réduite (Thomas et al. 2004). Entre autres, des étu-
des suggèrent que le réchauffement des océans soit respon-
sable de l’augmentation de la fréquence et l’importance des 
blanchissements de coraux. Ces perturbations sont liées aux 
stress thermiques prolongés et peuvent amener la destruction 
de récifs entiers (Hugues et al. 2003). D’autre part, le climat 
a souvent des effets interactifs avec plusieurs autres proces-
sus écologiques. Les effets des changements climatiques sur 
les écosystèmes peuvent donc être complexes (Stenseth et al. 
2002). Par exemple, le problème de la conservation des récifs 
coralliens est complexifié par l’augmentation de la concen-
tration de dioxyde de carbone. Ce changement dans la com-
position chimique des océans fragilise le squelette des co-
raux, diminue la calcification et réduit la croissance des récifs, 
ce qui les rend plus vulnérables aux perturbations environ-
nementales (Kleypas et al. 1999). Les récifs coralliens sont 
des habitats uniques qui abritent une importante biodiver-
sité ; leur disparition pourrait donc entraîner l’extinction de 
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centaines d’espèces. Un autre problème complexe de conser-
vation concerne les extinctions en masse de plusieurs espè-
ces d’amphibiens qui sont reliées en partie à la prolifération 
de maladies (voir aussi Kiesecker et al. 2001). Par exemple, 
les changements globaux de température semble créer des 
conditions de croissance optimales pour un des pathogènes 
(le champignon Batrachochytrium dendrobatidis) causant ces 
épidémies (Pounds et al. 2006).

3.2.2 changements phénologiques

Un des effets notables du changement climatique sur les éco-
systèmes des régions tempérées est l’altération des patrons 
saisonniers. Les répercussions directes sur la phénologie (ou 
date des activités biologiques saisonnières) de nombreuses 
espèces ont été documentées. Par exemple, le début de la sai-
son de croissance de la végétation a avancé de huit jours en 
Europe entre 1989 et 1998 (Chmielewski et Rotzer 2002). 
Le même patron a été observé en Amérique du Nord, où 
l’on a noté un avancement de cinq ou six jours du printemps 
entre 1959 et 1993 (Schwartz et Reiter 2000). Ce change-
ment dans le patron annuel des saisons force les espèces de 
ces milieux à modifier plusieurs aspects de leur trait d’his-
toire de vie, de leur physiologie et de leur comportement. 
Une méta-analyse explorant les changements dans la phé-
nologie de 203 espèces a estimé qu’en moyenne ces espèces 
montraient un avancement phénologique d’environ 2,8 jours 
par décennie (Parmesan 2007). Les paramètres biologiques 
affectés par l’altération des saisons sont nombreux et incluent 
notamment une reproduction plus précoce pour plusieurs es-
pèces d’amphibiens, d’oiseaux et de mammifères, un avance-
ment de la date de migration de plusieurs espèces d’insec-
tes et d’oiseaux, et un avancement dans le développement 
des bourgeons et dans la date de floraison des plantes. Dans 
la plupart des cas documentés, les changements phénologi-
ques observés concordent avec les prédictions établies à par-
tir des patrons de changements climatiques régionaux (voir 
Parmesan et Yohe 2003).

Les changements phénologiques chez les plantes 
sont bien documentés. En Angleterre, un avancement de 
4,5 jours dans la date de floraison de 385 espèces de plan-
tes a été noté relativement aux quatre décennies précéden-
tes (Fitter et Fitter 2002). Des changements comportemen-
taux ont aussi été observés chez plusieurs espèces animales. 
Par exemple, dans les montagnes Rocheuses, la date d’émer-
gence des marmottes à ventre jaune (Marmota flaviventris) 
a avancé de 38 jours au cours des 23 dernières années, un 
changement fortement corrélé à la température de l’air au 
printemps (Inouye et al. 2000). Les oiseaux sont probable-
ment le groupe d’animaux chez lequel les modifications phé-
nologiques ont été étudiées le plus en détails (voir Møller et 
Merilä 2004 pour une synthèse, voir Crick et al. 1997 pour 
un exemple), car il existe un grand nombre de relevés annuels 
d’espèces effectués à date fixe à travers le monde.

Une des conséquences moins documentées des change-
ments phénologiques est la perturbation des liens trophiques 
entre les espèces. En effet, les changements phénologiques 
auront des répercussions importantes sur le fonctionnement 
des écosystèmes si le niveau de la réponse biologique face au 
climat varie selon le groupe fonctionnel et le niveau trophi-
que (Winder et Schindler 2004, par exemple). Chez les ver-
tébrés, les changements phénologiques sont souvent reliés 

indirectement au climat via un effet sur la disponibilité des 
ressources. Par exemple, chez les oiseaux des régions tem-
pérées, les pressions de sélection ont favorisé la synchronie 
entre la disponibilité de la nourriture et la date de produc-
tion des jeunes ; les oiseaux doivent donc ajuster leur date de 
ponte afin que les œufs éclosent lorsque l’abondance des che-
nilles (ou autre source de nourriture) est maximale (Visser 
et al. 1998). Un des meilleurs exemples de découplage phé-
nologique documenté à ce jour provient d’une étude sur la 
mésange charbonnière (Parus major) réalisée aux Pays-Bas 
(Figure 8). Face aux changements globaux, il semble que les 
insectes aient eu une réponse phénologique plus rapide que 
les oiseaux, ce qui a mené à une désynchronisation entre la 
date d’éclosion et l’abondance des ressources (Visser et al. 
2006).

3.2.3 Plasticité phénotypique

Un des processus biologiques importants permettant aux in-
dividus, et donc aux espèces, de s’adapter aux changements 
climatiques est le potentiel de plasticité phénotypique des 
traits qui peut se définir comme la capacité d’un génotype de 
produire des phénotypes alternatifs (comportement, morpholo-
gie ou physiologie) en réponse à un changement dans l’environ-
nement (Schlichting et Pigliucci 1998 ; Chapitre 13). Étant 
donné que les caractéristiques phénotypiques qui permet-
tent aux organismes d’être performant sont généralement 
variables d’un environnement à l’autre, la plasticité offre un 
moyen d’adaptation à court terme. La majorité des chan-
gements écologiques (phénologie, migration, etc.) mention-
nés dans le paragraphe précédent peuvent être attribués en 
partie ou en totalité à une réponse plastique des organis-
mes (Gienapp et al. 2008). Très peu d’études ont toutefois 
réussi à estimer la contribution relative de la plasticité phé-
notypique et des changements génétiques aux modifications 
phénotypiques potentiellement liées aux changements cli-
matiques. Notamment, une synthèse récente de 105 études 
explorant les effets du climat sur les populations a déterminé 
que seulement trois d’entre elles procuraient des indications 
en accord avec un effet génétique sur la réponse observée, les 
autres suggérant plutôt une réponse plastique face aux chan-
gements environnementaux (Gienapp et al. 2008).

Une approche permettant d’évaluer l’importance re-
lative des changements plastiques par rapport aux change-
ments micro-évolutifs est de comparer la réponse popula-
tionnelle (inter-cohortes) à la réponse intra-individu, suivie 
sur deux ou plusieurs années. Si les deux réponses sont si-
milaires, cela suggère que la réponse observée est liée à la 
plasticité phénotypique (voir Przybylo et al. 2000, Garant 
et al. 2004 ; Encadré 2). En particulier, l’utilisation de sui-
vis populationnels longitudinaux, où la majorité des indi-
vidus sont marqués, permet de différencier le changement 
lié à la plasticité de celui lié à un changement évolutif, en 
quantifiant directement la modification de la composante 
génétique. En utilisant cette approche, Réale et ses colla-
borateurs (2003) ont noté un avancement de 18 jours en 
10 ans (six jours par génération) dans la date de reproduc-
tion d’une population d’écureuil roux (Tamiasciurus hudso-
nicus) au Yukon (Canada). Plus spécifiquement, ils ont été 
en mesure de montrer que la réponse phénologique obser-
vée avait une forte composante plastique (62 %) et une com-
posante évolutive plus faible (13 % ; voir aussi Berteaux et 
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al. 2004). En résumé, la plasticité phénotypique peut être 
considérée comme un trait d’histoire de vie, tel que la masse 
corporelle ou le nombre de jeunes produits, et peut évoluer 
face aux changements environnementaux.

3.3  micro-évolution face aux changements 
climatiques

Une réponse micro-évolutive face aux changements climati-
ques pourra se produire si la quantité de variance génétique, 
sous-jacente aux traits soumis aux nouvelles pressions de sé-
lection, est suffisante. Ainsi, la réponse à la sélection pour un 
trait donné peut être prédite par la formule R = h2S, où R est 
la réponse à la sélection, h2 est l’héritabilité au sens strict du 
trait (proportion de la variance génétique additive d’un trait 
donné ; VA / VP, où VA représente la variance additive géné-
tique et VP, la variance phénotypique) et où S est l’intensité 
(différentielle) de sélection agissant sur ce trait (Falconer et 
Mackay 1996, Lynch et Walsh 1998).

Les changements micro-évolutifs peuvent dans certains 
cas être étudiés dans un contexte expérimental (Encadré 2). 
Plusieurs études en environnement contrôlé, tel que dans des 
microcosmes, permettent d’extrapoler les conséquences pos-
sibles des changements anthropiques sur le potentiel évolutif 
et donc sur la capacité d’adaptation des espèces (Chapitre 16 ; 
Encadré 2). Par exemple, Collins et Bell (2004) ont mon-
tré qu’après 1 000 générations de sélection pour la croissance 
accrue chez l’algue verte (Chlamydomonas sp.) sous concen-
trations élevées en CO2, celle-ci n’avait toujours pas montré 
d’adaptation à ces concentrations qui étaient représentati-
ves des niveaux attendus pendant le prochain siècle (environ 
2,5 fois la concentration actuelle de 400 ppm). De plus, les 
algues provenant de la dernière génération montraient des 
taux de croissance réduits lorsqu’elles étaient exposées à des 
concentrations ambiantes de CO2, suggérant que l’exposi-
tion prolongée à des concentrations élevées de CO2 ait mené 
à une réduction de leur efficacité d’assimilation.

Finalement, de plus en plus de recherches tentent de dé-
terminer les bases géniques des adaptations dans la réponse 
évolutive des organismes face aux changements climatiques. 
Par exemple, les bases géniques de deux traits importants, 
le photopériodisme et la tolérance au stress, commencent à 
être élucidées chez des espèces modèles (revue dans Reusch 
et Wood 2007). Par ailleurs, des mesures répétées faites en 
laboratoire ont démontré que l’initiation de la diapause chez 
les larves de moustiques (Wyeomyia smithii) s’était dépla-
cée significativement vers des photopériodes plus courtes au 
cours des 30 dernières années, ceci en réponse à la saison de 
croissance plus longue. Cette réponse à une photopériode 
plus courte montrait aussi une forte composante héritable 
(Bradshaw et Holzapfel 2001).

3.4  effets de l’environnement sur 
l’héritabilité et la variance génétique

Il existe de plus en plus de preuves expérimentales que l’hé-
ritabilité (h2 ) et la variance génétique additive (VA) peuvent 
changer en fonction des conditions environnementales. En 
fait, une méta-analyse récente combinant les résultats d’études 
effectuées sur 46 traits utilisant la variation naturelle de l’en-
vironnement, ou une variation induite expérimentalement, a 
analysé les effets sur la valeur d’héritabilité du (ou des) trait(s) 
d’intérêt. Cette analyse a révélé une tendance directionnelle 
significative au changement d’héritabilité en fonction de la 
qualité de l’environnement : les valeurs moyennes d’héri-
tabilités sont plus faibles en conditions environnementales 

Suivi longitudinal d’une population de mésanges Figure 8 
aux Pays-Bas (de 1973-1995). Dans cette population, Visser et 
ses collaborateurs (1998) ont suivi simultanément dans le temps 
la date d’abondance maximale de nourriture (chenilles), la date 
de ponte et la température printanière. Au cours des 23 années 
de ce suivi temporel, la date moyenne de ponte (nombre de jours 
depuis le 1er avril ; 1er avril = 1) (A), ainsi que la date d’éclosion 
des oisillons est restée la même mais la date moyenne d’abondance 
maximale des chenilles (aussi exprimée en nombre de jours depuis 
le 1er avril) a avancé de 9 jours (B). Ce découplage phénologique 
entre la disponibilité de nourriture et la demande énergétique des 
poussins a eu pour effet de sélectionner une reproduction plus 
précoce (les différentiels de sélection sont calculés comme étant la 
différence entre la date moyenne de ponte des premières couvées 
ajustées pour le nombre de jeunes produits par femelle sur la 
saison entière, et les dates moyennes de ponte non-ajustées — un 
différentiel de sélection négatif indique qu’en moyenne les 
femelles qui pondent plus tôt produisent plus de jeunes que les 
femelles plus tardives) (C). Mais la réponse phénotypique à cette 
sélection n’est pas encore apparente.
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e n c a d r é  2 .
Résumé des approches disponibles afin 
d’étudier les effets des changements 
climatiques sur les processus évolutifs. Adapté 
de Reusch et Wood (2007).

Analyse des patrons de variations spatiales : ce type 
d’étude documente la variation phénotypique d’une 
même espèce pour des populations situées à des en-

droits où les conditions abiotiques diffèrent (par exemple, 
pour des populations vivant à différentes altitudes ou latitu-
des). Cette approche suppose que les changements phénoty-
piques observés entre les populations sont le reflet de l’évo-
lution passée.

Analyse des patrons de variations temporelles : ce type 
d’études documente, pour une même population, la distribu-
tion d’un trait au cours du temps, ce qui fournit des indices 
directs de changements évolutifs. Lorsque les conditions en-
vironnementales sont connues, il est possible d’identifier les 
facteurs écologiques responsables de ces changements. Il est 
aussi possible d’appliquer des méthodes de génétique quan-
titative à ce type de suivis longitudinaux afin d’évaluer la 
part relative de la plasticité et de la micro-évolution dans ces 
changements phénotypiques.

Les méthodes de sélection expérimentales : les études 
explorant les patrons spatiaux et temporels de variations 
phénotypiques sont seulement corrélatives et il est souvent 
difficile de démontrer que les changements phénotypiques 
et génétiques observés sont seulement causés par les change-
ments environnementaux. Les méthodes de sélection expé-
rimentales permettent de résoudre ce problème. Deux types 
d’expériences sont possibles : (i) des expériences de sélec-
tion artificielle, où l’expérimentateur choisit lui-même les 
géniteurs qui se reproduiront, ainsi que les conditions de re-
production et (ii) des expériences de sélection naturelle en 
conditions contrôlées, où les conditions environnementales 
sont contrôlées mais où la population est libre d’évoluer par 
sélection sur la fécondité ou la survie. Dans les deux cas, la 
population est l’unité d’observation ; il faut donc suivre plu-
sieurs populations, incluant une population contrôle.

contraignantes que sous de bonnes conditions (Hoffmann 
et Merilä 1999, Charmantier et Garant 2005). Cette dif-
férence semblait due à la combinaison d’une diminution de 
la variance additive VA sous les conditions les plus stressan-
tes (65 % des cas recensés), couplée à une augmentation de 

la variance environnementale (VE) (70 % des traits étudiés ; 
voir Charmantier et Garant 2005).

Lorsque les organismes se retrouvent dans des environ-
nements défavorables, une des explications plausibles de la 
diminution de VA est que le programme d’expression géné-
tique ne peut pas atteindre sa finalité dans tous les cas (po-
tentiel d’expression plus limité, voir Gebhardt-Henrich et 
van Noordwijk 1991). En conséquence, on observe géné-
ralement une diminution de la variation additive génétique 
dans la population (Figure 9). De même, on peut s’attendre 
à une augmentation de VE sous des conditions contraignan-
tes puisque l’environnement est souvent plus hétérogène, et 
donc les individus les moins performants vont montrer une 
plus grande variation phénotypique que les plus performants 
(Charmantier et Garant 2005), ce qui a pour effet d’accen-
tuer les effets environnementaux par rapport aux effets géné-
tiques. Au contraire, lorsque les conditions sont favorables, 
tous les individus ont une possibilité similaire d’être perfor-
mant, ce qui réduit les effets environnementaux.

