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Il est démontré, disait-il, que les choses ne peuvent étre autrement : car tout étant fait pour une fin,
tout est nécessairement pour la meilleure fin. Remarquez bien que les nez ont été faits pour porter des
lunettes ; aussi avons-nous des lunettes. Les jambes sont visiblement instituées pour étre chaussées, et
nous avons des chausses. [...].Par conséquent, ceux qui ont avancé que tout est bien ont dit une sottise :
il fallait dire que tout est au mieux.

Voltaire, Candide ou I’Optimisme, 1759
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Préface

Cette thése s’est appuyée sur une approche combinée de génétique des populations et de génétique
quantitative afin d’analyser le r6le des processus évolutifs a I’ceuvre dans le succes d’une espéce invasive ligneuse :
le robinier faux-acacia (Robinia pseudoacacia L.)'. Ce travail de recherche a été réalisé au sein de ’'UMR
BIOGECO de I’Université de Bordeaux et du département d'écologie des foréts, des prairies et des milieux
aquatiques de I'TNRA. 11 a été financé par une bourse nationale au mérite attribuée par le Ministere de la Recherche
et de DI’Enseignement Supérieur. De nombreux organismes et institutions ont permis de financer les
expérimentations et les missions d’échantillonnage et ont ainsi rendu possible ce travail. Je remercie la Société
Francaise d’Ecologie et d’Evolution, le labex COTE, 1’Agence de I’eau Adour Garonne, I’ANR Xyloforest, le
programme européen COST action NNEXT ainsi que les unités de recherche Gembloux AgroBioTech et

BIOGECO.

Dans ce manuscrit, je présenterai tout d’abord les activités d’enseignement que j’ai menées de fagcon

conjointe & mon travail de recherche, que j’exposerai dans une seconde partie.

La partie enseignement exposera brievement les cours les différentes activités d’enseignement dans
lesquelles je me suis investi. Elle sera suivie par une seconde partie concernant mon travail de recherche a
proprement parler qui sera elle-méme décomposée en trois volets : une introduction générale suivie par les
chapitres ou articles de cette thése et enfin une synthése. L’introduction et la synthése peuvent se lire pratiquement
indépendamment des articles. J’y ai volontairement limité la description de la méthodologie expérimentale et si le
lecteur souhaite en savoir davantage sur les éléments méthodologiques qui ont suscité ce travail, il peut se référer
aux chapitres.

En premier lieu, j’ai donc rédigé une introduction générale, qui replace dans une perspective plus large
les travaux entrepris. Ainsi, j’expose les concepts importants en écologie des invasions et fais le lien avec
I’écologie évolutive. A mesure que je dévoile ces aspects, je présente briévement quelques aspects

méthodologiques et je conclue cette introduction en synthétisant les connaissances initiales sur le robinier et en

! Dans tout cet ouvrage, le terme « robinier » doit s’entendre comme une référence au robinier faux-acacia (Robinia
pseudoacacia L.)



exposant mes questions de recherche. En second lieu, les chapitres de cette these sont présentés. Ils sont constitués
par les quatre articles scientifiques rédigés durant ces 3 années. Deux articles ont été publiés, un troisiéme est en
révision et il est prévu que le dernier soit soumis prochainement. Enfin, j’ai terminé ce rapport par une synthése
qui reprend les principaux résultats que je souhaite souligner et je reviens sur quelques considérations

méthodologiques importantes.
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Enseignement

Apres six ans passés a enseigner les sciences physiques et chimiques dans les colleges et lycées de Seine-

Maritime, il m’apparaissait indispensable de continuer a enseigner pendant mon contrat doctoral. Au cours de ces

trois années, j’ai toujours eu a cceur d’allier recherche et enseignement afin de transmettre les connaissances

scientifiques acquises ainsi que mes compétences notamment en analyse de données. L’interaction avec les

étudiants est, a mon sens, particulierement bénéfique aussi pour le chercheur, et lui permet de s’approprier ses

questions de recherches tout en prenant du recul sur son travail.

J’ai donc accompli deux missions de monitorat au cours de mes deuxiéme et troisiéme années de doctorat a

travers des cours magistraux, des TD et des TP. Je suis intervenu aupres des étudiants de licence et Master de

I’université de Bordeaux et de Master de 1’école d’ingénieur Bordeaux Sciences Agro. Le tableau 1 synthétise les

différents enseignements dans lesquels je suis intervenu pour un total de 139h.