3.5  effets de l’environnement  
sur la sélection

Les changements dans l’héritabilité des traits en fonction de 
la qualité de l’environnement peuvent avoir des répercussions 
importantes sur le potentiel évolutif des populations, surtout 
s’ils s’accompagnent d’un changement dans les pressions de 
sélection. La plupart des exemples présentés dans le para-
graphe portant sur les conséquences écologiques des change-
ments climatiques supposent que ces modifications entraînent 

Effet de la variabilité des conditions Figure 9 
environnementales sur la quantité de variance additive dans une 
population. Lorsque les organismes (génotypes) se retrouvent 
dans des environnements défavorables, le programme d’expression 
génétique peut ne pas atteindre sa finalité dans tous les cas, 
menant à une diminution de VA dans la population.
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des modifications dans les pressions de sélection. Cette sup-
position est justifiée car de plus en plus d’études montrent que 
les forces de sélection ne sont pas constantes lorsque l’envi-
ronnement est variable. À titre d’exemple, Merilä et al. (2001) 
ont montré que la sélection sur la condition corporelle des 
oisillons de gobe-mouche à collier (Ficedula albicollis) était 
plus forte lors des années où la condition moyenne était fai-
ble dans la population. Les auteurs ont aussi montré que la 
sélection sur la condition corporelle avait augmenté avec le 
temps, en raison d’une détérioration de l’environnement dans 
cette population. Une autre étude portant sur une population 
de mouton de Soay (Ovis aries) a montré que la sélection na-
turelle sur la masse corporelle (à la naissance) des agneaux est 
typiquement plus forte dans les environnements défavorables. 
Parallèlement, l’héritabilité (h2) pour ce trait a tendance à di-
minuer avec une dégradation de l’habitat (Wilson et al. 2006). 
En conséquence, dans ce système, le potentiel de changement 
micro-évolutif est limité lorsque l’environnement est défavo-
rable car la valeur d’héritabilité du trait sous sélection y est 
moindre. Il peut être également réduit dans les environne-
ments favorables car l’intensité de sélection y est moindre 
(Wilson et al. 2006).

3.6  effets de l’environnement  
sur la covariance génétique

La présence de corrélations entre différents traits peut agir de 
façon antagoniste à la direction de la sélection et ainsi réduire 
le potentiel d’adaptation face à un changement de climat. 
Par exemple, Etterson et Shaw (2001) ont évalué, par une 
expérience de transplantations intersites, le potentiel adapta-
tif des plantes de milieux plus nordiques face aux conditions 
plus septentrionales, dans un contexte de réchauffement glo-
bal. Les auteurs ont montré que, malgré la présence de va-
riance génétique additive pour des traits reproducteurs de 
Chamaecrista fasciculata (Fabacés) qui étaient soumis à la sé-
lection, la réponse évolutive attendue était modifiée lorsque 
les corrélations génétiques entre ces traits étaient considé-
rées. Plus spécifiquement, la réponse évolutive prédite, en te-
nant compte des corrélations contraignantes entre les traits, 
était plus lente que la réponse qui aurait été nécessaire pour 
s’ajuster aux prévisions climatiques futures.

Il semble que les changements environnementaux puis-
sent également affecter la covariance (corrélation) génétique 
entre les traits. En effet, une analyse de la littérature exis-
tante, visant à établir le niveau de stabilité et l’importance 
des corrélations génétiques estimées entre les traits selon 
différentes conditions environnementales (changements de 
température, photopériode, qualité des ressources, etc.), a 
montré que celles-ci pouvaient être très variables (Sgrò et 
Hoffmann 2004). En particulier, les auteurs ont indiqué que 
18 associations entre différents traits montraient un change-
ment de signe de corrélation génétique inter-habitats, et que 
près de la moitié de ces corrélations variaient en amplitude 
(Sgrò et Hoffmann 2004). Une autre étude a aussi estimé la 
stabilité de la variance et de la covariance face aux change-
ments de température observés dans une population de mé-
sanges charbonnières en milieu naturel (Garant et al. 2008). 
Les résultats de cette étude suggèrent que malgré des chan-
gements importants observés au niveau phénotypique, en 
particulier au niveau de la date de ponte (avancement moyen 

de 12 jours sur 40 années), la matrice de variance et de co-
variance n’avait pas encore été significativement modifiée. 
Dans cette population, il semble donc que la majeure par-
tie des changements phénotypiques observés soit attribuable 
à la plasticité phénotypique.

4  eXPLoITATIon eT domeSTIcATIon

Les impacts évolutifs potentiels engendrés par l’exploitation 
et les interactions entre populations domestiquées et sauvages 
ont fait l’objet d’une attention grandissante au cours des der-
nières années, suite à la reconnaissance des activités humai-
nes en tant qu’agent évolutif sans précédent (Palumbi 2001, 
Smith et Bernatchez 2008). Ainsi, les changements évolu-
tifs engendrés par l’exploitation sélective et la domestication 
s’ajoutent aux autres menaces — destruction de l’habitat, pro-
lifération de pathogènes, changements climatiques — aux-
quelles les populations naturelles doivent maintenant faire 
face. Ce chapitre s’appuiera principalement sur les connais-
sances acquises chez les poissons, mais les concepts présen-
tés s’appliquent dans la plupart des cas à d’autres groupes 
taxonomiques.

4.1 L’exploitation : l’exemple de la pêche

Jusqu’à une époque relativement récente, il y a une cinquan-
taine d’années, à part pour quelques espèces particulièrement 
ciblées (hareng de la mer du Nord, grands cétacés, etc.), les 
stocks de pêche n’apparaissaient pas spécialement mena-
cés. Les pêches mondiales débarquaient environ 30 millions 
de tonnes en 1958 et l’aquaculture, bien que très ancienne, 
n’en était encore qu’à ses balbutiements de productions (un 
peu plus de 630 000 t). Aujourd’hui, les données ont bien 
changé et les apports de l’aquaculture ont crû régulièrement 
de plus de 8 % par an (63 Mt en 2005). Si les pêches ont 
également cru assez régulièrement jusqu’au début des an-
nées 1990 (92,3 Mt), les débarquements mondiaux stagnent 
maintenant depuis une quinzaine d’années (entre 92,3 et 
96,4 Mt avec même l’année Niño 1998 marquée à 87,7), et 
ceci malgré des moyens de plus en plus sophistiqués et re-
doutablement efficaces en matière de détection et de cap-
ture. L’importante diminution du nombre de pêcheurs et 
les retraits de flotte ont été largement compensés par le 
maintien des meilleures unités et la construction de navi-
res neufs mieux équipés (4 millions de bateaux aujourd’hui 
dont 1/3 pontés). Aujourd’hui, la FAO estime que 76 % des 
stocks sont pleinement exploités ou surexploités. Quelques 
articles récents parus dans les grandes revues internationa-
les ou dans des chapitres d’ouvrages ont commencé à sensi-
biliser scientifiques et grand public, ainsi que les pêcheurs 
eux-mêmes, sur les dangers de cette situation en matière de 
perte de biodiversité, de limites de « renouvelabilité » attein-
tes pour des ressources naturellement vivantes et renouvela-
bles, et de menaces sérieuses sur les écosystèmes : Vitousek 
et al. 1997, Jackson et al. 2001, Pauly et al. 2002, Troadec et 
Laubier 2003, Lorance 2003, Cury et Morand 2004, Worm 
et al. 2006, Beddington et al. 2007, Boeuf 2008). La produc-
tivité elle-même des écosystèmes océaniques est menacée 
par le changement global (Behrenfeld et al. 2006). Cury et 
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Morand (2004) estiment que 50 à 90 % des grands poissons 
pélagiques ont disparu en 15 ans. Sur les quelques 15 000 es-
pèces de poissons marins, plus des 2/3 vivent en zone côtière 
peu profonde et dans l’écosystème corallien. L’exploitation 
à grande échelle de communautés benthiques (chalutage et 
dragage) et des prédateurs ont rendu les écosystèmes beau-
coup plus vulnérables aux invasions. La surexploitation a été 
un facteur essentiel de déclin de santé des écosystèmes cô-
tiers et de révélation de conditions additives (eutrophisa-
tion, invasions, impact du changement climatique, etc.) qui 
ont abouti à la situation actuelle. Sans tomber dans les pré-
dictions catastrophiques envisagées par Worm et al. (2007), 
aboutissant à la disparition pure et simple des stocks ha-
lieutiques majeurs dans une trentaine d’années, la situation 
est très préoccupante. Le milieu marin a clairement mon-
tré ses limites, contrairement à ce que pouvait faire pen-
ser son apparente inépuisabilité. Les rejets en mer (captu-
res accessoires) atteignent près de 30 Mt (FAO 2007) et 
ne sont jamais comptabilisés. Les surfaces de fonds chalu-
tés représentent plus de la moitié de la superficie des pla-
teaux continentaux, soit 150 fois la surface de la déforesta-
tion annuelle de la planète. Toutes les tailles « record » des 
grandes espèces marines ont été enregistrées il y a plus de 
50 ans : ces animaux grandissent durant toute leur vie et la 
pression actuelle de pêche leur interdit de … vieillir ! Les 
débarquements (alors que les méthodes de capture actuelles 
ciblent tous les gros animaux) se font avec des animaux de 
plus en plus petits, ce qui est très inquiétant. Se repose alors 
la question lancinante de la ressource renouvelable, l’ani-
mal capturé s’est-il, au moins une fois, reproduit aupara-
vant ? Après 500 années de pêche à la morue, il a fallu pro-
céder à une cessation totale des activités et mettre en place 
un moratoire dans l’Est du Canada (40 000 emplois suppri-
més) : après 15 années, la morue (Gadus morhua) n’est tou-
jours pas revenue. Le grand thon rouge (Thunnus thynnus) 
est très menacé en Méditerranée, les quotas fixés, déjà trop 
hauts, n’étant pas respectés et les captures se déroulant du-
rant la saison de ponte. La chasse « à la baleine » a consisté 
en un massacre organisé depuis le début du XIXe siècle et 
surtout après l’invention du canon harpon à injection d’air 
en 1864. Les baleines franches ont disparu ; il en reste moins 
de 4 % pour l’espèce antarctique par rapport à la population 
initiale. Ces animaux ont une très faible fécondité (un petit 
après une gestation de 11 à 14 mois), et il y a un réel risque 
que les profits à court terme conduisent à leur disparition to-
tale, alors que toutes les substances qui en sont extraites sont 
aujourd’hui remplacées par des produits supérieurs et moins 
chers (Troadec et Laubier 2003).

Face à cette situation inquiétante, les espèces marines 
peuvent réagir de diverses façons. Elles peuvent effectivement 
s’éteindre, comme certains mérous, ormeaux, etc. (Dulvy et 
al. 2003), considérablement se raréfier et atteindre de tels 
bas niveaux des populations que leur survie devient problé-
matique (baleines franches), trouver des stratégies de résis-
tance comme une maturation sexuelle plus précoce, à taille 
plus faible (mais ceci fonctionne jusqu’à un certain point). Il 
est souvent avancé que l’extinction économique précèderait 
toujours l’extinction écologique, mais les faits démontrent 
bien souvent le contraire, la denrée très rare et très prisée fai-
sant monter les prix et les captures accessoires se poursuivant 
(Cury et Morand 2004). Aujourd’hui une gestion raisonnée 
des stocks est effectivement envisageable et c’est même peut-

être dans ce secteur des pêches que l’on a accumulé le plus 
de connaissances en matière de mesures à prendre pour en-
diguer l’érosion de la biodiversité. Les articles sortis en réac-
tion à la revue de Worm et al. (2007) le démontrent bien, 
mais il faut se dépêcher (Boeuf 2008) et aborder la question 
par une vision résolument écosystémique. Le cas de la pêche-
rie de morue dans l’Est du Canada, cité auparavant, est em-
blématique. L’apport aquacole est seul capable de répondre 
aux demandes en augmentation sur le marché des produits 
de la mer. L’aquaculture peut aussi très valablement soutenir 
la ressource halieutique par des libérations massives de ju-
véniles en mer (pacage marin, sea ranching). Mais l’aquacul-
ture de demain doit impérativement être plus soucieuse de 
l’environnement, remplacer les protéines animales des ali-
ments pour carnivores par des produits végétaux, et beau-
coup mieux contrôler les introductions d’espèces et échap-
pées des systèmes d’élevage. En couplant une bonne gestion 
écosystémique des pêches et une aquaculture raisonnée, le 
milieu aquatique pourra continuer à assurer à l’humanité une 
ressource renouvelable, pérenne et d’excellente qualité.

4.1.1  différentiel de sélection, héritabilité  
et réponse à l’exploitation

L’exploitation représente une forme de mortalité qui s’ajoute 
à la mortalité naturelle. Cette mortalité additionnelle peut 
être en soi la cause de changements évolutifs, par exemple 
lorsque les taux d’exploitation réduisent significativement la 
taille effective de la population, engendrant des changements 
génétiques par dérive (Hauser et al. 2002, Hutchinson et al. 
2003, Hoarau et al. 2005). De tels changements génétiques 
peuvent aussi se produire lorsque des populations qui ont 
dès le départ de faibles nombres d’effectifs sont exploitées 
(Coltman 2008). Par contre, presque toute forme de récolte 
est sélective ; l’exploitation cible presque toujours ses proies 
selon certaines caractéristiques, par exemple le sexe, la taille 
ou l’âge. Il peut s’agir dans certains cas d’une sélection inten-
tionnelle, par exemple imposée par un plan de gestion par-
ticulier (ne prélever que les individus d’une certaine taille), 
par un choix commercial (les plus gros poissons représentent 
plus de biomasse et d’argent par unité d’effort de capture) ou 
par un choix personnel (le chasseur ou pêcheur sportif re-
cherchant les plus gros individus). Ces pressions de sélection 
s’ajoutent aux pressions de sélection naturelle, ayant ainsi le 
potentiel d’engendrer des changements évolutifs chez les es-
pèces ciblées. Dans le cas particulier de la pêche commer-
ciale, les taux de mortalité associés dépassent parfois consi-
dérablement les taux de mortalité naturelle, ce qui fait de ce 
type d’exploitation un agent de changements évolutifs po-
tentiellement importants.

Les travaux de Conover et Munch (2002) ont démontré 
clairement, par le biais d’expériences contrôlées en labora-
toire qui mimaient différents types de pêche sélective, que les 
poissons peuvent répondre rapidement (en moins de 5 gé-
nérations) à une exploitation sélective par un changement 
héritable de leur trajectoire de croissance (Figure 10). Ces 
chercheurs ont ainsi simulé en bassin trois types d’exploita-
tion sélective pendant quatre générations au cours desquel-
les (i) 10 % des individus à plus faible croissance étaient gar-
dés pour la deuxième génération, (ii) 10 % des individus à 
plus forte croissance étaient gardé et (iii) 10 % des indivi-
dus étaient piégés aléatoirement pour produire la deuxième 
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génération et ainsi de suite pour la troisième et quatrième 
génération. Après quatre générations de ces régimes diffé-
rentiels de sélection, une réponse substantielle et allant dans 
les directions attendues a été obtenue, soit (i) réduction, 
(ii) augmentation et (iii) absence de changement du taux 
de croissance individuel. Outre ces travaux en laboratoire, 
d’autres travaux suggèrent que les ingrédients essentiels à 
une réponse évolutive engendrée par l’exploitation sélective 
semblent être en place dans plusieurs cas d’exploitation par 
la pêche en nature : ainsi un différentiel de sélection a été es-
timé dans quelques cas (Law et Rowell 1993, Swain et al. 
2007) et plusieurs des traits sélectionnés par la pêche ont une 
base héritable (Tableau 3).

4.1.2  départager l’effet de la pêche,  
les réponses plastiques et les réponses 
évolutives

Plusieurs études suggèrent que la pêche est la cause principale 
des changements phénotypiques temporels chez plusieurs 
populations de poissons exploitées (Tableau 4). Par contre, 
il est en général difficile de conclure si ces changements re-
présentent une réponse évolutive associée à un changement 
du génotype ou plutôt à une réponse plastique réversible (cf. 
Paragraphe 3.2.3 et Encadré 2). En effet, la pêche influence 
les conditions environnantes dans lesquelles les stocks de 
poissons évoluent : les changements environnementaux ainsi 
occasionnés pourraient être responsables de la réponse phé-
notypique, plutôt que des changements dans la composition 
génétique des populations en tant que tels. Par exemple, une 
diminution de l’âge à la maturité sexuelle, souvent associée 
aux populations exploitées (Law 2000), pourrait être une ré-
ponse plastique face à l’augmentation des taux de croissance 
résultant d’une diminution de la compétition intraspécifi-
que (Fenberg et Roy 2008). Pour inférer sans équivoque que 
l’exploitation induit un effet évolutif, le véritable défi réside 
alors dans la démonstration que les changements observés 
ont réellement une composante génétique.