Table 1 Bilan des enseignements effectués au cours des deux missions de monitorat qui m’ont été confiées (2016

—2018). CM : Cours Magistraux, TD : Travaux Dirigés, TDm : TD machine, TP: travaux pratiques

Intitulé Type Niveau Nb d’heures
Génétique quantitative CM Master 1 20h
Ecophysiologie et assimilation carbonée CM Master 1 3h
Ecologie CM Master 1 4h
Biostatistiques avec R TDm  Master 1 17h
Biostatistiques avec R TDm  Licence 3 31h
Botanique et systématique végétale TP Licence 3 23h
Génétique des populations et analyse moléculaire des organismes TD Licence 3 14h
TD Licence 2 27h

Ecologie




De fagon complémentaire, je me suis investi dans la rédaction d’un livre de biostatistiques avec R? dans
lequel je suis coauteur et qui a été publi¢ chez Dunod cette année. J’ai notamment rédigé les fiches du chapitre

analyses multivariées. Un chapitre est intégré a ce rapport de doctorat a titre d’exemple.

Pour finir, j’ai participé a I’encadrement de plusieurs étudiants en stage durant mon doctorat, participant ainsi
a la définition de leur mission, a la supervision du déroulement du stage, a la relecture critique du rapport de stage
et a la préparation a la soutenance. Le détail des stagiaires encadrés est indiqué ci-dessous :
- Encadrement de M. Pucheu, Licence 1, Univ. de Poitiers, printemps 2016 (2 mois). Génotypage des
individus européens.
- Encadrement de F. Moret, Master 2, Univ. de Picardie, janvier — juin 2017 (6 mois). Suivi de
I’expérimentation de génétique quantitative du robinier.
- Encadrement de J. Brian, Master 1, Univ. Bordeaux, printemps 2017 (4 mois). Evaluation de la

dynamique du robinier en ripisylve.

2 Nogués, X., Garenne, A., Bouteiller, X.P., Fievet, V. (2018). Biostatistiques, Tout le cours en fiche, Dunod

supérieur.
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La classification ascendante hiérarchique (CAH)

Des scientifiques se rendent sur différents sites pour faire des comptages d’oiseaux. A la
fin de leur campagne de terrain, ils disposent d’'un tableau de présence / absence avec
sur chaque ligne, les différentes stations de mesure et sur chaque colonne les especes
identifiées. Les variables sont binaires, les valeurs peuvent étre 0 (espéce non observée
a la station de mesure considérée et 1 espéce observée).

Comment peut-on regrouper les individus ou les stations de mesures ? Est-ce que ce
regroupement a un sens écologique ?

1. Les caractéristiques de la CAH

Autres noms
Hierarchical Clustering en anglais

Utilisation et conditions d’utilisation

L’ objectif de la CAH est de regrouper des individus en fonction de leur similarité. La CAH peut

ainsi étre utilisée en écologie, en génétique, en sciences économiques ... Nous pouvons citer

comme autres exemples :

» laréalisation d’une typologie de milieux écologiques : les milieux sont regroupés par types.

* T’identification des especes qui partagent les mémes habitats.

* le regroupement des villes selon leur ressemblance en termes de climat.

Au-dela des regroupements, la CAH permet d’évaluer des degrés de proximité ou d’apparte-
nance a ces groupes.

La CAH est une méthode qui vise a subdiviser une population en groupes (classes) d’individus
les plus semblables possibles.

La classification peut étre ascendante lorsqu’on part des individus en les considérant chacun
isolé dans une classe. On les regroupe successivement en classes de plus en plus grande jusqu’a
former une seule classe, c’est une méthode agrégative.

La classification descendante hiérarchique part de I’ensemble des individus regroupés dans
une seule classe et les sépare successivement jusqu’a ce que chaque individu soit isolé dans une
classe. C’est une méthode séparative. Elle demande d’énormes ressources de calcul c’est pour-
quoi elle est peu utilisée. La réalisation d’une CAH se déroule en deux étapes :

* Calcul de la matrice de distance entre individus. Cette étape est cruciale, plusieurs distances
existent, il est nécessaire de les adapter au type de données (présence ou absence, abondance,
comptage, quantitatives ...).

* Regroupement en classes, c’est I’étape de la CAH a proprement parler. Plusieurs algorithmes
existent pour regrouper les individus.

Le choix de la distance

En mathématiques, une distance vraie obéit a trois axiomes.
L. dab = dab
2.d,20etd,=0sietseulementsi a=b
3.d,<d,+d,

Le 3¢ axiome est appelé inégalité triangulaire, il peut sembler évident, mais en pratique il n’est
pas toujours vérifié. Dans les cas ou il n’est pas vérifi€ on ne parle alors plus strictement de dis-
tance mais de dissimilarité.