Les approches directes
Deux approches directes peuvent êtres utilisées afin de met-
tre en évidence la nature génétique des changements, pour 
un trait phénotypique donné, sous l’effet d’une exploitation 
sélective. La première repose sur l’utilisation de la généti-
que quantitative, par laquelle la variation du trait potentielle-
ment sous sélection est décomposée en ses composantes en-
vironnementale et génétique additive (Falconer et Mackay 
1996). Par exemple, dans une étude maintenant devenue un 
classique, Coltman et al. (2003) ont démontré que la dimi-
nution du poids corporel et de la taille des cornes des béliers 
chez le mouflon d’Amérique Ovis canadensis, suite à 30 ans 
d’exploitation sélective par la chasse sportive visant préféren-
tiellement les individus trophées, était accompagnée d’une 
diminution importante de la valeur de croisement estimée 
de ces traits. Cette étude a donc démontré de façon claire 
que l’exploitation sélective chez cette espèce avait engendré 
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Taux de croissance larvaire pour des populations Figure 10 
où les plus petits (triangles) et les plus gros (cercles) individus 
étaient préférentiellement gardés pour la prochaine génération, 
comparativement à une population où la récolte était aléatoire 
(carrés). D’après Conover et Munch (2002)

exemples d’héritabilité estimée pour quelques traits potentiellement soumis à une sélection par la pêche.Tableau 3 

Trait Espèce h2* Référence

Taille à 190 jours Capucette 
Menidia menidia

0,2 (L) Conover et Munch (2002)

Poids à 200 jours Morue atlantique 
Gadus morhua

0,3 (L) Gjerde et al. (2004)

Migration / résidence Omble de fontaine 
Salvelinus fontinalis

0,52-0,56 (N) Thériault et al. (2007)

Poids à la maturité sexuelle Saumon atlantique  
Salmo salar

0,0-0,36 (N) Jónasson et al. (1997)

Date d’entrée sur les sites de 
fraie

Saumon rose  
Oncorhynchus gorbuscha

0,60-1,38 (N) Dickerson et al. (2005)

Taille adulte Saumon rose  
Oncorhynchus gorbuscha

0,34-0,45 (N) Funk et al. (2005)

*L = estimé en laboratoire ; N = estimé en milieu naturel.
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une réponse évolutive résultant de changements génétiques. 
Cette approche nécessite cependant une bonne connaissance 
des liens familiaux entre individus, ce qui implique en géné-
ral la reconstruction d’un pedigree sur plusieurs générations. 
Les difficultés logistiques à acquérir de telles données sont 
évidentes, notamment chez les espèces difficilement obser-
vables ou caractérisées par des effectifs importants, comme 
les poissons marins. Il n’est donc pas étonnant de constater 
que cette méthode n’a pas encore de précédent dans le do-
maine de la pêche.

Une deuxième approche directe consiste à détecter des 
changements de fréquences alléliques au niveau moléculaire 
par le biais de la génomique des populations. Ainsi, la dé-
tection d’un changement dans la fréquence allélique de mar-
queurs ou de gènes associés à l’expression de traits phé-
notypiques au sein d’une population exploitée serait une 
indication manifeste de changements évolutifs induits par la 
récolte sélective. À cette fin, la cartographie génétique, les 
études d’association, ainsi qu’une approche par gènes can-
didats sont autant de méthodes pouvant servir à identifier 
des marqueurs moléculaires associés aux variations phéno-
typiques ou fonctionnelles (Coltman 2008). Bien que ces 
différentes méthodes génomiques n’aient pas encore été 
appliquées à l’étude de changements évolutifs causés par 
l’exploitation, des exemples tirés de la littérature plus fon-
damentale illustrent bien leur potentiel. À titre d’exemple, 
Rogers et Bernatchez (2005, 2007) ont intégré l’analyse de 
cartographie génétique à celle de balayage génomique afin de 
tester l’hypothèse que la sélection divergente soit responsa-
ble de la différenciation observée à des marqueurs QTL as-
sociés à la croissance entre formes sympatriques « naine » et 
« normale » chez une espèce de salmonidé nord-américain, 
le grand corégone (Coregonus clupeaformis). Ces auteurs ont 
ainsi mis en évidence un niveau de différenciation (en termes 
de fréquences alléliques) significativement plus prononcé à 
huit marqueurs QTL associés à la croissance, relativement 

au niveau de différenciation attendu sous le simple effet des 
interactions évolutives neutres. Bien que l’application de tel-
les méthodes novatrices requiert l’acquisition d’une quan-
tité importante d’informations génétiques, le développement 
technologique rapide de ce domaine laisse entrevoir un ave-
nir prometteur pour l’étude des réponses évolutives des po-
pulations naturelles face aux activités humaines, particulière-
ment dans le contexte de la récolte sélective.

Les approches indirectes
Afin de contourner les difficultés logistiques associées à l’em-
ploi des approches directes décrites précédemment, une al-
ternative consiste en l’application de méthodes statistiques 
indirectes. Il est ainsi possible d’utiliser des analyses de ré-
gression pour tenter de séparer les effets environnemen-
taux qui influencent le phénotype des effets évolutifs (chan-
gements génétiques) engendrés par l’exploitation. Lorsque 
les changements temporels dans l’environnement ne peu-
vent expliquer à eux seuls les changements phénotypiques 
observés au sein d’une population exploitée, on peut en gé-
néral émettre l’hypothèse que les changements observés sont 
de nature génétique et induits par une récolte sélective. Par 
exemple, Rijnsdorp (1993) a été un des premiers à appliquer 
rigoureusement une telle analyse afin de documenter l’effet 
de l’exploitation sur les changements phénotypiques obser-
vés chez la plie de la mer du Nord, Pleuronectes platessa L. Par 
l’analyse d’une série temporelle de données s’échelonnant sur 
près d’un siècle (1900 à 1990), Rijnsdorp (1993) a ainsi noté 
que la diminution dans la taille à la maturité sexuelle chez 
cette espèce ne pouvait qu’être partiellement expliquée par 
l’augmentation des taux de croissance observés au stade ju-
vénile au cours de la même période, elle-même étant reliée 
à l’augmentation de la disponibilité de nourriture. De plus, 
la partie inexpliquée de la variation observée dans la diminu-
tion de la taille à la maturité sexuelle correspondait à ce qui 
était prédit par un effet sélectif de la pêche dirigée vers les 

exemples d’études où l’exploitation par la pêche serait l’agent de sélection responsable des changements phé-Tableau 4 
notypiques observés.

Changement phénotypique Espèce Référence

Réduction de la taille à la maturité 
sexuelle

Saumon atlantique  
Salmo salar

Pagre commun  
Pagrus pagrus

Bielak et Power 1986
Quinn et al. (2006)
Harris et McGovern (1997)

Réduction de l’âge à la maturité 
sexuelle

Ombre européen  
Thymallus thymallus

Achigan à petite bouche  
Micropterus dolomieui

Haugen (2000)
Haugen et Vollestad (2000)
Dunlop et al. (2005)

Diminution du facteur de condition à 
la maturité sexuelle

Crapet arlequin  
Lepomis macrochirus

Drake et al. (1997)

Réduction du taux de croissance Grand corégone  
Coregonus clupeaformis

Morue atlantique  
Gadus morhua

Handford et al. (1977)
Sinclair et al. (2002)
Swain et al. (2007)

Avancement de la date d’entrée en 
rivière

Saumon Sockeye  
Oncorhynchus nerka

Quinn et al. (2007)

Perte de diversité génétique Omble de fontaine  
Salvelinus fontinalis

Jones et al. (2001)

Augmentation de l’investissement  
dans la reproduction

Plie européenne  
Pleuroectes platessa

Rijnsdorp et al. (2005)
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plus gros individus. Handford et al. (1977), ainsi que Ricker 
(1981), ont également fait état d’analyses et de conclusions 
semblables pour des traits tels que la croissance, l’âge et la 
taille à maturité sexuelle chez les salmonidés. Plus récem-
ment, Swain et al. (2007) ont fait progresser cette méthode 
en incorporant dans leur modèle analytique de régression un 
indice permettant de tenir compte des changements généti-
ques associés à la croissance (i.e. le différentiel de sélection). 
En contrôlant pour les effets de densité et de température, 
ces auteurs ont pu mettre en évidence que le changement 
dans la taille des morues atlantiques, Gadus morhua, était po-
sitivement corrélé au différentiel de sélection subi par la gé-
nération parentale. Cette analyse vient donc appuyer l’hypo-
thèse d’un changement évolutif, du potentiel de croissance 
de la morue qui serait engendré par l’exploitation sélective. 
Par contre, de telles analyses de régression ne représentent 
pas une preuve irréfutable de causalité entre l’exploitation sé-
lective et les changements évolutifs car elles ne permettent 
pas d’éliminer les effets de facteurs potentiellement confon-
dants et qui n’auraient pas été incorporés dans le modèle de 
régression.

Une autre méthode indirecte, dite de normes de réaction, 
a récemment été proposée pour tenter de mieux départager 
les réponses plastiques des réponses génétiques, notamment 
en ce qui a trait aux changements observés dans l’âge et la 
taille à la maturité sexuelle potentiellement occasionnés par 
la pêche sélective (Olsen et al. 2004, 2005, Barot et al. 2004, 
2005). L’âge et la taille à la maturité sexuelle sont deux traits 
d’histoire de vie clés souvent étudiés comme co-variables et 
présentés graphiquement sous forme de normes de réaction 
(Figure 11). Selon cette approche, chaque point de la rela-
tion taille et âge à maturité correspond à une trajectoire de 
croissance caractérisée par un taux de croissance moyen, dé-
terminé par les conditions environnementales précédentes 
(Barot et al. 2004). Cette « norme de réaction de matura-
tion » (NRM) décrit alors comment les variations dans la 
croissance, reflétées dans la taille à l’âge, influencent la ma-
turation sexuelle (Grift et al. 2003). Traditionnellement, on 
suppose que la NRM implique que la maturation sexuelle 
est entièrement déterminée par l’âge et la taille et qu’elle 
se manifeste aussitôt qu’une trajectoire de croissance inter-
cepte la norme de réaction. Or, en populations naturelles, la 
taille à maturité pour un âge donné est très variable, mettant 
en évidence la nature en partie stochastique et donc pro-
babiliste de la maturation sexuelle. Heino et al. (2002) ont 
donc proposé une nouvelle approche permettant de pren-
dre en considération cette variation inexpliquée dans la ma-
turation, soit la « norme de réaction probabiliste » (NRMP). 
La NRMP représente la probabilité pour un individu im-
mature, qui a survécu et atteint un certain âge et une cer-
taine taille, de devenir sexuellement mature. Elle exprime 
ainsi la tendance à la maturation sexuelle comme une pro-
babilité conditionnelle à l’atteinte d’un certain âge et d’une 
certaine taille. Dans cette optique, le processus de matura-
tion devient donc indépendant des processus purement dé-
mographiques, notamment la croissance et la mortalité, les-
quels déterminent la probabilité d’atteindre un certain âge et 
une certaine taille. Une variation dans les taux de croissance 
n’affectera donc pas la position de la norme de réaction à 
proprement parlé (Figure 11). Sous la prémisse que la MNR 
est un caractère héritable, un changement dans la position 

de la NRMP représenterait donc davantage un changement 
génétique induit par l’exploitation sélective qu’une réaction 
purement plastique (Heino et al. 2002, Olsen et al. 2004, 
Dieckmann et Heino 2007). Cette prémisse d’une base gé-
nétique héritable de la MNR et donc d’une réponse évolu-
tive possible semble plausible à la lumière d’un certain nom-
bre de travaux qui suggèrent qu’une héritabilité significative 
est présente pour diverses normes de réaction (Ostroswki et 
al. 2000, Brommer et al. 2005, Nussey et al. 2005, Hutchings 
et al. 2007). De fait, un déplacement dans la position de la 
norme de réaction vers un plus jeune âge et une plus petite 
taille à maturité sexuelle face à de fortes pressions d’exploi-
tation commerciale par la pêche a été rapporté chez plusieurs 
espèces de poissons marins, dont la morue atlantique (Heino 
et al. 2002, Barot et al. 2004, Olsen et al. 2004, 2005, Baulier 
et al. 2006), la plie Pleuronectes platessa (Grift et al. 2003, 
2007), la plie d’Amérique Hippoglossoides platessoides (Barot 
et al. 2005), ainsi que la sole Solea solea (Mollet et al. 2006).

Compte tenu de sa performance, l’approche basée sur 
l’emploi de normes de réaction gagne en popularité pour 
l’étude des effets associés à l’exploitation par la pêche. Par 
contre, comme toute méthode basée sur l’analyse des phé-
notypes et ne reposant sur aucune information génétique di-
recte, elle ne permet pas de conclure de façon certaine que les 
changements observés soient de nature évolutive. Une ap-
proche de type NRMP permet bien de soustraire du proces-
sus de maturation sexuelle les effets plastiques des variations 
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Représentation schématique de la norme de réaction Figure 11 
de maturation (NRM). La maturation a lieu lorsque la trajectoire 
de croissance intercepte la norme de réaction de maturation (A). 
Des trajectoires de croissance différentes (zones ombragées) 
mettent à jour différentes sections de la norme de réaction, alors 
qu’un changement dans la position de la norme de réaction (ligne 
pointillée, changement vers un plus jeune âge et une plus petite 
taille à maturité sexuelle) suggère un changement génétique (B). 
D’après Heino et al. (2002), Olsen et al. (2004). Les points en gras 
indiquent la maturation sexuelle.
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dans la croissance juvénile moyenne, lesquels sont en général 
la source dominante de plasticité phénotypique expliquant 
l’association entre l’âge et la taille à la maturité sexuelle. Il 
est par contre possible que d’autres effets plastiques qui in-
fluencent le processus de maturation soient présents, tout 
en n’étant pas pris en compte par la croissance juvénile 
moyenne, par exemple la température, le facteur de condi-
tion ou la trajectoire individuelle de croissance (Morita et 
Fukuwaka 2006, Grift et al. 2007, Kraak 2007).

Enfin, une approche de modélisation peut aussi consti-
tuer une façon indirecte permettant de mettre en évidence 
des changements évolutifs engendrés par l’exploitation. En 
incorporant des facteurs génétiques et environnementaux, il 
est possible de construire des modèles éco-génétiques et de si-
muler l’effet de l’exploitation (Baskett et al. 2005, Dunlop 
et al. 2007, Thériault et al. 2008). Lorsque les observations 
sur le terrain sont compatibles avec les prédictions évolutives 
du modèle, une explication plausible est que le changement 
phénotypique observé est évolutif et que l’exploitation en est 
la cause (voir par exemple Gødo et al. 2007).

4.1.3 effets démographiques

La surexploitation mène à terme à l’effondrement des stocks 
(Hutchings 2000). Il existe peu de travaux explorant les 
conséquences démographiques que peuvent avoir des chan-
gements évolutifs causés par l’exploitation. Les connaissances 
acquises à ce jour suggèrent des impacts possibles au niveau 
de la réduction de la productivité (Conover et Munch 2002), 
des rendements maximums admissibles diminués (Ratner et 
Lande 2001) et une probabilité de résurgence démographi-
que moindre (Walsh et al. 2006). Hutchings (2005), dans ses 
travaux portant sur la morue atlantique, a notamment dé-
montré qu’une diminution dans l’âge à maturité de 6 à 4 ans 
pouvait réduire de 25 à 30 % le taux annuel d’accroissement 
de la population. Thériault et al. (2008) ont modélisé l’ef-
fet de la pêche sportive sélective sur une population d’om-
bles de fontaine anadromes (Salvelinus fontinalis) compor-
tant deux morphotypes : des individus anadromes, migrants 
en eau salée, et des individus résidents, ne quittant pas l’eau 
douce. La pêche ne cible que les individus anadromes : une 
diminution évolutive dans la probabilité de migrer s’ensuit, 
réduisant le nombre de poissons entreprenant la migration 
et menant également, en présence de forts taux d’exploita-
tion, à une réduction dans le nombre de poissons disponi-
bles pour les pêcheurs.

Que les changements dans les traits d’histoires de vie 
induits par l’exploitation soient génétiques ou plastiques, ils 
influenceront le taux d’accroissement démographique de la 
population et auront un impact sur le nombre d’individus 
disponibles et la biomasse récoltable. Les changements gé-
nétiques sont par contre habituellement plus lents à renver-
ser que des changements plastiques (Conover 2000, Law 
2000). Ce phénomène expliquerait en partie la lenteur de 
certains systèmes exploités à retrouver leur phénotype d’ori-
gine suite à la fermeture de la pêche (Swain et al. 2007, mais 
voir Fukuwaka et Morita 2008).

4.1.4 Implications pour la gestion

Une approche de précaution est recommandée par la com-
munauté scientifique et il existe plusieurs mesures pouvant 

mitiger les effets non désirés de l’exploitation sélective (Law 
2007, Hutchings et Fraser 2008). La première est intuitive et 
consiste à éviter l’exploitation sélective, peu importe le trait 
qui est sélectionné (taille, comportement, sexe). De même, 
imposer des tailles limites maximales ou encore modifier les 
engins de capture sont des mesures envisageables et facile-
ment applicables (Law 2007), tout comme prélever les plus 
gros individus seulement lorsque la reproduction a eu lieu 
(Coltman 2008). Une deuxième mesure consiste en la créa-
tion d’aires protégées servant de refuges, à partir desquels le 
pool génique peut être reconstitué. Cette mesure peut s’avé-
rer efficace s’il existe un bon niveau de connectivité démo-
graphique et génétique entre les différentes composantes 
exploitées et protégées (Coltman 2008). Finalement, une 
troisième mesure est celle du « sauvetage génétique » par le-
quel des individus sont transplantés ou réintroduits afin de 
rétablir les populations sévèrement affectées par l’exploita-
tion (Hogg et al. 2006). Par contre, de telles mesures ne doi-
vent pas être perçues comme faisant partie intégrantes d’un 
plan de gestion et devraient plutôt être utilisées en dernier 
recours, étant donné leurs effets négatifs potentiels.

4.2  La domestication :  
l’exemple des piscicultures

Contrairement à l’exploitation, les effets évolutifs que peut 
entraîner la domestication sur les populations naturelles ont 
été amplement documentés (cf. Paragraphe 1.3). En ce qui a 
trait aux poissons, l’élevage en captivité, qui entraîne le phé-
nomène de domestication, est pratiqué pour différentes rai-
sons et de différentes manières. Notamment, certaines es-
pèces sont élevées en captivité à des fins de consommation. 
Dans d’autres cas, l’élevage en captivité se veut un moyen de 
conservation de la biodiversité : il n’est pas rare de capturer 
les derniers survivants d’une espèce et de les maintenir en 
captivité pour les utiliser dans un plan de reproduction dans 
l’espoir de réintroduire l’espèce une fois l’habitat naturel res-
tauré (Frankham 2008). La production d’individus en capti-
vité peut aussi servir à augmenter l’effectif d’une population à 
des fins commerciales et sportives. Ces pratiques d’ensemen-
cements (ou de repeuplements) sont particulièrement com-
munes chez les salmonidés, où des juvéniles sont produits en 
grande quantité sous de bonnes conditions de survie en pisci-
culture avant d’être relâchés en nature. Nonobstant la raison 
justifiant l’élevage en captivité, des changements génétiques 
peuvent avoir lieu dans les populations naturelles lorsque des 
individus issus d’élevage et génétiquement différents se pro-
pagent en nature, suite à une mise en liberté délibérée ou à 
des échappements accidentels des milieux d’élevage.

4.2.1  origine des différences génétiques  
chez les individus en captivité

Facteurs historiques et démographiques
Les différences génétiques entre poissons d’élevage et sau-
vages peuvent être dues tout d’abord à leur origine géogra-
phique distincte. Plusieurs établissements élèvent des indi-
vidus qui proviennent d’une région géographique différente 
de celle où l’élevage a lieu, par choix de certaines souches 
qui ont des caractéristiques désirées (longue histoire de do-
mestication, résistance accrue aux maladies, etc.). Certains 
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programmes de conservation et d’ensemencement se voient 
aussi dans l’obligation d’utiliser des individus provenant 
d’une région différente de celle où la remise en liberté aura 
lieu, le statut précaire des populations à préserver ne leur 
permettant pas le prélèvement sur place. Or, des populations 
géographiquement isolées sont souvent différenciées généti-
quement et adaptées localement, suite à des pressions sélec-
tives et des contraintes historiques différentes (Taylor 1991). 
La plupart des programmes d’élevage en captivité sont mis 
en place à partir d’un faible nombre d’individus fondateurs, 
ce qui se traduira en général par une faible taille efficace de 
populations (Ne). En retour, une faible taille efficace entraî-
nera inéluctablement une perte significative de diversité gé-
nétique, ainsi que des changements de fréquences alléliques 
associées à la dérive génétique, et la manifestation probable 
de dépression de consanguinité.

La sélection intentionnelle et involontaire

Les pratiques d’élevage dans un but de consommation sélec-
tionnent volontairement certains traits, tels qu’une croissance 
rapide, une maturation retardée ou une résistance accrue aux 
pathogènes. Une telle sélection directionnelle, souvent in-
tense sur des traits héritables pendant plusieurs générations, 
résulte inévitablement en des changements génétiques.

L’environnement d’élevage diffère de l’environnement 
naturel, et les pressions de sélection qui sont associées au mi-
lieu sauvage ne sont pas toutes présentes en captivité. La re-
laxation de ces pressions de sélection naturelle (absence de 
prédateurs, maladies traitées, abondance de nourriture) peut 
résulter en la survie de génotypes en captivité qui seraient nor-
malement désavantagés, voire éliminés, en nature (Fritts et al. 
2007). Par exemple, l’apport constant et abondant de nourri-
ture en captivité favorise les poissons plus agressifs et témérai-
res, alors que ces mêmes poissons seraient défavorisés en na-
ture en présence de prédateurs (Berejikian 1995, Sundstrom 
et al. 2004). Une sélection involontaire peut aussi se produire 
au niveau de la génération parentale sous forme d’effet fonda-
teur, c’est-à-dire que les quelques géniteurs utilisés au départ 
ne représentent pas toujours un échantillonnage représentatif 
de la population sauvage (McLean et al. 2005, Bekkevold et al. 
2006). De même, la reproduction en captivité peut entraîner 
une relaxation de la sélection sexuelle (Berejikian et al. 2000).

4.2.2 effets génétiques sur les populations sauvages

Perte de diversité et accroissement de la consanguinité

Les effets génétiques directs surviennent lorsque les indivi-
dus d’élevage se retrouvent en nature et se reproduisent avec 
les individus sauvages. Même si les poissons issus d’élevage 
ont en général un succès reproducteur inférieur aux pois-
sons sauvages en milieu naturel (Araki et al. 2008), l’hybri-
dation avec les populations sauvages demeure très probable 
(Crozier 1993, Hansen et al. 1997, Clifford et al. 1998). Que 
ce soit par échappées accidentelles ou par lâchers intention-
nels, le mélange de ces individus génétiquement différents, 
potentiellement mal adaptés au milieu naturel, peut ultime-
ment mener à une diminution de la valeur sélective des des-
cendants et contribuer au déclin démographique de la po-
pulation, pouvant aller jusqu’à l’extinction (McGinnity et al. 
2003 ; Tableau 5).

Étant donné les faibles tailles efficaces qui caractéri-
sent les stocks d’élevage, le mélange de ceux-ci avec les po-
pulations sauvages entrainera une réduction importante des 
tailles efficaces de celles-ci (Ryman et Laikre 1991, Ryman 
1994), de même qu’une augmentation du coefficient moyen 
de consanguinité (Duchesne et Bernatchez 2002). L’impact 
que pourra alors avoir l’introduction délibérée ou non des 
individus provenant d’élevage en captivité dépendra des va-
leurs relatives de six facteurs : i) le nombre de reproducteurs 
captifs, ii) le nombre de reproducteurs sauvages, iii) la pro-
portion de la progéniture totale produite au cours d’un évé-
nement de reproduction donné et émanant de la population 
captive, iv) la proportion de la progéniture totale produite au 
cours d’un événement de reproduction donné et émanant de 
la population sauvage, v) le taux de renouvellement des re-
producteurs captifs à partir d’individus issus de la popula-
tion sauvage, vi) l’ampleur de l’accroissement démographi-
que imputable à l’influx procuré par la population captive. 
De plus, la faible diversité génétique qui caractérise en gé-
néral les populations d’élevage pourra mener à une homogé-
néisation du pool génique des populations sauvages, rédui-
sant ainsi leur potentiel évolutif face à des changements dans 
leur milieu (Naylor et al. 2005). En plus des effets génétiques 
directs liés à la reproduction, la compétition entre individus 
d’élevage et sauvage peut diminuer la taille de la population 

Études exposant les changements évolutifs survenus suite à la reproduction entre poissons d’élevage et sauva-Tableau 5 
ges. (Selon hutchings et Fraser 2008).

Espèce Changement évolutif Référence

Saumon atlantique 
Salmo salar

Diminution de la valeur sélective chez les hybrides  
F1 et F2

McGinnity et al. (1997, 2003)

Truite arc-en-ciel 
Oncorhynchus mykiss

Réduction de la survie chez la deuxième génération de 
rétrocroisements hybrides (F3)

Changements génétiques dans les taux de croissance et le 
comportement d’évitement des prédateurs chez la F1, 
F2 et la deuxième génération de rétrocroisement (F3) 
chez les hybrides

Tymchuk et Devlin (2005)
Tymchuk et al. (2007)

Saumon coho  
Oncorhynchus kisutch

Changements génétiques dans les taux de croissance chez 
les hybrides F1, F2

McClelland et al. (2005)
Tymchuk et al. (2006)

Saumon chinook 
Oncorhynchus tshawytscha

Changements génétiques dans les comportements de 
défense chez les hybrides F1

Wessel et al. (2006)
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sauvage et contribuer indirectement à une réduction de la 
variabilité génétique au sein de celle-ci. Notamment, la plus 
grande taille pour un âge donné des juvéniles de salmoni-
dés issus d’élevage, due à une sélection pour une croissance 
rapide et à l’apport abondant de nourriture en pisciculture 
(Araki et al. 2008), ainsi que leur taux d’agressivité plus éle-
vés (Fleming et al. 2002), en font des compétiteurs supé-
rieurs qui peuvent déplacer les poissons sauvages des habitats 
optimaux (McGinnity et al. 2003). Une telle compétition se-
rait responsable de la baisse de productivité de juvéniles de 
30 % au sein d’une population sauvage de saumon atlantique 
(Fleming et al. 2000).

Dépression d’exogamie
En plus d’un appauvrissement du pool génique sauvage dû 
à l’apport d’une diversité réduite par les individus d’élevage, 
une dépression d’exogamie est aussi possible (Tableau 4). 
Celle-ci entraîne une diminution de la valeur sélective qui 
peut être détectée dès la première génération hybride, mais 
plus souvent ou seulement lors de la deuxième génération 
ou lors de rétrocroisements (Edmands 2007, McClelland 
et Naish 2007, Tableau 4). Deux phénomènes sont à l’ori-
gine d’une diminution de la valeur sélective par dépression 
d’exogamie : premièrement la perte d’adaptations locales, et 
deuxièmement la perte de complexes de gènes co-adaptés. 
À titre d’exemple, Roberge et al. (2006, 2008) ont démon-
tré chez le saumon atlantique Salmo salar que le processus 
de domestication pouvait entraîner des différences consi-
dérables entre poissons captifs et leurs ancêtres sauvages au 
niveau des profils d’expression de gènes et ce, en moins de 
10 générations de sélection artificielle. Ces auteurs ont par 
la suite démontré que ces changements résultaient en un 
dérèglement important de l’expression de nombreux gènes 
lors de croisements de deuxième génération dont le contrôle 
semble davantage de nature non additive (et donc imprévi-
sible) qu’additive.

4.2.3 Implications pour la gestion

Plusieurs mesures peuvent être envisagées afin de limiter les 
effets génétiques potentiels que peut entraîner la domesti-
cation sur les populations naturelles; un certain nombre se 
heurtent à des considérations économiques locales.

Prévenir la reproduction des animaux d’élevage en nature
Le moyen le plus efficace de prévenir le mélange entre indi-
vidus d’élevage et sauvages lorsque celui-ci n’est pas souhaité, 
comme dans le cas d’échappées accidentelles, est l’utilisation 
d’infrastructures qui limitent toute possibilité d’échappe-
ment. Dans le cas des poissons, cette mesure peut impliquer 
l’élevage en confinement terrestre, par opposition à l’élevage 
en mer, quoiqu’une telle approche se heurte à des contrain-
tes économiques importantes (Naylor et al. 2005, Hutchings 
et Fraser 2008). Il est aussi possible de produire des individus 
stériles triploïdes par chocs thermiques. Cette pratique com-
porte malheureusement son lot d’effets secondaires indésira-
bles, tels une diminution de la croissance et de la survie, ainsi 
que des déformations morphologiques qui compromettent la 
mise en marché du produit (Benfey 2001, Sadler et al. 2001). 
Une autre façon pouvant réduire les risques génétiques se-
raient de domestiquer les individus utilisés en captivité à un 

tel point qu’ils ne peuvent survivre et ou se reproduire en na-
ture. Chez les poissons cependant, aucune espèce à ce jour 
ne démontre un tel niveau de domestication (Naylor et al. 
2005).

Chez les salmonidés, plusieurs programmes d’ensemen-
cement visent à augmenter le nombre de poissons disponi-
bles pour les pêcheurs par la remise en liberté intentionnelle 
de poissons d’élevage. Or, la reproduction entre poissons 
d’élevage et sauvages n’est pas nécessairement une condi-
tion requise au succès de tels programmes d’ensemence-
ment. Lorsque possible, il est alors souhaitable d’intercepter 
les poissons provenant des piscicultures lors de leur migra-
tion de reproduction (comportant une marque extérieure in-
duite avant le relâchement en nature), par exemple en uti-
lisant des barrages hydro-électriques déjà en place ou des 
barrières de comptage, ne laissant que les poissons sauvages 
se reproduire en nature.

Augmenter la diversité génétique en élevage
Si les échappées ne peuvent être contrôlées, ou si la reproduc-
tion est souhaitée, comme c’est le cas pour les programmes 
de repeuplement, des mesures visant à augmenter la diversité 
génétique en captivité peuvent être envisagées. L’utilisation 
d’un grand nombre d’individus, ainsi que le mélange entre 
individus provenant de différents établissements d’élevage 
devient alors souhaitable (Frankham 2008).

Diminuer l’intensité de sélection en environnement captif
La sélection intentionnelle est effectuée dans un but bien 
précis visant à améliorer certaines caractéristiques chez une 
population d’élevage (ex. résistance aux pathogènes, crois-
sance rapide). Diminuer une telle sélection, bénéfique au ni-
veau de la productivité d’une culture, n’est évidemment pas 
une mesure attrayante pour un producteur. Néanmoins, il 
serait envisageable de tenter de réduire l’effet de sélection 
non intentionnelle en rendant l’environnement de capti-
vité plus semblable à l’environnement naturel. La modifi-
cation de telles caractéristiques pourrait cependant rendre 
l’élevage en captivité moins efficace puisque l’idée derrière ce 
type d’élevage est d’assurer un bon taux de survie, en procu-
rant un environnement bénin, sans prédateurs et avec nour-
riture abondante. L’apport périodique d’individus sauvages 
pourrait aussi contribuer à ralentir le taux d’adaptation à la 
captivité (Frankham 2008, Hutchings et Fraser 2008). Cette 
pratique est commune chez les salmonidés où l’élevage en 
captivité s’effectue à des fins d’ensemencement (Araki et al. 
2007 a, b), alors qu’elle est souvent impossible dans le cas de 
plusieurs espèces menacées (Frankham 2008).

Diminuer le nombre de générations en captivité
Lorsque le but de l’élevage est de retourner les individus à la 
nature, diminuer le nombre de générations en captivité de-
vient un moyen efficace de minimiser les impacts génétiques 
liés à l’adaptation (Frankham 2008). Araki et al. (2007a) ont 
ainsi démontré chez la truite arc-en-ciel, Oncorhynchus my-
kiss, que les individus provenant de parents maintenus en 
captivité pendant plusieurs générations ont une valeur sé-
lective inférieure en nature relativement à ceux provenant 
de parents n’ayant passé qu’une génération en captivité. De 
fait, ils ont estimé à 37,5 % le taux de diminution de valeur 
sélective par génération d’élevage en captivité, valeur qu’ils 
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attribuent aux effets génétiques de la domestication (Araki 
et al. 2007b).

5  PoLLuTIon eT ÉVoLuTIon 
conTemPoRAIne : LA ToLÉRAnce 
AuX mÉTAuX LouRdS  
deS VÉGÉTAuX SuPÉRIeuRS

Les métaux sont des éléments naturels de la composition des 
sols. Certains sols sont même naturellement riches en mé-
taux (ils sont « métallifères »), suite à la lente minéralisation, 
aux niveaux d’affleurements, d’une roche-mère riche en mé-
taux. Mais de fortes concentrations naturelles, dans le sol, en 
métaux lourds [arsenic (As), cadmium (Cd), chrome (Cr), 
cuivre (Cu), plomb (Pb), mercure (Hg), nickel (Ni), sélé-
nium (Se), zinc (Zn), etc] engendrent des conditions envi-
ronnementales très particulières. Néanmoins, parce que les 
sols métallifères naturels sont souvent anciens, les commu-
nautés biologiques qui s’y développent ont pu évoluer et s’y 
adapter. Par exemple, les sols serpentiniques1 accueillent des 
communautés typiques d’espèces de végétaux (Brady et al. 
2005). Ces espèces sont pour la plupart endémiques et dites 
« métallophytes absolues » (ou eumétallophytes ou métallo-
phytes strictes) parce qu’elles ne se développent que sur des 
sols métallifères (Antonovics et al. 1971).