Pour les calculs de la matrice de distance ou de dissimilarité, les plus communes en écologie
sont :
* La distance euclidienne :

¢ distance vraie ;

* convient aux variables quantitatives, par exemple des mesures morphométriques ;

* il peut étre nécessaire de centrer réduire les variables si les unités de mesure ou les variances

sont différentes (fonction scale ()).

* La distance de Bray-Curtis :

* c’est une dissimilarité avec une échelle comprise entre O et 1 ;

* convient aux relevés d’abondance ou de comptage ;

* le principe est de faire la somme des différences d’abondance pour chacune des variables
(par exemple la liste d’especes) entre deux individus statistiques (par exemple les sites de
relevés) rapportée a I’abondance totale.

* La distance de Jaccard :

* c’est une dissimilarité avec une échelle comprise entre O et 1 ;

* convient aux données de présence absence ;

* le principe est de comparer les individus deux a deux en supprimant les variables pour
lesquelles il y a co-absence puis de faire le rapport entre le nombre d’observations faites
uniquement pour I’un des individus et le nombre d’observations totales.

Pour réaliser la CAH a partir de la matrice de distance ou de dissimilarité, de nombreux algo-

rithmes existent. Le but n’est pas ici de les détailler tous. Les plus utilisées sont :
* Le lien moyen (UPGMA) :
* consiste a calculer la distance moyenne entre toutes les paires de classe ;

 eclle est sensible aux valeurs extrémes et suppose une évolution constante dans toutes les
branches, ce qui peut étre problématique par exemple pour construire un arbre phylogéné-
tique.

* La distance de Ward :
* c’est souvent la plus performante ;
* elle consiste 2 maximiser I’inertie inter classe a chaque étape et donc a minimiser 1’inertie
intra classe.

Fonction R, package et organisation des données dans le fichier
vegdist{vegan} pour calculer la matrice de distance ou de dissimilarité

* Arguments : method="euclidean” , “bray” , “jaccard” hclust stats pour réaliser
la CAH

* Arguments : method="average” , “ward.D2"
Le fichier de données est un tableau avec les individus statistiques en ligne et les variables en
colonnes.

2. Résolution du cas d’étude

Importation et observation des données

OisPA <- read.table(”“Ois PA.csv” , sep =";"”, h=T)

str(OisPA)
'data.frame’: 20 obs. of 16 variables:
$ Site : Factor w/ 4 levels “Champ”,”Foret”,..: 3 3 3 3 3

11...
$ Aigrette : int 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 ...

QM
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$ Buse int 00001101160 ...
$ Canard int 0000001100 ...

0isPA2 <- 0isPA[,-l]#retirer la premiére colonne (site d’échan-
tillonnage)

Calcul de la matrice de distance

Les données étant de type présence / absence, nous allons utiliser la distance de Jaccard pour
établir la matrice de dissimilarité.

library(vegan)# Charger la libraire vegan
DisJac <- vegdist(OisPA2, method="jaccard”)

Classification ascendante hiérarchique
Nous utilisons la distance de Ward qui vise a maximiser 1’inertie
inter-classe.
ClustSite <- hclust(DisJac,method="ward.D2” )
pPlot(ClustSite, # ler argument : matrice de distance
hang=-1 , # pour que les branches de l’arbre soient alignées en bas
labels =0isPA[,1l]) # Nom des branches
rect.hclust(ClustSite, k=4, border="black”) # Afficher sur le den-
drogramme

le découpage en classe
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Introduction générale

1. Introduction

1.1. Les invasions biologiques existent-t-elles ?

1l fallait étre Newton pour apercevoir que la lune tombe,
quand tout le monde voit bien qu'elle ne tombe pas.
Paul Valéry, Mélange, 1939

L’acte fondateur de la science des invasions biologiques est souvent attribué a Charles Elton pour la

publication du livre the Ecology of animal and plant invasions (Elton, 1958). Pour la premiere fois alors, Charles

Elton formalisait le cadre conceptuel lié¢ a I’introduction d’espéces en dehors de leur aire de distribution naturelle
et a leur expansion dans un nouvel habitat. Dés lors, I’intérét scientifique pour cette discipline n’a cessé de croitre
et le nombre de publications scientifiques sur ce theme a suivi une progression exponentielle (Richardson and
Pysek, 2008).