À l’inverse, Dans les régions fortement industrialisées, 
la pollution par les métaux est essentiellement d’origine an-
thropique. Les sols métallifères sont surtout engendrés par 
les activités minières et sidérurgiques d’exploitation des mé-
taux lourds, développées aux cours des derniers siècles (Bradl 

1.  Les sols serpentiniques sont des sols produits par l’érosion de roches ul-
tramafiques, c’est-à-dire de roches magmatiques ou métamorphiques com-
prenant au moins 70 % de minéraux ferromagnésiens (ou mafiques). La 
géochimie des sols serpentiniques est bien caractérisée: les rapports cal-
cium / magnésium sont toujours faibles, avec des concentrations en calcium 
nettement plus faibles que dans les sols environnants; les concentrations en 
métaux lourds (fer, nickel, chrome, cobalt) sont fréquemment fortes; à l’in-
verse, les concentrations en nutriments essentiels (azote, potassium, phos-
phore) sont souvent faibles.

2005). La toxicité de ces sols est nouvelle pour les commu-
nautés biologiques locales. Pour la plupart des espèces, cette 
toxicité entraîne l’extinction locale de populations; sur ces 
sols, la richesse spécifique diminue après la pollution. Ceci 
est particulièrement vrai pour les espèces végétales (Banásová 
et al. 2006), qui sont par essence en interactions étroites avec 
le sol. Néanmoins, certaines espèces végétales se maintien-
nent ou colonisent les sols métallifères d’origine anthropi-
que. On voit alors des espèces dont les populations locales 
étaient non métallicoles, c’est-à-dire présentes sur des sols 
non métallifères, fonder des populations métallicoles. Ces 
espèces, dites pseudométallophytes (ou métallophytes facul-
tatives), suggèrent l’évolution contemporaine, sur un nombre 
limité de générations, de capacités de tolérance aux concen-
trations toxiques en métaux.

5.1 La tolérance aux métaux lourds

La tolérance aux métaux lourds désigne la capacité à survivre 
et se reproduire sur des sols toxiques ou défavorables en rai-
son d’une pollution par ces métaux (Antonovics et al. 1971, 
Macnair et al. 2000). Par définition, la tolérance des métallo-
phytes absolues est constitutive, c’est à dire commune à tous 
les individus de l’espèce; alors que la tolérance des pseudo-
métallophytes caractérise surtout les populations métallico-
les (Pollard et al. 2002).

Deux types extrêmes de stratégies physiologiques expli-
quent la tolérance aux métaux des végétaux supérieurs: l’ex-
clusion et l’accumulation (Figure 12).

Au sens large, la stratégie d’exclusion inclut la capacité 
à réduire l’absorption des métaux depuis le sol vers les orga-
nes de la plante (Baker 1981). Mais cette stratégie est rare 
chez les végétaux vasculaires tolérants (Baker 1981, Baker et 
Walker 1990). La plupart des espèces vasculaires excluantes 
tolèrent les métaux en les détoxiquant et les séquestrant dans 
les tissus racinaires, et en réduisant fortement leur transport 
vers les parties aériennes. À l’opposé, la stratégie d’accumu-
lation suppose un transport actif des métaux depuis les raci-
nes, où sont absorbés les métaux du sol, vers les organes aé-
riens, qui sont les organes de détoxication et de stockage. Les 
quantités en métal dans les feuilles peuvent représenter un 

Plante Plante Plante

Sol
Accumulation

Sol
Indicatrice

Sol
Exclusion

Relations entre concentration en métal dans le Figure 12 
sol et concentration dans les parties aériennes de la plante en 
fonction de la stratégie de tolérance développée (Baker, 1981). 
La stratégie «indicatrice», peu étudiée, peut être considérée 

comme intermédiaire entre deux extrêmes: l’(hyper)accumulation 
et l’exclusion. Chez les espèces indicatrices, l’absorption et le 
transport, actif ou non, des métaux sont tels que les concentrations 
dans les organes aériens sont proportionnelles à celles du sol.
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pourcentage significatif du poids sec de la plante (Baker et al. 
2000). On distingue, au sein des accumulateurs, les hyperac-
cumulateurs dont le comportement vis-à-vis des métaux est 
tout à fait spectaculaire : sur les sols non pollués, les plantes 
hyperaccumulatrices sont capables d’accumuler les métaux 
dans leurs parties aériennes en les concentrant de plusieurs 
ordres de magnitude; sur les sols pollués, la concentration en 
métal dans les organes aériens atteint par exemple de 0,01 % 
(Cd) jusqu’à 1 % (Zn) du poids sec des feuilles (Ginocchio 
et Baker 2004).

5.2  Bases génétiques de la tolérance  
aux métaux lourds

5.2.1 composition génétique

L’analyse de la ségrégation des tolérances au Cu et au Zn 
dans des descendances de croisements entre populations non 
métallicoles et métallicoles chez Mimulus guttatus (Macnair 
1983, Smith et Macnair 1998) et chez Silene vulgaris (Schat 
et al. 1993, Schat et Ten Bookum 1992, Schat et al. 1996) 
a mené à l’élaboration de modèles simples pour la composi-
tion génétique du caractère, supposant un ou quelques gènes. 
L’hypothèse d’un nombre limité de gènes est confortée par 
des études de génétique quantitative intégrant les nouvel-
les techniques moléculaires. Des analyses QTL (Barton et 
Keightley 2002), ont depuis démontré le rôle déterminant 
d’un seul locus QTL à effet majeur dans la tolérance à l’alu-
minium de la luzerne Medicago sativa subsp. coerulea (Sledge 
et al. 2002) et du blé Triticium aestivum (Ma et al. 2005), de 
trois loci dans la tolérance au Zn du riz Oryza sativa (Dong 
et al. 2006) et de trois loci dans la tolérance au Zn (Willems 
et al. 2007) et au Cd (Courbot et al. 2007) d’Arabidopsis hal-
leri. Dans ce contexte, l’hypothèse de l’existence de gènes se-
condaires, probablement modificateurs, pour rendre compte 
des variations quantitatives du niveau de tolérance est aussi 
avancée (Macnair 1993, Macnair et al. 2000). Cette hypo-
thèse est soutenue par des études de ségrégation dans des 

descendances de croisements entre individus de niveaux de 
tolérance variables chez M. guttatus (Macnair 1993, Smith 
et Macnair 1998) et S. vulgaris (Schat et al. 1993, Schat et 
Vooijs 1997).

5.3  Évolution contemporaine  
de la tolérance aux métaux lourds

5.3.1  Tolérer ou ne pas tolérer :  
les hasards de l’adaptation

Tolérance et génostasie
En testant la tolérance au Cu de populations non métalli-
coles de plusieurs espèces de graminées, Ingram (1988, cité 
dans Baker et Proctor 1990) a montré que les populations 
non métallicoles des espèces pseudométallophytes (rencon-
trées sur sol contaminé par le Cu) comprennent, en fai-
bles fréquences, des individus tolérants au Cu, « pré-adap-
tés » aux milieux métallifères (Tableau 6). Inversement, les 
individus des populations non métallicoles des espèces non 
métallophytes sont tous non tolérants. Ce constat a mené 
Bradshaw (1991) à soutenir que la tolérance aux métaux ne 
peut pas évoluer chez certaines espèces (par conséquent non 
métallophytes obligatoires) en raison de l’absence, dans le 
génome de ces espèces, de la variabilité génétique nécessaire 
à l’évolution de la tolérance (genostasis).

La faible fréquence des génotypes tolérants dans les po-
pulations non métallicoles des espèces pseudométallophytes 
suggère une faible fréquence des gènes de tolérance (Macnair 
1997). En l’absence de sélection positive et, éventuellement, 
en l’absence de contre-sélection ou coût, l’évolution de la fré-
quence de ces gènes est probablement soumise à des forces 
stochastiques et de fortes variations de fréquences sont atten-
dues entre populations, de sorte que ces gènes peuvent exis-
ter au sein d’une espèce pseudométallophyte mais être loca-
lement absents de ses populations non métallicoles (Macnair 
1997). En observant la colonisation par Agrostis tenuis de 
sites pollués au Zn par l’installation de pylônes électriques 

Fréquences d’individus tolérants au cu dans des populations non métallicoles d’espèces de Graminées, en rela-Tableau 6 
tion avec la présence ou l’absence de l’espèce sur des sites pollués par le cuivre par l’homme ou à proximité de 
ces sites (d’après Ingram, 1988, cité dans Baker et Proctor 1990). Les fréquences sont exprimées en pourcenta-
ges après évaluation de 20 000 graines par espèce en culture hydroponique.

Espèces Pourcentage  
d’individus tolérants

Présence ou absence de l’espèce

Sur la zone En limites

Holcus lanatus 0,16 + +
Agrostis capillaris 0,13 + +
Festuca ovina 0,07 − +
Dactylis glomerata 0,05 + +
Deschampsia flexuosa 0,03 + +
Anthoxanthum odoratum 0,02 − +
Festuca rubra 0,01 + +
Lolium perenne 0,005 − +
Poa pratensis 0 − +
Poa trivialis 0 − +
Phleum pratense 0 − +
Cynosorus cristatus 0 − +
Alopecurus pratensis 0 − +
Bromus spp. 0 − +
Arrhenatherum elatius 0 − +
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galvanisés, Al-Hiyaly et al. (Al-Hiyaly et al. 1988, 1993) 
ont effectivement montré que les populations préexistantes 
d’A. tenuis n’étaient pas toutes capables de fonder des popu-
lations tolérantes. L’examen détaillé de ces populations a ré-
vélé que certaines d’entre elles ne comprenaient aucun gé-
notypes tolérants (Al-Hiyaly et al. 1993). Enfin, on connait 
certaines espèces (e.g. Festuca ovina) qui, bien que possédant 
la variabilité nécessaire et se développant au contact de sites 
pollués, ne fondent pas de populations métallicoles tolérantes 
(Tableau 6). Il est probable que ces espèces soient exclues des 
sites pollués par une incapacité à tolérer les autres contraintes 
environnementales des sites métallifères (mauvaise structure 
du sol, érosion importante, matière organique peu abondante, 
entraînant une sécheresse plus forte, manque en oligo-élé-
ments, etc., Macnair, 1997). La tolérance aux métaux pour-
rait n’être pas suffisante pour coloniser un site métallifère.

Tolérance et phylogénie
Des tolérances aux métaux sont répertoriées dans de nom-
breuses familles taxonomiques (Broadley et al. 2001). 
Néanmoins, en 1987, une revue des travaux publiés suggère 
que la tolérance a évolué surtout au sein des Caryophyllaceae, 
Lamiaceae et Poaceae (Baker 1987, Baker et Proctor 1990) 
(Tableau 7). Plus récemment, une méta-analyse de données 
de concentrations en métaux dans les organes aériens d’An-
giospermes montre une influence significative de la phylo-
génie sur les capacités d’(hyper)accumulation du Cd, Cr, 
Cu, Ni, Pb (Broadley et al. 2001). Parmi 27 familles d’Eri-
cales, 18 ne comportent aucun accumulateurs d’Al alors que 
les 9 autres sont soit partiellement soit presque totalement, 
constituées d’accumulateurs d’Al (Jansen et al. 2004). Le 
genre Alyssum (Brassicaceae) comporte 48 des 317 espèces 
hyper-accumulatrices recensées (Pollard et al. 2002), le carac-
tère pourrait même y avoir été acquis et perdu plusieurs fois 

indépendamment (Mengoni et al. 2003). A noter cependant 
que le biais observé, notamment en faveur des graminées et 
herbacées et aux dépens des espèces ligneuses, pourrait être 
aussi lié aux difficultés méthodologiques liées à la culture en 
milieu contrôlé de certaines espèces (Macnair 1997).

En ce qui concerne la stratégie de tolérance, on ob-
serve que l’hyper-accumulation est majoritaire chez les 
Brassicaceae (Prasad et Freitas 2003). De la même façon, on 
montre que la tolérance au Cu correspond plutôt à une ex-
clusion du métal chez les graminées et à une (hyper)accumu-
lation du métal chez les autres espèces herbacées et ligneu-
ses (1973, cités dans Baker et Walker 1990). Il semble ainsi 
que, bien qu’exclusion et accumulation soient apparues dans 
de nombreuses familles de plantes vasculaires, la stratégie de 
tolérance adoptée (qui représente la nature des ressources gé-
nétiques initialement disponibles) diffère entre taxa et dé-
pende de la position taxonomique.

Par ailleurs, on remarque que l’immense majorité des 
espèces hyper-accumulatrices accumulent le Ni (Baker et al. 
2000, Brooks 1998) alors que l’on connait très peu d’hyper-
accumulatrices de Cd. Il se pourrait donc qu’en plus de la 
phylogénie, la stratégie de tolérance dépende aussi du métal 
toléré (Tableau 8). Cette observation doit néanmoins être 
nuancée par le biais important généré par l’attention parti-
culière porté, parmi les hyper-accumulatrices, aux espèces 
serpentiniques tolérantes au Ni (Brooks 1987, Baker et al. 
1992, Reeves et al. 1999, Brady et al. 2005).

Enfin, sans qu’aucune explication soit avancée, il est sou-
vent admis que la majorité des pseudométallophytes sont ex-
cluantes alors que l’hyper-accumulation est surtout rencon-
trée chez les métallophytes absolues (Baker et Proctor 1990, 
Pollard et al. 2002). Cette « règle » souffre bien évidemment 
d’exceptions : les capacités d’exclusion du Cu d’Elsholtzia 
haichowensis, pourtant endémique des sols contaminés par 

Familles taxonomiques des espèces (pseudo) métallophytes citées.Tableau 7 

Espèce Famille Tolérance

Arabidopsis halleri Brassicaceae Zn, Cd Bert et al. (2000), Bert et al. (2003), Pauwels et al. 
(2006)

Thlaspi caerulescens Brassicaceae Zn, Cd Meerts et van Isacker (1997)
Silene maritima Caryophyllaceae Zn Baker (1981)
Silene dioica Caryophyllaceae Ni Westerbergh et Saura (1992)
Silene vulgaris Caryophyllaceae Zn, Cu, Cd Ernst et Nelissen (2000), Schaal et al. (2003), Schat et 

Vooijs (1997)
Lychnis Alpina Caryophyllaceae Cu Nordal et al. (1999)
Elsholtzia haichowensis Labiatae Cu Lou et al. (2004)
Armeria maritima Plumbaginaceae Zn, Pb, Cu Vekemans et Lefèbvre (1997)
Festuca ovina Poaceae Cu Lefèbvre et Denaeyer-De Smet (1986), cité dans 

Baker et Proctor (1990)
Agrostis capillaris (syn A. tenuis) Poaceae Zn, Cu Peterson (1969), Bradshaw et al. (1965), cités dans 

Baker et Proctor (1990)
Agrostis stolonifera Poaceae Zn, Cu Wu et Antonovics (1975)
Arrhenatherum elatius Poaceae - Ducousso et al. (1990)
Deschampsia cespitosa Poaceae Co, Ni, As Bush et Barrett (1993)
Anthoxanthum odoratum Poaceae Zn, Pb Antonovics et Bradshaw (1970)
Mimulus guttatus Scrophulariaceae Cu Macnair (1981)
Mimulus pardalis Scrophulariaceae Ni Macnair et Gardner (1998)
Mimulus nudatus Scrophulariaceae Ni Macnair et Gardner (1998)
Mimulus cupriphilus Scrophulariaceae Cu Macnair et Gardner (1998)
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le Cu (Lou et al. 2004) ; les capacités d’hyper-accumulation 
d’A. halleri (Bert et al. 2000) et de Thlaspi caerulescens (Meerts 
et van Isacker, 1997), pourtant pseudometallophytes.

5.3.2  dynamique évolutive de la tolérance  
aux métaux

Une évolution contemporaine
Chez Agrostis stolonifera, des populations métallicoles âgées 
de 4 à 14 ans seulement montrent déjà des capacités de to-
lérance élevées alors que celles des populations non métalli-
coles sont faibles (Wu et al. 1975). Chez A. tenuis, des po-
pulations exposées au Zn depuis 20 à 30 ans possèdent des 
capacités de tolérance parfois comparables à celles de po-
pulations installées sur des sites miniers beaucoup plus an-
ciens (Al-Hiyaly et al. 1988). Ces deux exemples démon-
trent l’évolution contemporaine de la tolérance, en quelques 
générations seulement. Il apparaît, notamment chez A. stolo-
nifera, que, à pollution égale, des populations plus anciennes 
(70 ans) montrent des niveaux de tolérance nettement plus 
élevés (Wu et al. 1975). Ces observations suggèrent qu’après 
la colonisation d’un sol métallifère, la sélection opère tou-
jours, vers une augmentation du niveau de tolérance initial. 
Selon Macnair (1997), l’évolution rapide peut s’expliquer par 
le fait que la modification de seulement un ou quelques gènes 
à effet majeur suffit pour conférer la tolérance sélectionnée 
en milieu métallifère. Dans un second temps, une adaptation 
plus fine, menant à plus de tolérance sur les sols les plus pol-
lués, engagerait la sélection des gènes modificateurs.