Toutefois de récentes critiques ont émergé a I’encontre de ce concept (Richardson and Ricciardi, 2013),
allant jusqu’a un appel pour la disparition de cette discipline (Davis et al., 2011; Valéry et al., 2013). Selon ses
détracteurs, les invasions biologiques pourraient méme avoir des impacts positifs et contribuer a 1’augmentation
de la diversité spécifique locale (Brown and Sax, 2004; Thomas, 2013) ; de plus, toujours selon ces auteurs, elles
seraient une persécution irrationnelle des espeéces non natives voire une sorte de xénophobie a leur encontre
(Thomas, 2013) ; enfin, la distinction entre espéce native et non native serait artificielle et sans intérét scientifique
(Davis et al., 2011; Valéry et al., 2013). Nous allons brievement démontrer les limites de ces arguments et mettre
en évidence qu’il convient de regarder au-dela de ce clivage les questions posées par les invasions biologiques qui
en dépassent ce seul cadre.

En premier lieu, de nombreux travaux ont démontré que les especes invasives constituent une menace
sérieuse sur la biodiversité (Lonsdale, 1999; Vitousek et al., 1996). Des études empiriques ont en effet mis en
évidence que des espeéces invasives sont responsables au moins en partie du déclin d’espéces locales par
compétition, c’est notamment le cas de 1’arbre invasif Cinchona pubescens introduit aux Galapagos (Jager et al.,
2009), ou par hybridation comme entre Spartina alterniflora et S. foliosa en Californie (Ayres et al., 2004;
Simberloff, 1996). Il apparait ainsi que les especes invasives sont, a elles seules ou en interaction avec d’autres
facteurs, une cause importante du déclin de la biodiversité (Clavero and Garcia-Berthou, 2005; Gilbert and Levine,

2013; Ricciardi et al., 2004; Simberloff, 2011, 1996). Considérer que les especes invasives favorisent la



biodiversité locale apparait étre un argument biaisé oubliant que la richesse spécifique ne saurait étre 1’indicateur
le plus pertinent de la qualit¢ d’un écosysteme et que certaines espeéces locales peuvent étre impactées
irrémédiablement par cette introduction. Que toutes les espéces natives ne soient pas impactées, que certaines
especes bénéficient méme de la présence du taxon introduit ou encore que d’autres effets interagissent avec
I’invasion comme ’augmentation de la pression anthropique sur 1’habitat ne contredit pas nécessairement ce
constat. Enfin, le temps de latence entre I’introduction et le début de I’invasion et la nécessité de suivi a long terme
pour attester de I’impact sur la diversité locale (Boero, 2011) doivent inciter a la prudence avant d’affirmer qu’une
espece introduite a ou non un impact sur la biodiversité.

De plus, certains auteurs dénoncent la volonté d’éradiquer les espeéces introduites davantage par principe
que sur un fondement scientifique raisonné invoquant méme un lien avec la xénophobie (Brown and Sax, 2004).
Cela n’est pas sans rappeler la discussion de Simberloff (1996) qui, suggérant de limiter I’hybridation et
I’introgression, anticipe les critiques qu’on pourrait lui faire de vouloir préserver la « pureté des races ». Il convient
d’ailleurs de rappeler que la majorité des gestionnaires ne souhaite pas éradiquer totalement I’espéce invasive mais
davantage controler I’invasion plutét que de la supprimer. Richardson & Ricciardi (2013) soulignent avec raison
que les gestionnaires ont souvent des moyens limités et qu’ils ciblent en priorité les espéces qui leur posent
problémes. Un autre argument des contradicteurs est que la lutte contre les especes invasives est souvent coliteuse
et peu efficace et donc inutile (Davis et al., 2011). Cela nous semble étre un syllogisme contestable, que la lutte ne
soit pas efficace n’empéche pas qu’elle soit nécessaire et pourrait méme indiquer 1’inverse. Le cofit des especes
invasives tous taxons confondus a été estimé a plus de 380 milliards de dollars par an (Pimentel et al., 2000), en
prenant en compte uniquement six pays. Pour donner un exemple plus précis, aux Etats-Unis, la plante Lythrum
salicaria colonise plus de 100 000 ha chaque année et 45 millions de dollars sont dépensés chaque année pour
tenter de contréler sa dispersion et compenser les pertes fourrageres (Pimentel et al. 2005). Pour les plantes, le
colit annuel avoisinait 0.178 milliards de dollars pour les Etats-Unis et I’Afrique du Sud seuls (Pimentel et al.,
2000). Ce montant inclue certes les cofits de gestion des invasions mais aussi les pertes causées par les especes
invasives notamment li€s aux dégats a I’agriculture. Les auteurs soulignent d’autre part qu’il est difficile de donner
une valeur a la disparition d’espéces, induite par certaines invasions, biaisant ainsi 1’estimation économique des
impacts.

Enfin, certains auteurs contestent la distinction entre plantes natives et non natives la jugeant artificielle
et sans fondement scientifique (Thomas, 2013; Valéry et al., 2013). Pourtant, I’impact des espéces exotiques dans

leur milieu d’introduction semble supérieur a celui des especes locales. Une méta-analyse démontre ainsi que les



especes introduites causent davantage de dommages que les especes locales (Paolucci et al., 2013). Il est vrai que
des especes natives peuvent également causer des dégats, mais moins fréquemment que les especes introduites
(Simberloff et al., 2012). Une autre critique consiste a dire que les mouvements d’espéces ont toujours existé, mais
c’est a notre sens confondre expansion d’aires et invasions qui méritent d’étre distinguées (Blondel et al., 2013;
van Kleunen et al., 2011a). Les mouvements observés lors des invasions sont plus rapides que ceux observés lors
des colonisations post glaciaires (Ricciardi, 2007; Richardson and Pysek, 2006). Les introductions d’espéces
invasives liées aux activités humaines dépassent ainsi en vitesse, en étendue et en intensité les expansions
naturelles et la distinction entre espéces natives et non natives mérite d’étre reconnue (Richardson and Ricciardi,
2013) afin d’étre mieux appréhendée.

Afin de dépasser ces polémiques, il convient de voir au-dela. Les especes invasives existent, elles se
dispersent, elles menacent par endroit la biodiversité locale, certes elles apportent également des services sans que
cela ne soit contradictoire mais surtout elles questionnent et ouvrent ainsi de nombreux pans de recherche

fondamentale et appliquée.

1.2. Au-dela de la polémique : comment une espece devient-elle invasive ?

La clef de toutes les sciences est sans contredit le point d'interrogation,

nous devons la plupart des grandes découvertes au : Comment ?

et la sagesse dans la vie consiste peut-étre a se demander a tout propos : Pourquoi ?
Honoré de Balzac, La Peau de chagrin, 1831

1.2.1.Les barriéeres de I’invasion

Nous avons pu discerner que la science des invasions biologiques est une discipline relativement récente, en
pleine expansion et, comme toute théorie scientifique, soumise a des remises en question. Il semble important de
définir correctement les concepts et le lexique afin d’éviter les confusions et amalgames trompeurs. La notion
d’invasion fait souvent recours a des concepts évoquant un certain anthropocentrisme (Richardson et al., 2000), le
terme « invasion » est en lui-méme frappant dans son appartenance au champ lexical guerrier et sa connotation
négative, ce qui peut induire des réactions émotionnelles. Ces auteurs insistent donc sur la nécessité d’utiliser une
terminologie rigoureuse lors de I’étude de 1’écologie des invasions biologiques et recommandent ainsi plusieurs

définitions (Table 1, Richardson et al., 2000).
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Table 1 Terminologie recommandée par Richardson et al. (2000) en écologie des plantes invasives. Les termes

anglais sont indiqués en italique.

Terminologie Définition
Plantes allochtones Taxons dont la présence dans une aire donnée est due a une introduction
(Alien plants) intentionnelle ou accidentelle liée a des activités humaines.

Plantes allochtones
temporaires acclimatées
(Casual alien plants)

Plantes étrangeres qui peuvent fleurir et éventuellement se reproduire
occasionnellement dans une aire donnée, mais qui ne forment pas de
populations pérennes dépendant ainsi d’introductions répétées pour leur

persistance.

Plantes étrangeres qui se reproduisent de fagon réguliere et peuvent entretenir
des populations sur de nombreux cycles de vie, sans (ou malgré) une
intervention humaine.

Plantes naturalisées qui ont la capacité de former des nouvelles pousses, souvent
nombreuses, a des distances importances de la plante mere (i.e. plus de 100 m
en moins de 50 ans pour les taxons se dispersant par des graines ou des
propagules et plus de 6 m en 3 ans dans le cas de taxons se propageant par des
rhizomes, des stolons, des racines ou des tiges rampantes)

Plantes, non nécessairement étrangeres, qui croissent dans des zones ou elles
sont indésirables et qui produisent souvent des effets détectables sur
I’environnement ou 1’économie. Les plantes nuisibles a ’environnement
(environmental weeds) sont des plantes étrangeres qui envahissent la végétation
naturelle en faisant habituellement diminuer la richesse spécifique des especes
natives et en altérant le fonctionnement de I’écosystéme (Randall, 1997)
Ensemble des plantes invasives qui modifient une propriété, une condition ou
la nature d’un écosystéme sur une surface significative de celui-ci. Il s’agit
d’une sous sélection des plantes invasives qui ont un fort impact négatif sur les
écosystemes.