Une évolution aussi rapide, même pour un caractère à 
hérédité forte et / ou à déterminisme génétique dominant, 
suggère une pression de sélection suffisamment forte pour 
contrecarrer l’effet de la dérive génétique au sein des popu-
lations fondatrices ainsi que l’effet antagoniste des flux de 
gènes entre populations métallicoles et non métallicoles adja-
centes (Lefèbvre et Vernet 1990, Macnair 1993). L’intensité 
de la force de la sélection a pu être estimée aux cours de dif-
férentes expériences ; par exemple en semant sur sol pollué 
par le Cu des graines d’A. stolonifera provenant de popula-
tions non métallicoles, Wu et al. (1975) enregistrent un taux 
de survie de 0,1 % après 9 mois de culture, suggérant une éli-
mination des génotypes non tolérants en une seule généra-
tion. Une sélection aussi forte expliquerait que chez certaines 
pseudométallophytes, on observe le maintien durable de po-
pulations métallicoles et non métallicoles contiguës mais aux 

niveaux de tolérance très contrastés (Jain et Bradshaw 1966, 
Antonovics 2006).

Conséquence démographique de la sélection pour la tolérance
L’adaptation aux sols métallifères d’une espèce, potentielle-
ment accompagnée d’effets de fondation, devrait entrainer 
une diminution importante de la diversité génétique dans les 
nouvelles populations métallicoles, en comparaison des po-
pulations non métallicoles fondatrices (Lefèbvre et Vernet 
1990). Mais l’attendu est peu confirmé. Avec un ou deux 
marqueurs allozymiques, Wu et al. (1975) et Ducousso et al. 
(1990) ne mettent pas en évidence de différence de diver-
sité génétique entre populations métallicoles et non métalli-
coles chez Agrostis stolonifera et Arrhenatherum elatius. Avec 
plus de marqueurs allozymiques, Bush et Barrett (1993), 
Vekemans et Lefèbvre (1997) et Nordal et al. (1999) ne dé-
tectent qu’un effet faible chez Deschampsia cespitosa, Armeria 
maritima et Lychnis alpina, respectivement. Chez Armeria 
maritima, la réduction non significative de la diversité gé-
nétique est confirmée par des données de marqueurs AFLP 
(Baumbach et Hellwig 2007).

L’existence d’un flux de gènes nucléaires depuis les po-
pulations fondatrices est souvent invoquée pour expliquer 
l’absence de différence nette de diversité génétique par une 
restauration de la diversité génétique des populations métal-
licoles après leur fondation (Wu et al. 1975, Ducousso et al. 
1990, Mengoni et al. 2001). S’il existe, cet effet devrait ne 
concerner que la diversité aux marqueurs nucléaires et rester 
sans conséquence sur les locus cytoplasmiques. Chez Silene 
paradoxa, on observe effectivement dans une population mé-
tallicole une réduction de la diversité au niveau de l’ADN 
chloroplastique alors qu’aucune réduction n’était observée 
sur des marqueurs RAPD nucléaires (Mengoni et al. 2001). 
Chez Arabidopsis halleri, l’analyse comparée de 14 popula-
tions métallicoles et 14 non métallicoles n’indique aucune 
réduction de diversité cytoplasmique au sein des populations 
métallicoles (Pauwels et al. 2005). Néanmoins, chez la même 
espèce, une étude n’incluant qu’une population mais utilisant 
42 marqueurs microsatellites suggèrent la trace d’un goulot 
d’étranglement nucléaire (Clauss et al. 2002).
Le coût de la tolérance aux métaux
La faible fréquence des individus tolérants dans les popula-
tions non métallicoles chez la plupart des pseudométallophy-
tes, de même que les taux de croissance et de compétitivité 

nombre d’hyper-accumulateurs connus et familles dans lesquelles ils sont le plus souvent trouvés, pour diffé-Tableau 8 
rents métaux. à noter le nombre généralement croissant de taxa identifiés entre 1998 (*) et 2000 (**), sympto-
matique de l’intérêt récent porté aux espèces hyper-accumulatrices.

Élément Nb. de taxa* (**) Nb. de familles** Familles prédominantes*

Cadmium (Cd) 1 (1) 1 Brassicaceae
Cobalt (Co) 26 (28) 11 Lamiaceae, Scrophulariaceae
Cuivre (Cu) 24 (37) 15 Cyperaceae,Lamiaceae, Poaceae, Scrophulariaceae
Plomb (Pb) – (14) 14 –
Manganèse (Mn) 11 (9) 5 Apocynaceae, Cunoniaceae, Proteaceae
Nickel (Ni) 290 (317) 37 Brassicaceae, Cunoniaceae, Euphorbiaceae, Flacourtiaceae, Violaceae
Selenium (Se) 19 (–) – Fabaceae
Thallium (Tl) 1 (–) – Brassicaceae
Zinc (Zn) 16 (11) 5 Brassicaceae, Violaceae

* dans (Brooks 1998) ; ** dans Baker et al. (2000).
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des plantes tolérantes souvent inférieurs à ceux des plantes 
non tolérantes supposent une compétitivité moindre des gé-
notypes tolérants en milieu non métallifère (Macnair et al. 
2000). De même, les hypothèses d’un coût énergétique aux 
mécanismes de tolérance et de besoins essentiels en métaux 
élevés liés à des taux de séquestration cellulaire importants 
suggèrent un désavantage des génotypes tolérants en milieu 
non métallifères (Dechamps et al. 2008). En conséquence, 
l’hypothèse d’un coût à la tolérance entrainant une réduc-
tion de la valeur sélective et une contre-sélection des géno-
types tolérants sur sol non contaminé a souvent été avancée. 
Néanmoins, aucun coût direct de la tolérance n’a pu être dé-
montré à ce jour. La comparaison, en conditions contrôlées, 
de lignées isogéniques de Mimulus guttatus ne différant que 
par la présence de gène(s) de tolérance au Cu ne permet pas 
de mettre en évidence un coût à la tolérance (Harper et al. 
1997). De même, la comparaison d’accessions d’Agrostis te-
nuis tolérantes et non tolérantes mais supposées génétique-
ment proches parce que sélectionnées dans une même po-
pulation non métallicole échoue à montrer l’existence d’un 
coût (Nicholls et McNeilly 1985). Si les gènes majeurs de la 
tolérance n’entrainent pas de coût, il pourrait en être autre-
ment des gènes modificateurs. L’observation d’une dispari-
tion plus rapide des niveaux élevés de la tolérance que de la 
tolérance elle-même dans une population de Mimulus gutta-
tus à la frontière d’une mine de Cu a mené Macnair (1993) 
à suggérer qu’une contre-sélection pourrait agir sur les gènes 
modificateurs. Un tel coût n’a cependant pas, pour le mo-
ment, pu être mis en évidence expérimentalement (Harper 
et al. 1997, Harper et al. 1998).

Une autre hypothèse suggère que le coût pourrait ne pas 
être lié à la tolérance elle-même mais au complexe d’adapta-
tions requis par la colonisation des sols métallifères. En effet, 
les sols métallifères diffèrent des sols non métallifères par 
de nombreux paramètres écologiques qui supposent autant 
d’adaptations susceptibles de générer un coût (Macnair 
1987). L’hypothèse corollaire est que si les génotypes mé-
tallicoles sont adaptés aux pressions sélectives exercées sur 
les sols métallifères, il ne le sont pas ou plus aux pressions 
exercées sur les sols non métallifères (Dechamps et al. 2008, 
Noret et al. 2007). Chez Thlapsi caerulescens, on suppose que 
la densité en herbivores plus faible sur les sites pollués a en-
traîné une perte des mécanismes de défenses contre l’herbi-
vorie dans les populations métallicoles (Noret et al. 2007) ; en 
conséquence, les génotypes métallicoles ne sont plus adaptés 
à la forte pression d’herbivorie en milieu non métallifère et 
leur valeur sélective y est réduite (Dechamps et al. 2008).

Évolution multiple de la tolérance aux métaux
La distribution des sites pollués d’origine anthropique est carac-
térisée par une grande discontinuité géographique (Bradshaw 
1970, Buse et al. 2003) et la distance entre chaque site est sou-
vent trop importante pour être couverte par les flux de gènes 
(Schat et al. 1996). Deux hypothèses simples ont été confron-
tées pour expliquer la colonisation, par des espèces pseudomé-
tallophytes, de sites pollués géographiquement distants; soit la 
tolérance n’a évolué qu’une fois durant la colonisation d’un site 
métallifère puis s’est répandue entre les sites, soit elle a, chaque 
fois, évolué à partir de populations non métallicoles différen-
tes, et de façon indépendante. Les études de structure généti-
que des populations menées chez Agrostis capillaris (Al-Hiyaly 

et al. 1988), Armeria maritima (Vekemans et Lefèbvre 1997), 
Deschampsia cespitosa (Bush et Barrett 1993), Silene dioica 
(Westerbergh et Saura 1992), Silene paradoxa (Mengoni et al. 
2001), Thlapsi caerulescens (Jimenez-Ambriz et al. 2007) et A. 
halleri (Pauwels et al. 2008, Pauwels et al. 2005) ont toutes 
conclu à la possibilité d’événements multiples et indépendants 
de colonisation de sols pollués à partir de populations non mé-
tallicoles distinctes.

5.3.3 Tolérance et isolement reproducteur

Tolérance et isolement reproducteur entre populations
L’isolement reproducteur entre populations est avantageux 
pour l’adaptation locale des populations (Kawecki et Ebert 
2004). En assurant une meilleure transmission du trait adap-
tatif à la descendance, il favorise la survie de la population. 
On s’attend donc à observer l’établissement d’isolement re-
producteur entre populations métallicoles et non métallico-
les d’espèces pseudométallophytes. Des différences morpho-
logiques ou physiologiques génétiquement déterminées ont 
parfois été observées (Antonovics et al. 1971). Par exemple, 
en conditions environnementales contrôlées, des populations 
métallicoles et non métallicoles d’Anthoxanthum odoratum dif-
fèrent, par la taille des plantes, la taille des feuilles ou encore le 
nombre de hampes florales (Antonovics et Bradshaw 1970). 
Cependant, des différences morphologiques génétiques ne 
suffisent pas pour établir l’existence d’un isolement reproduc-
teur entre populations. Chez les espèces allo-fécondantes, cela 
nécessite la mise en évidence de mécanismes d’isolement soit 
directs, comme la mise en place de barrières à la reproduction 
entre phénotypes dissemblables (e.g. décalage des phénolo-
gies de floraison, évolution vers l’autofécondation…), soit in-
directs, par effet pléïotropique du gène d’adaptation ou par 
liaison de ce gène avec un gène d’incompatibilité.

Des divergences dans les périodes de floraison sont sou-
vent observées entre populations métallicoles et non métal-
licoles d’espèces pseudométallophytes (Lefèbvre et Vernet 
1990). Chez Agrostris capillaris et Anthoxanthum odoratum, 
les divergences observées sont même d’autant plus fortes que 
les génotypes comparés sont proches géographiquement, ce 
qui suggère une sélection divergente d’autant plus forte que 
le flux de gènes entre phénotypes dissemblables est proba-
ble (McNeilly et Antonovics 1968). Mais un net décalage 
des floraisons n’est pas systématique et des situations équivo-
ques sont aussi rencontrées (Lefèbvre et Vernet 1990). Chez 
Anthoxanthum elatius, les types phénologiques des génotypes 
métallicoles sont très variables, et certains divergent peu des 
phénotypes non métallicoles proches (Ducousso et al. 1990). 
En conditions contrôlées, l’observation d’un décalage dans le 
début de la floraison chez Thlaspi caerulescens est dépendante 
des doses d’exposition au zinc: il existe lorsqu’elles sont mo-
dérées, il disparaît lorsqu’elles sont fortes (Jimenez-Ambriz 
et al. 2007). Ce résultat souligne le rôle important de l’in-
teraction entre facteurs génétique et environnemental dans 
le déterminisme de la phénologie de la floraison (Jimenez-
Ambriz et al. 2007). Notons enfin que, lorsqu’il existe, un dé-
calage de floraison peut avoir évolué sur site métallifère pour 
des raisons autres que la présence de métaux, notamment la 
sécheresse du sol (McNeilly et Antonovics 1968). Il ne parti-
cipe pas moins à l’adaptation globale aux sites métallifères.

Des taux d’autofécondation plus importants dans les 
populations métallicoles que dans les populations non 
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métallicoles ont été observés chez Anthoxanthum odoratum 
et Agrostis tenuis (Antonovics 1968, McNeilly et Antonovics 
1968), Armeria maritima (Lefebvre 1970) et Arrhenatherum 
elatius (Cuguen et al. 1989). Mais chez T. caerulescens, ces 
taux sont plus importants dans les populations non métal-
licoles (Dubois et al., 2003). Il semblerait au final que les 
différences de régime de reproduction observées, parfois 
d’ailleurs dans des populations métallicoles et non métallico-
les géographiquement trop distantes pour que l’évolution de 
barrières aux flux de gènes puissent constituer une hypothèse 
solide, soient plutôt attribuables à des différences de densité 
de populations (Dubois et al. 2003, Ducousso et al. 1990, 
Lefebvre 1970). Le niveau d’autofécondation plus important 
observé dans les populations métallicoles témoignerait alors 
simplement de l’avantage de ce régime lors de la colonisation 
de nouveaux milieux (pollués), lorsque les individus se trou-
vent en faible densité (Lefebvre 1970).

Macnair et Christie (1983) ont décrit chez Mimulus gut-
tatus un système génétique simple produisant un isolement 
reproducteur entre populations de Mimulus guttatus (une po-
pulation était tolérante, deux ne l’étaient pas). Les popula-
tions incompatibles s’opposaient surtout par leur tolérance 
au Cu. En associant tolérance et incompatibilité, les auteurs 
supposaient que l’isolement reproducteur entre populations 
tolérantes et non tolérantes faisait intervenir un gène d’in-
compatibilité en liaison étroite avec, ou pléïotropique de, un 
gène de tolérance au Cu, concluant à la possibilité de la mise 
en place d’un isolement reproducteur directement lors de la 
sélection d’un gène de tolérance.

Tolérance et spéciation écologique
On parle de spéciation écologique (Schluter 2001) lorsque 
l’adaptation locale de populations d’une même espèce-mère 
aux conditions environnementales entrainent un isolement 
reproducteur suffisant pour qu’on puisse définir deux espè-
ces-filles (voir Chapitre 4). Si l’étude des pseudométallo-
phytes ne permet pas de conclure généralement sur la mise 
en place d’isolement reproducteur entre populations, l’hy-
pothèse d’une spéciation écologique après colonisation de 
sites pollués a été évoquée pour expliquer l’origine des espè-
ces métallophytes absolues endémiques des milieux métalli-
fères (métalloendémiques). Kruckeberg (1986) propose ainsi 
un scénario de spéciation en plusieurs étapes pour les espè-
ces serpentiniques (Tableau 9). Dans ce scénario, l’isolement 
reproducteur est une conséquence de la différentiation géné-
tique entre populations résultant des sélections divergentes 
exercées selon la nature du sol.

Pour tester le modèle de Kruckeberg (1986), Macnair 
et Gardner (1998) ont étudié en détail le niveau d’isolement 
reproducteur entre taxa du complexe d’espèces autour de 
Mimulus guttatus. Ce complexe comprend: des populations 
Mimulus guttatus non métallicoles et non tolérantes aux mé-
taux, des écotypes Mimulus guttatus tolérants au Cu et ne 
présentant qu’un faible isolement reproducteur avec les po-
pulations non métallicoles, des espèces endémiques des sols 
serpentiniques (Mimulus pardalis et Mimulus nudatus) et 
une espèce endémique de sols cuprifères d’origine anthro-
pique (Mimulus cupriphilus). D’après leurs résultats, Macnair 
et Gardner (1998) ont conclu que la colonisation ancienne 
de sols métallifères par l’espèce ancestrale probable Mimulus 
guttatus avait pu engendrer un isolement reproducteur suf-
fisamment fort pour aboutir à la spéciation. Néanmoins, la 
mise en évidence de l’interfécondité d’écotypes Mimulus gut-
tatus métallicoles avec les populations non métallicoles de 
l’espèce, suggérait que la mise en place d’isolement repro-
ducteur fort n’était pas systématique. Dans ce cas, la spécia-
tion n’a jamais lieu et la différenciation reste écotypique.

5.4  conclusion : la tolérance aux métaux 
évolue-t-elle toujours durant la 
colonisation des milieux métallifères ?