Plantes naturalisées
(Naturalized plants)

Plantes invasives
ou exotiques envahissantes
(Invasive plants)

Plantes nuisibles
(Weeds / Pests)

Transformateurs
(Transformers)

Les recherches actuelles afin de théoriser I’écologie des invasions biologiques nécessitent d’éclaircir les
processus de naturalisation et d’invasion. Ainsi, pour devenir invasif, un taxon donné doit franchir différentes
barrieres biotiques et abiotiques. Richardson et al. (2000) proposent un modele conceptuel des étapes conduisant
aI’invasion biologique. Ce modéle conceptuel a été remis a jour récemment avec une volonté d’unifier la discipline
(Blackburn et al., 2011). Chacune des phases du processus correspond au franchissement d’une nouvelle barricre.
Tout d’abord I’introduction signifie que la plante ou une propagule a réussi a franchir une barriere géographique
importante par le biais d’une activité humaine (transport accidentel, introduction volontaire). Cette premiere étape
correspond au processus de migration longue distance. L’espéce peut alors survivre dans son nouvel
environnement et méme se reproduire sexuellement ou végétativement, elle est dite acclimatée. Cependant la
population peut ne pas se maintenir a long terme. Des lors, les plantes étrangeres temporaires doivent compter sur
des introductions régulieres pour leur persistance, la pression de propagules est alors fondamentale pour que les
populations introduites se maintiennent (Richardson and Pysek, 2006). La naturalisation commence uniquement
quand la barriére environnementale n’empéche plus les individus de survivre dans I’aire d’introduction puis quand
les différentes barrieres qui limitent la reproduction sont dépassées. Par conséquent, la population est considérée

comme naturalisée apres avoir franchi ces trois premieres étapes. Le nombre d’individus est alors suffisant pour
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que la probabilité d’extinction en raison d’événements environnementaux stochastiques soit faible (Menges, 2000;

Panetta & Randall, 1994).

Pour que la phase d’invasion commence, les plantes naturalisées doivent étre capables de se disperser
dans de nouvelles régions a distance de la zone d’introduction initiale en faisant face aux conditions biotiques et
abiotiques de ’aire générale de répartition. Beaucoup vont commencer par se disséminer dans des habitats
perturbés. Enfin, I’invasion de communautés non perturbées matures nécessite que le taxon surpasse la résistance
opposée par différents moyens par les espéces natives comme le mutualisme, 1’allélopathie ou la compétition
(Richardson et al., 1999). Les espéces invasives sont celles qui sont capables de s’adapter dans de nouveaux
habitats et de nouvelles conditions environnementales, qui se maintiennent sur un site depuis au moins dix ans en
s’auto-remplacant et qui ont le potentiel pour se disperser largement sur une grande surface ; cette définition se
base sur la dynamique des espéces et n’inclue pas forcément de connotation d’impact (Blackburn et al., 2011;
Richardson and Rejmanek, 2011). Richardson et al. (2000) estiment qu’entre 50% et 80% des especes invasives
peuvent étre classées comme nuisibles, les autres, qualifiées d’espéces invasives bénignes, sont celles dont les
dommages sont pratiquement indécelables la plupart du temps, il s’agit par exemple de Arabidopsis thaliana,
Cakile edentula ou Myosotis stricta (Richardson et al., 2000). Les transformateurs représenteraient, elles, environ
10% des especes invasives, c’est le cas notamment de Acacia mearnsii, Bromus tectorum, Melaleuca

quinquenervia ou Mimosa pigra (Richardson et al., 2000).