La plupart des résultats de biologie évolutive présentés pré-
cédemment concerne des espèces pseudométallophytes ex-
cluantes. Chez ces espèces, la distribution non aléatoire des 
capacités de tolérance entre populations métallicoles et non 
métallicoles semble toujours indiquer le résultat d’une dif-
férenciation écologique (Antonovics et al. 1971, Macnair 
1987). À l’échelle micro-géographique, les relations entre in-
dice de tolérance au Zn de populations d’Anthoxanthum odo-
ratum distantes d’à peine quelques mètres et quantités de Zn 
dans le sol (Jain et Bradshaw 1966) suggèrent une sélection 
naturelle positive exercée par les concentrations toxiques en 
métaux. De même, la grande spécificité de la tolérance à un 
métal donné, le plus souvent associée à la présence du même 
métal dans l’environnement de l’individu testé, évoque une 
relation étroite avec une pression de sélection précise (Schat 
et Vooijs 1997). Plus directement, l’évolution rapide de la 
fréquence des génotypes tolérants dans les populations ré-
cemment exposées (cf. ci-dessus) tiendrait presque pour une 
démonstration expérimentale. Ainsi, la relation entre tolé-
rance aux métaux par exclusion et adaptation aux sols métal-
lifères n’est jamais critiquée et ce sont les modalités d’évolu-
tion du caractère qui sont analysées.

Séquences dans la spéciation écologique d’une espèce métalloendémique (d’après Kruckeberg, 1986).Tableau 9 

Étape Événement

0. La tolérance existe dans les populations non métallicoles d’une espèce, ce qui permet l’évolution d’un écotype tolérant aux sols 
métallifères.

1. La sélection divergente provoque une séparation de l’espèce en pools génétiques métallicole tolérant et non métallicole non 
tolérant. Il y a formation d’un écotype métallicole.

2. La différenciation de l’écotype métallicole s’accentue, entrainant une modification de traits structuraux et fonctionnels et un 
isolement reproducteur partiel entre écotypes.

3. L’isolement reproducteur entre les deux écotypes est total, de telle sorte qu’ils ne peuvent plus échanger de gènes.
4. La divergence entre les écotypes s’accentue. Il y a formation d’une espèce.
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Le rôle fondamental joué par la pression de sélection 
métallique dans l’évolution de la tolérance chez les métallo-
phytes hyper-accumulatrices est plus discuté. Tout d’abord, 
les espèces hyper-accumulatrices sont surtout métallophytes 
absolues. La tolérance est alors constitutive et il devient im-
possible de lier l’existence de capacité de tolérance à la pré-
sence de métaux dans le sol. De plus, chez les deux espèces 
pseudometallophytes hyper-accumulatrices les plus étudiées, 
Thlapsi caerulescens et Arabidopsis halleri, la tolérance aux mé-
taux est aussi constitutive, même si une tolérance plus forte 
des populations métallophytes est observée (Bert et al. 2000, 
Meerts et van Isacker 1997). Chez Arabidopsis halleri, la to-
lérance au Zn serait même antérieure à la colonisation des 
sols pollués sur lesquels l’espèce est recensée (Pauwels et al. 
2006, Pauwels et al. 2005). Autrement dit, l’acquisition de la 
tolérance aux métaux par (hyper)accumulation pourrait être 
conditionnée par d’autres facteurs que la quantité de métal 
dans le sol (Boyd 1998, 2004, Pollard 2000). Des hypothè-
ses récentes suggèrent que l’hyper-accumulation peut avoir 
évolué en milieu non contaminé, en réponse à une pression 
de sélection autre que la pression métallique. L’hypothèse 
la plus répandue implique une pression exercée par l’herbi-
vorie et attribue à l’hyperaccumulation un rôle dans la dé-
fense contre les herbivores et les pathogènes (Pollard et 
Baker 1997, Jhee et al. 1999, Davis et Boyd 2000, Huitson 
et Macnair 2003). Cette hypothèse reste cependant discutée 
(Davis et al. 2001, Noret et al. 2005).

L’hypothèse d’un déterminisme génétique de l’hyper-
accumulation indépendant de celui de la tolérance a aussi 
été plusieurs fois avancée (Ingrouille et Smirnoff 1986, 
Macnair et al. 1999), même si des résultats récents obtenus 
chez Thlapsi. caerulescens montrent des corrélations négatives 
entre les deux caractères (Assunção et al. 2003, Frérot et al. 
2005). C’est pourquoi l’hyper-accumulation, autrefois consi-
dérée comme une stratégie de tolérance, est aujourd’hui par-
fois étudiée per se, en parallèle ou indépendamment des étu-
des de tolérance (voir Macnair 2000).

6  LA domeSTIcATIon

Même s’il s’agit de phénomènes évolutifs plus anciens, nous 
ne pouvions terminer ce chapitre sur l’évolution induite par 
les activités anthropiques sans parler du cas particulier de la 
domestication. La domestication est le processus par lequel 
des plantes ou des animaux se sont adaptés à l’homme et à 
l’environnement qu’il leur procure (Price 1984). La domesti-
cation peut être considérée comme une longue expérience de 
biologie évolutive, s’étalant sur plusieurs milliers d’années, 
et c’est aussi un processus qui se prolonge aujourd’hui. Si 
l’étude de la domestication concerne surtout l’archéologie, 
elle est de plus en plus pluridisciplinaire, avec une part de 
plus en plus importante consacrée aux aspects génétiques.

6.1 Aspects historiques

La domestication des plantes et des animaux a été l’inven-
tion humaine qui a eu le plus de conséquences sur l’évolution 
des sociétés, permettant la transition depuis des sociétés de 
chasseurs-cueilleurs à des sociétés d’agriculteurs (Diamond 

2002). Il s’agit d’une phase clé de l’histoire humaine, corres-
pondant au passage du Paléolithique au Néolithique. Cette 
révolution dans le mode de vie s’est produite de manière in-
dépendante et à différentes périodes dans différentes ré-
gions du monde. Ainsi, une dizaine de centres de domesti-
cation ont été mis en évidence (Figure 13), datant de 11 000 
à 5 000 ans. Il semble que ce soit le blé et l’orge qui aient été 
domestiqués en premier dans le Croissant Fertile, il y a envi-
ron 11 000 ans, suivis de la chèvre, de la vache, du mouton, et 
du porc il y a environ 10 000 ans (Tableau 10). Deux autres 
centres de domestication précoce ont également été mis en 
évidence en Amérique Centrale (pour la courge, 10 000 ans ; 
Smith 2006) et en Nouvelle-Guinée (pour l’igname et la ba-
nane, 7 000 ans ; Smith 2006). Au total, environ 300 espè-
ces de plantes et d’animaux terrestres ont été domestiqués, et 
le phénomène continue actuellement, surtout avec la domes-
tication d’espèces marine (Tableau 11 ; Duarte et al. 2007) 
(voir aussi Paragraphe 4.2).

6.2 quelques exemples

6.2.1 Le chien (Canis familiaris)

La domestication du chien occupe une place à part, car elle 
est antérieure au développement de l’agriculture. Selon des 

Mouton

A
B

C E

0.005

0.005

Vache

Bos indicus

Bos taurus

0.005A
G

B
F

C
D

Chèvre

Les principaux centres de domestication (d’après Figure 13 
Diamond 2002 et Smith 2006, modifiée).



732 chapitre 18  É V O L U T I O N  I N D U I T E  P A R  L E S  A C T I V I T É S  A N T H R O P I Q U E S 

données archéologiques, il aurait été domestiqué il y a en-
viron 15 000 ans, en Asie (Sablin et Khlopachev 2002). 
L’analyse conjointe du polymorphisme de l’ADN mito-
chondrial chez le chien et le loup démontre clairement que 
l’ancêtre sauvage est bien le loup (Canis lupus) (Vilà et al. 
1997). La présence de quatre lignées mitochondriales dis-
tinctes chez le chien suggère la domestication de plusieurs 
lignées maternelles en Eurasie. Le temps de coalescence de 
la lignée principale, qui comprend environ 80 % des indivi-
dus, a été estimé à plus de 100 000 ans par Vilà et al. (1997) 
qui en ont déduit que la domestication aurait pu avoir lieu il 
y a plus de 100 000 ans. Cependant, cette conclusion repose 
sur l’hypothèse que tous les chiens de ce clade principal pro-
viendraient d’un seul haplotype mitochondrial au moment 
de la domestication. Il est beaucoup plus vraisemblable que 
plusieurs haplotypes mitochondriaux appartenant à ce clade 

principal aient été domestiqués, ce qui serait compatible avec 
la date d’environ 15 000 ans donnée par l’archéologie. Des 
séquences mitochondriales isolées à partir de restes de chiens 
d’Amérique Latine et d’Alaska et datant de la période préco-
lombienne ont démontré qu’il n’y avait pas eu de domestica-
tion en Amérique, mais que les chiens avaient été introduits 
par les chasseurs-cueilleurs du paléolithique depuis l’Eurasie, 
en passant le Détroit de Behring (Leonard et al. 2002).

6.2.2 La vache (Bos taurus / Bos indicus)

L’ancêtre de la vache est l’auroch (Bos primigenius). L’auroch 
possédait une très vaste répartition en Eurasie (de l’Est de la 
Chine jusqu’à l’Espagne), et en Afrique du Nord. Il est main-
tenant éteint, le dernier individu ayant été tué en Pologne 
en 1627. La domestication a eu lieu il y a un peu plus de 

dates et lieux de domestication de quelques plantes cultivées et animaux domestiques.Tableau 10 

Espèces Centre(s) de domestication Date approximative de 
domestication (cal. BP)

Chien (Canis familiaris) Asie 15.000
Blé (Triticum sp.) Croissant Fertile 11.000
Orge (Hordeum vulgare) Croissant Fertile 11.000
Chèvre (Capra hircus) Croissant Fertile 10.000
Mouton (Ovis aries) Croissant Fertile 10.000
Vache (Bos taurus) Croissant Fertile (+ Vallée de l’Indus) 10.000
Porc (Sus scrofa) Croissant Fertile, Chine (+ probablement d’autres centres) 10.000
Courge (Cucurbita pepo) Amérique Centrale 10.000
Maïs (Zea mays) Amérique Centrale 9.000 - 7.000
Riz (Oryza sativa) Chine 8.000
Arrow-root (Maranta arundinacea) Amazonie 8.000
Pomme de terre (Solanum tuberosum) Andes 7.000
Banane (Musa sp.) Nouvelle-Guinée 7.000
Âne (Equus asinus) Ethiopie 6.000
Cheval (Equus caballus) Asie 6.000
Coton (Gossypium sp.) Amazonie 5.000
Tournesol (Helianthus annuus) Est des États-Unis 4.800
Haricot (Phaseolus vulgaris) Amérique Centrale 4.000

comparaison du rythme de la domestication entre les organismes terrestres, d’eau douce et marins. Le moment Tableau 11 
auquel 50 % et 90 % des espèces ont été domestiqué diffère largement entre les différents groupes. Il apparaît 
clairement que la domestication d’espèces aquatiques est très récente (d’après duarte et al. 2007).

Groupe d’espèces Nombre d’espèces  
domestiquées

Durée depuis la domestication

50 % des espèces domestiquées 90 % des espèces domestiquées

Végétaux terrestres 250 4 000 2 000
Animaux terrestres 44 5 000 146
Animaux d’eau douce 180 22 4
Animaux marins 250 19 4
Végétaux marins 19 32 < 10
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10 000 ans. La présence de deux lignées mitochondriales 
bien distinctes (Figure 14) suggère deux centres de domesti-
cation, l’un dans le Croissant Fertile ayant donné naissance 
aux races taurines (B. taurus), et l’autre en Inde ayant donné 
naissance au zébu (B. indicus) caractérisé par une bosse au ni-
veau du garrot (Loftus et al. 1994). Les races taurines sont 
surtout présentes en Europe, alors que les zébus se trouvent 
en Asie. La situation en Afrique est complexe, car les vaches 
africaines possèdent toutes un ADN mitochondrial de type 
taurin (Bradley et al. 1996), alors que le chromosome Y est 
dans 70 % des cas de type zébu (Hanotte et al. 2000). Elles 
sont donc d’origine hybride. De la même manière, l’analyse 
du chromosome Y des taureaux en Europe, et sa comparai-
son avec celui des aurochs d’Europe du Nord et du Moyen-
Orient obtenus dans des sites archéologiques, suggère une 
hybridation importante avec des aurochs mâles en Europe 
du Nord (Götherström et al. 2005). La diversité génétique 
des vaches actuelles pourrait donc résulter d’une part de la 
diversité conservée lors de la domestication, mais aussi d’in-
trogressions ultérieures impliquant des vaches domestiques 
et des aurochs mâles.

6.2.3 La chèvre (Capra hircus)

Les données archéologiques les plus anciennes attestant de la 
domestication de la chèvre remontent à environ 10 500 ans 
(cal. B.P.) dans le sud-est de l’Anatolie (Turquie), au niveau 
des hautes vallées du Tigre et de l’Euphrate (Peters et al. 
1999, 2005), et à 9 900-9 500 ans (cal. B.P.) dans les monta-
gnes du Zagros (Iran) (Zeder et Hesse 2000). Des données 
génétiques sur l’ADN mitochondrial (Manceau et al. 1999) 
et sur le chromosome Y (Pidancier et al. 2006) prouvent 
sans ambiguïté que l’ancêtre sauvage est l’Aegagre (C. aega-
grus). La distribution géographique de l’Aegagre s’étend de 
la Turquie jusqu’au Pakistan. Une première étude à grande 
échelle du polymorphisme de l’ADN mitochondrial chez la 
chèvre a révélé trois lignées maternelles distinctes, pouvant 
suggérer plusieurs événements distincts de domestication 
(Luikart et al. 2001). Une synthèse plus récente (Figure 14) 
a augmenté ce nombre de lignées à six (Naderi et al. 2007). 
Une comparaison du polymorphisme de l’ADN mitochon-
drial de la chèvre avec celui de l’Aegagre montre que toutes 
ces lignées présentes chez la chèvre se retrouvent chez l’Ae-
gagre dans une région allant de l’Est de l’Anatolie jusqu’au 
Nord du Zagros en Iran (Naderi 2007). Il n’est donc pas né-
cessaire d’invoquer plusieurs centres de domestication pour 
expliquer la présence de plusieurs lignées maternelles chez 
la chèvre.

6.2.4 Le mouton (Ovis aries)

L’histoire de la domestication du mouton est proche de celle 
de la chèvre. Les données archéologiques pointent aussi le 
sud-est de l’Anatolie comme zone de domestication, il y a 
environ 10 000 ans (Peters et al. 1999, 2005). La présence 
du mouton dans le Zagros serait un peu plus tardif que celui 
de la chèvre (Zeder et Hesse 2000). Une analyse extensive 
du polymorphisme de l’ADN mitochondrial chez les trois 
espèces sauvages d’Ovis asiatiques (O. orientalis, O. vignei, 
O. ammon) et la comparaison avec les domestiques mon-
trent que seul O. orientalis, présent en Anatolie et à l’ouest de 
l’Iran, est à l’origine de l’espèce domestique (Rezaei 2007). 

Les moutons se répartissent dans trois lignées mitochondria-
les principales (Figure 14 ; Meadow et al. 2007).

6.2.5 Le porc (Sus scrofa)

Le porc fait également partie des espèces domestiquées très 
précocement, il y a environ 10 000 ans, dans le Croissant 
Fertile. Il ne fait aucun doute que l’espèce ancestrale est le 
sanglier (Sus scrofa). L’analyse du polymorphisme de l’ADN 
mitochondrial permet de retracer l’histoire complexe de la 
domestication du porc. Tout d’abord, d’après ce polymor-
phisme, il est évident que le porc présente des origines mul-
tiples, avec des lignées asiatiques et des lignées européen-
nes (Giuffra et al. 2000). Une étude plus détaillée suggère 
même six centres de domestication en Eurasie (Larson et al. 
2005). Plus récemment, une analyse détaillée des ossements 
présents dans des sites archéologiques indique que les porcs 
européens possédaient d’abord un ADN mitochondrial 
d’origine proche orientale, et ensuite d’origine européenne 
(Larson et al. 2007). Une telle situation peut s’expliquer soit 
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par des domestications locales en Europe, soit par une intro-
gression massive à partir de sangliers européens.

6.2.6 L’âne (Equus asinus)

La domestication de l’âne remonterait à environ 6 000 ans, 
dans un contexte où les données archéologiques sont rares 
(Rossel et al. 2008). L’analyse de l’ADN mitochondrial ex-
clut clairement les espèces asiatiques d’ânes sauvages comme 
ancêtres, et indique une domestication en Afrique de l’Est 
(Soudan, Somalie), à partir d’Equus africanus (Beja-Pereira 
et al. 2004).

6.2.7 Le cheval (Equus caballus)

Le cheval aurait été domestiqué en Asie il y a environ 
6 000 ans. L’ancêtre sauvage est maintenant éteint. L’ADN 
mitochondrial des chevaux montre une extrême diversité 
(Vilà et al. 2001) et se répartit dans 17 lignées maternelles 
principales (Jansen et al. 2002). En tenant compte du ni-
veau de polymorphisme et du taux d’évolution de l’ADN 
mitochondrial, il a été estimé que les chevaux actuels des-
cendraient d’au moins 77 juments différentes (Jansen et al. 
2002). On peut donc en conclure qu’un grand nombre de 
populations ancestrales sont à l’origine de l’espèce domes-
tique, et que le phénomène de domestication s’est produit à 
une grande échelle géographique.