De la capacité des espéces a se maintenir dans le nouvel habitat d’introduction face aux pressions de
sélection dépend donc le succes de I’invasion. La «regle des dix » a été proposée afin d’estimer le nombre
d’espéces introduites qui deviennent des invasives nuisibles (Williamson & Fitter, 1996). 11 s’agit d’une estimation
de la proportion d’espéces franchissant chaque stade de 1’invasion et induisant des impacts négatifs. Elle prédit
que 10% des especes introduites deviennent des especes acclimatées, 10% de celles-ci deviennent a leur tour
naturalisées et enfin 10% des naturalisées deviennent des invasives nuisibles (Richardson & Pysek, 2006). De
fagon empirique, une telle estimation suggere ainsi qu’entre 0,5% et 0,7% des especes dans le groupe global des
arbres et des buissons introduits en-dehors de leur aire de répartition naturelle seraient invasifs (Richardson &
Rejmdnek, 2011). Cependant des ratios trés différents existent entre les especes et les habitats, par exemple environ
0,01% des especes introduites seraient devenues nuisibles en Angleterre, 1,3% des herbacées en Australie et 12%

parmi les pins en Nouvelle-Zélande (P. A. Williams, 2003).
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1.2.2.Les raisons du succes : I’interaction de plusieurs facteurs

Le succés d’une invasion est un processus complexe ou plusieurs événements interagissent : (1) I’histoire
de Iintroduction, (2) I’invasibilité du milieu ou de I’écosystéme récipiendaire (invasibility’) et (3) le potentiel
invasif de 1’espece (invasiveness). Ainsi 1’étude des facteurs d’invasion qui peuvent provenir des espéces ou de
I’habitat peut permettre d’évaluer le potentiel invasif d’une espece (Williams, 2003) et également de mieux

comprendre la dynamique de 1’invasion.

Tout d’abord, I’histoire de I’introduction joue un réle important sur le succés d’une invasion. En premier
lieu, plus une espece a été introduite dans un nouvel environnement plus elle a de probabilité de devenir invasive,
c’est ce qu’on appelle la pression de propagules (Colautti et al., 2006; Rejmanek, 2000; Richardson and Pysek,
2006). La pression de propagules dépend a la fois du nombre d’individus introduits initialement et de la fréquence
des nouvelles introductions. Une expérience a démontré que la taille d’une population de daphnie Daphnia magna
apres quarante jours de culture dans le milieu expérimental dépendait a la fois du nombre d’individus inoculés
initialement dans le milieu mais aussi de la fréquence des nouvelles introductions et qu’il y avait une interaction
entre ces deux facteurs (Drake et al., 2005). Ainsi en Afrique du Sud, il existe une corrélation significative entre
le nombre d’occurrences spontanées et le nombre de plantations pour 57 espéces d’Eucalyptus introduits
(Rejmanek, 2000). De méme au sein du parc Kruger, le réle de la contribution de la pression de propagules dans
I’expansion de la population du cactus invasif Opuntia stricta a été souligné (Foxcroft et al., 2004). Finalement,
Colautti et al. (2006) ont montré dans une méta-analyse que la pression de propagules est un important facteur
explicatif de I’invasion : en effet parmi 64 études passées en revues, 55 ont montré une association significative
entre la pression de propagules et le succés de 1’invasion. D’autre part, un second aspect a prendre en compte dans
I’histoire de I’introduction est qu’il existe un temps de latence entre la date d’introduction et la date a laquelle un
taxon est déclaré invasif (Richardson and Pysek, 2006). Ce temps de latence est variable selon les especes. Dans
une méta-analyse sur les especes invasives du centre des Etats-Unis, Larkin (2011) a comparé les données
historiques de 151 especes ; il a mis en évidence que la durée du temps de latence s’échelonnait entre 3 et 140 ans
avec une moyenne de 47,3 + 34,6 (SD) ans ce qui indique une forte variabilité (Larkin, 2011). Dans cette étude,

Larkin a observé que le temps de latence était plus court pour les especes introduites de facon accidentelle, mais

! Dans la mesure du possible, j’essaye d’éviter les termes anglophones, mais il peut arriver que je fasse référence
a ’expression anglaise notamment dans le cas de concepts largement employés par la communauté scientifique
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aussi qu’il n’y avait pas de différence significative dans la durée de la phase de latence entre les especes ligneuses
et herbacées. Ainsi la probabilité qu’une espece devienne invasive augmenterait avec le temps de résidence dans
la nouvelle aire. Un exemple est donné pour un buisson invasif, Ligustrum robustum (Oleaceae). Il a été introduit
sur I’ile Maurice a la fin du XIX¢éme siccle et sur la Réunion beaucoup plus récemment, en 1969. Il est maintenant
un probléme majeur sur I’ile Maurice et a envahi toutes les foréts mauriciennes alors qu’a la Réunion, il commence
tout juste a devenir problématique pour les foréts insulaires (Lavergne et al., 1999). Ainsi le temps écoulé depuis
I’introduction devrait étre pris en compte lorsqu’une espéce étrangére introduite est reportée ou non invasive et il
est probable que le nombre d’espéces invasives identifiées va continuer d’augmenter, méme dans le cas
hypothétique ol les nouvelles introductions cesseraient (Richardson and Pysek, 2006). Ce décalage entre

introduction et invasion a été conceptualisé sous la terminologie de dette d’invasion (Essl et al., 2011).