6.2.8 Le blé (Triticum sp.)

Le blé est un terme générique désignant plusieurs espèces 
de céréales du genre Triticum. Parmi les variétés anciennes, 
il faut signaler l’engrain (T. monococcum) qui est en partie à 
l’origine des blés cultivés actuellement, et l’épeautre (T. aes-
tivum ssp. spelta) encore utilisé en agriculture biologique. 
Parmi les variétés à grande importance économique actuelle, 
citons le blé dur (T. turgidum ssp. durum), riche en gluten et 
surtout utilisé pour produire les pâtes alimentaires, et le blé 
tendre ou froment (T. aestivum ssp. aestivum) cultivé pour 
la fabrication du pain. S’il est clair que les blés ont été do-
mestiqués dans le Croissant Fertile il y a environ 11 000 ans 
(Heun et al. 1997, Salamini et al. 2002), l’histoire précise 
de la domestication est complexe, et n’est que partiellement 
connue. En effet, les blés peuvent être diploïdes (T. monococ-
cum), tétraploïdes (T. turgidum ssp. durum), ou hexaploïdes 
(T. aestivum), les formes tétra- et hexaploïdes faisant même 
intervenir une hybridation avec un genre différent (Aegilops). 
Les formes domestiques sont caractérisées par des épillets 
indéhiscents, permettant la récolte. Il semblerait que l’évolu-
tion morphologique vers des épillets indéhiscents se soit éta-
lée sur plusieurs milliers d’années après le début de la domes-
tication (Tanno et Willcox 2006).

6.2.9 Le maïs (Zea mays)

Le maïs a été domestiqué sur les hauts plateaux du Mexique, 
à partir de la Téosinte (Zea mays ssp. parviglumis). L’analyse 
du polymorphisme de 99 microsatellites chez les formes 
cultivées et chez l’ancêtre montre qu’il n’y aurait eu qu’une 
seule domestication (Matsuoka et al. 2002). En revanche, la 
date de domestication reste imprécise, et se situerait entre 
9 000 et 7 000 cal B.P.

6.2.10 Le riz (Oryza sp.)

Deux espèces de riz ont été domestiquées indépendamment 
en Afrique et en Asie (Vaughan et al. 2008). L’espèce afri-
caine (O. glaberrima) est presque exclusivement confinée à 
l’Afrique de l’Ouest où elle aurait été domestiquée il y a 2 
à 3 000 ans à partir de l’espèce O. barthii. L’espèce asiatique 
(O. sativa), maintenant cultivée dans le monde entier, a une 
origine plus ancienne, qui remonterait à environ 8 000 ans. 
Une étude phylogéographique fine de son ancêtre, O. rufi-
pogon, suggère deux centres d’origine en Asie ayant donné 
les deux groupes de variétés O. s. japonica (variétés à grains 
longs) provenant du sud de la Chine, et O. s. indica (varié-
tés à grains ronds) provenant d’une région au sud de l’Hima-
laya, au niveau de l’Inde, de la Thaïlande, et de la Birmanie 
(Londo et al. 2006).

6.3  Le goulot d’étranglement  
de la domestication : mythe ou réalité

6.3.1 Arguments en faveur du goulot d’étranglement

Chez les végétaux, plusieurs études ont comparé le polymor-
phisme de l’ADN nucléaire de l’ancêtre sauvage avec celui de 
l’espèce cultivée. Il en ressort que dans presque tous les cas, 
une réduction du polymorphisme chez l’espèce cultivée a été 
observée. C’est le cas chez le blé (Haudry et al. 2007), le maïs 
(Eyre-Walker et al. 1998, Wright et al. 2005), le riz (Zhu 
et al. 2007), le soja (Hyten et al. 2006), le coton (Iqbal et al. 
2001), le tournesol (Harter et al. 2004), et la luzerne (Muller 
et al. 2006). Les arguments en faveur d’un goulot d’étrangle-
ment lors de la domestication sont beaucoup plus difficiles à 
trouver chez les animaux. Seul le polymorphisme de l’ADN 
mitochondrial chez la vache pourrait suggérer une réduction 
de la taille des populations lors de la domestication. En effet, 
il semble probable que tous les individus actuels dérivent de 
seulement deux haplotypes ancestraux correspondant aux 
deux formes taurines et zébu (Loftus et al. 1994).

6.3.2 Arguments contre le goulot d’étranglement

Chez les végétaux, une seule étude contredit l’hypothèse du 
goulot d’étranglement à la domestication. Il s’agit de la poire-
melon (Solanum muricatum), domestiquée dans les Andes, 
au niveau de la Colombie et de l’Équateur, et dont les va-
riétés cultivées montrent un très grand polymorphisme gé-
nétique (Blanca et al. 2007). En revanche, chez les animaux, 
la présence de plusieurs lignées mitochondriales distinctes 
chez la chèvre, le mouton, le cheval suggère de nombreuses 
contributions maternelles pour la domestication, et ne plai-
dent donc pas en faveur d’un goulot d’étranglement. En ce 
qui concerne l’ADN nucléaire, aucune étude ne permet vrai-
ment la comparaison entre les espèces domestiques et leurs 
ancêtres sauvages. Si le polymorphisme des microsatellites a 
été très largement analysé chez la plupart des espèces domes-
tiques, il est difficile d’en tirer des conclusions. En effet, ces 
marqueurs ont été choisis pour être le plus polymorphe pos-
sible chez les espèces domestiques, ce qui biaise la compa-
raison avec les espèces sauvages proches. Néanmoins, d’une 
manière générale, les espèces domestiques montrent un ni-
veau de polymorphisme comparable aux espèces sauvages. 
Pour conclure, il semble donc que la présence systématique 
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d’un goulot d’étranglement lors de la domestication ait été la 
règle chez les végétaux, alors que ce n’est peut-être pas le cas 
chez les animaux.

6.4 Les gènes de la domestication

6.4.1 chez les végétaux

Quelques dizaines de gènes liés à la domestication ont été 
caractérisés chez les végétaux (Doebley et al. 2006). Le pre-
mier gène découvert est le teosinte branched 1 (tb1) qui donne 
au maïs une tige principale non ramifiée contrairement à 
ce qui est observé chez son ancêtre la téosinte (Wang et al. 
1999). L’architecture de la plante est donc complètement 
modifiée suite à l’action d’un seul gène. Un autre exemple est 
le gène Q du blé (Simons et al. 2006) qui confère plusieurs 
caractères indispensables à la domestication, tels qu’un dé-
corticage facilité de la graine (la graine se sépare plus facile-
ment de son enveloppe), des épillets qui restent sur le rachis 
de l’épis à maturité (sinon la récolte ne serait plus possible), 
et des épis plus compacts. Ces caractéristiques ont été fonda-
mentales pour permettre aux premiers agriculteurs de récol-
ter les grains de blé. D’une manière générale, ces gènes liés à 
la domestication ont été mis en évidence après des études de 
QTL (quantitative trait loci) permettant la localisation des 
caractères étudiés le long des chromosomes. De telles étu-
des nécessitent d’effectuer un grand nombre de croisements 
entre des populations présentant des mesures quantitatives 
contrastées liés au caractère étudié. Les végétaux se prêtent 
très bien à ce type d’analyse, expliquant que de nombreux 
gènes liés à la domestication aient pu être caractérisés.

6.4.2 chez les animaux

Chez les animaux, en revanche, les recherches sont beaucoup 
moins avancées, car la mise en œuvre de l’approche QTL est 
plus compliquée, non seulement du fait du temps de généra-
tion plus long et du nombre de descendants plus faible, mais 

aussi à cause de la complexité ou de l’impossibilité d’utiliser 
l’ancêtre sauvage. Il est cependant intéressant de remarquer 
que les mammifères domestiques ont subi des changements 
morphologiques et physiologiques similaires par rapports à 
leurs ancêtres sauvages (apparition de races naines ou géan-
tes, pelage pie, poils ondulés ou même frisés, queue raccour-
cie, changements dans le cycle reproductif, raccourcissement 
de la face, diminution du volume cranien, baisse d’agressi-
vité, etc.), suggérant l’existence de mécanismes sous-jas-
cents similaires (Darwin 1859, Trut 1999, Dobney et Larson 
2006). Les meilleurs gènes candidats liés à la domestication 
chez les animaux sont certainement ceux impliqués dans la 
couleur du pelage, tels que MC1R (Melanocortin 1 recep-
tor), POMC (Proopiomelanocortin), ASIP (agouti signal 
protein), ou TYRP1 (tyrosinase related protein 1). À côté de 
ces gènes liés à la couleur, plusieurs autres gènes ont été très 
étudiés chez les animaux domestiques, de manière à faire le 
lien entre le polymorphisme génétique et des caractères phé-
notypiques important du point de vue économique. C’est le 
cas des gènes DGAT1 (diacylglycerol acyl transferase 1) lié 
à la production laitière chez la vache (Grisart et al. 2004), 
IGF2 (Insulinlike growth factor 2) lié à la masse muscu-
laire et au dépôt de graisse chez le porc (Yang et al. 2006), 
et GDF8 (myostatin) lié à l’hypertrophie musculaire chez le 
mouton (Clop et al. 2006, Kijas et al. 2007). Cependant, ces 
gènes n’ont probablement pas été impliqués dans les phases 
initiales de la domestication. Plus récemment, en utilisant 
des animaux de l’expérimentation de la ferme aux renards 
(Encadré 3), Lindberg et al. (2007) ont montré que la sélec-
tion pour la docilité modifiait l’expression de gènes en rela-
tion avec l’héme de l’hémoglobine dans les régions du cer-
veau des canidés connues pour influencer les émotions et le 
comportement. Finalement, malgré des efforts de recherche 
importants pour l’amélioration génétique des animaux do-
mestiques, seuls les gènes codants pour la couleur du pelage 
peuvent être considérés comme étant impliqués dans le pro-
cessus initial de domestication.

e n c a d r é  3 .
L’expérimentation de la ferme aux renards 
(Trut et al. 2004, Trut 1999)

À la fin des années 50, à Novosibirsk, le généticien russe 
Dmitry K. Belyaev commença une expérimentation à 
long terme dont le but était de reproduire la domes-

tication du chien. Pour cela, il utilisa une population captive 
de la forme argentée du renard (Vulpes vulpes) élevée pour la 
fourrure. Belyaev voulait montrer que l’ensemble des chan-
gements morphologiques et physiologiques liés à la domesti-
cation pouvait provenir de la sélection pour un unique carac-
tère : la docilité vis-à-vis de l’homme. Seuls 4 à 5 % des mâles 
et 20 % des femelles les plus dociles ont été utilisés comme re-
producteurs. Après 40 générations, les renards sélectionnés 

uniquement sur ce caractère comportemental ont montré la 
plupart des transformations morphologiques et physiologi-
ques déjà observés chez les autres mammifères domestiques, 
à savoir des taux d’hormones corticostéroïdiennes différents, 
un pelage pie (perte de la pigmentation sur certaines partie 
du corps), des oreilles tombantes, une queue recourbée vers 
le haut, etc. Cela suggère une interaction entre la génétique 
du comportement et le développement. Cette expérimenta-
tion suggère aussi que des mécanismes génétiques similaires 
pourraient être responsable de la domestication chez les dif-
férentes espèces de mammifères.
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6.5  Ressources génétiques et conservation 
des espèces domestiques

6.5.1 un bilan alarmant

La faim et la malnutrition sont des réalités quotidiennes 
pour plus de 800 millions d’individus, entraînant la mort de 
15 millions d’entre eux par an, surtout des enfants (Bruinsma 
2005). Dans ce contexte, il est crucial d’assurer la produc-
tion de nourriture au niveau mondial. Cette production dé-
pend directement des ressources génétiques disponibles pour 
les plantes cultivées et pour les animaux domestiques im-
pliqués dans la nutrition humaine. Nous vivons actuelle-
ment une perte sans précédent des ressources génétiques, 
aussi bien pour les animaux avec la disparition de nombreu-
ses races locales (Tableau 12 ; Scherf 2000) que pour les vé-
gétaux avec la disparition de nombreuses variétés (Esquinas-
Alcàzar 2005).

6.5.2  Les causes de la perte des ressources 
génétiques

L’érosion des ressources génétiques est directement liée à 
l’industrialisation de l’agriculture, et à sa standardisation, les 
mêmes variétés ou les mêmes races étant maintenant distri-
buées au niveau mondial. Il en résulte que les variétés et races 
locales ont tendance à disparaître car elles ne sont plus ren-
tables. Une autre cause de perte des ressources génétiques est 
la sélection intensive exercée depuis quelques dizaines d’an-
nées pour améliorer la production et créer des variétés ou 

des races industrielles. Cette sélection s’est dans la grande 
majorité des cas effectuée au détriment du polymorphisme 
génétique. Chez les animaux domestiques, et plus particu-
lièrement chez la vache, le concept de race, vieux d’environ 
deux siècles, a provoqué un isolement reproducteur entre les 
différentes formes locales, diminuant ainsi la taille efficace 
des populations. Cette division en races peut être compa-
rée à la fragmentation que subissent les populations sauva-
ges. Depuis quelques dizaines d’années, l’insémination ar-
tificielle a encore accentué le problème de la diminution de 
taille efficace. Ainsi, chez certaines races bovines, la taille ef-
ficace peut être aussi faible que 50. Dans ces conditions, la 
dérive génétique est importante, et les croisements consan-
guins augmentent. Par exemple, si la sélection pour la pro-
duction laitière a été un succès chez la race Holstein, des 
problèmes de fertilité ou de malformations congénitales sont 
apparus. Pour terminer, l’exportation de ces races améliorées 
produites dans les pays développés entraîne la disparition des 
races traditionnelles (adaptées aux conditions locales, mais 
moins rentable économiquement), soit par remplacement, 
soit par hybridation. Ainsi, en une génération, l’humanité 
est en train de perdre une grande partie des ressources géné-
tiques patiemment sélectionnées durant plusieurs millénaires 
de culture et d’élevage non-intensifs.

6.5.3 Gestion des ressources génétiques

Aux États-Unis, dans les années 1970, un champignon 
Helminthosporium maydis a détruit plus de la moitié des ré-
coltes de maïs dans le sud du pays, en raison de la base géné-
tique restreinte des semences utilisées, et notamment de leur 

nombre d’individus, nombre actuel de races, nombre de races éteintes pour la vache, le mouton et la chèvre dans Tableau 12 
différentes régions du monde (source : FAoSTAT d’après Scherf (2000) ; statistiques concernant 170 pays).

Vache Mouton Chèvre

Afrique Nombre d’individus (en millions) 175 127 137
Nombre actuel de races 251 147 89
Nombre de races éteintes 23 8 0

Asie et Pacifique Nombre d’individus (en millions) 461 408 390
Nombre actuel de races 236 233 146
Nombre de races éteintes 19 7 1

Europe Nombre d’individus (en millions) 162 185 26
Nombre actuel de races 482 629 187
Nombre de races éteintes 171 142 14

Amérique Latine et Caraïbes Nombre d’individus (en millions) 356 89 41
Nombre actuel de races 107 42 34
Nombre de races éteintes 24 0 0

Proche Orient Nombre d’individus (en millions) 72 243 115
Nombre actuel de races 86 201 94
Nombre de races éteintes 12 11 1

Amérique du Nord Nombre d’individus (en millions) 141 8 1
Nombre actuel de races 62 61 20
Nombre de races éteintes 5 13 1

Nombre total d’individus (en millions) 1 367 1 061 710
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susceptibilité à ce champignon (voir Paragraphe 1.3). La so-
lution a été d’utiliser les ressources génétiques présentes dans 
d’autres variétés plus rustiques provenant d’autres pays, mais 
résistantes à ce champignon (Esquinas-Alcàzar 2005). De 
tels problèmes peuvent remettre en cause la stabilité sociale et 
économique, et ne peuvent être résolus sans le recours à des 
ressources génétiques appropriées.

Les ressources génétiques pour les plantes cultivées et les 
animaux domestiques peuvent être classées en deux catégo-
ries. La première est constituée par les ancêtres sauvages, ou 
les espèces proches taxonomiquement. Malheureusement, 
dans plusieurs cas, l’ancêtre sauvage a disparu suite à l’action 

humaine. C’est par exemple le cas de la vache et du cheval. 
La deuxième catégorie de ressources génétiques se trouve 
dans les différentes variétés ou races de l’espèce domesti-
quée elle-même. Or nous observons actuellement une perte 
sans précédent des variétés ou des races locales, conduisant 
à une perte irréversible de ressources génétiques. La FAO 
(Food and Agriculture Organization of the United Nations) 
est responsable de la préservation de ces ressources au niveau 
mondial. Cependant, son action reste limitée, car il est en-
core mal apprécié par l’opinion publique toute l’importance 
de la préservation des ressources génétiques en relation avec 
l’agriculture.
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