Deuxiemement, les caractéristiques du milieu envahi sont également susceptibles d’influencer le succes
d’une invasion. Ainsi, I’invasibilité d’un milieu peut étre défini comme sa susceptibilité a étre envahi par des
espeéces introduites (Colautti et al., 2006; Richardson and Pysek, 2006). Afin de déterminer si un habitat est
davantage susceptible d’étre envahi davantage qu’un autre, les études comparatives de milieux quantifient le
nombre d’invasions par habitat (Lonsdale, 1999). Ainsi, par exemple, une idée répandue est que les iles seraient
davantage sensibles aux invasions que les continents car les communautés y seraient moins diverses (Denslow,
2003; Lonsdale, 1999; Richardson and Pysek, 2006), mais les éléments empiriques ne semblent pas le confirmer,
et d’autres études infirment ce résultat (Sol, 2000; Vila et al., 2010). Ainsi, des variations dans ’intensité de
I’invasion entre deux milieux peuvent étre dues simplement & des pressions de propagules différentes ou a des
especes introduites différentes (Hierro et al., 2005; Lonsdale, 1999). Cela a été montré notamment dans les milieux
montagnards, qui seraient actuellement moins envahis, non pas du fait de leur différence de vulnérabilité aux
invasions, mais du fait d’une plus récente et plus réduite introduction des especes invasives (Pauchard et al., 2009)

Plusieurs théories tentent d’expliciter les caractéristiques qui influencent 1’invasibilité du milieu, nous
allons brievement en présenter les principales.

L’hypothése de la richesse spécifique (species richness hypothesis) a été énoncée par Elton (1958) qui suggéra
qu’il existe une corrélation négative entre la diversité spécifique d’un habitat et son invasibilité. Une diversité plus
faible conduirait a des relations interspécifiques plus faibles et davantage de niches vacantes, les especes invasives
pouvant ainsi profiter de ressources non utilisées (Hierro et al., 2005). Plusieurs études ont en effet montré que les

communautés les plus riches en especes étaient moins susceptibles d’étre envahies (Kennedy et al., 2002; Levine,
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2000). Cependant d’autres études ont trouvé que les communautés avec les diversités les plus €levées étaient les
plus envahies (Hierro et al., 2005; Lonsdale, 1999). A une grande échelle, les mémes conditions abiotiques qui
promeuvent une grande diversité des espeéces natives (climat, substrat, hétérogénéité de 1’habitat) peuvent
également fournir un environnement adapté a I’implantation des invasives (Richardson & Pysek, 2006). La méta-
analyse réalisée sur les arbres invasifs indique cependant qu’aucune étude empirique ayant testé cette hypothése
de niche vacante n’a démontré sa réalit¢ (Lamarque et al., 2011). Ainsi le lien entre diversité et invasibilité n’est
pas évident a démontrer et il est sans doute nécessaire d’utiliser un meilleur indicateur que la richesse spécifique
seule (Richardson and Pysek, 2006).

La théorie de la fluctuation des ressources postule qu’une communauté végétale devient plus susceptible d’étre
envahie quand il se produit une augmentation d’une quantité¢ de ressources inutilisées. La fluctuation de la
disponibilité des ressources serait ainsi un facteur clef d’invasibilité (Davis et al., 2000). L’augmentation de la
disponibilité d une ressource peut se faire selon deux voies : I'utilisation de cette ressource par la végétation locale
peut diminuer ou le réservoir de cette ressource peut augmenter plus vite que la population ne peut le prélever.
L’utilisation de la ressource peut décliner en raison de différents facteurs comme une perturbation qui détruirait
une partie de la végétation locale réduisant ainsi les prélevements en eau, en lumiere ou en nutriments (Davis et
al., 2000). Dans leur étude, Lavergne et al. (1999) ont remarqué que les sites les plus perturbés par I’Homme
étaient ceux qui étaient les plus infestés par Ligustrum robustum. Chez les arbres, cette hypothese a été testée dans
différentes situations et dans 1’intégralité des études, la perturbation testée induisait une augmentation de
I’invasibilité des systémes (Lamarque et al., 2011). Généralement, dans les environnements perturbés les facteurs
abiotiques semblent étre des déterminants d’invasibilité plus importants que les facteurs biotiques (Richardson &
Pysek, 2006). Enfin I’augmentation des ressources peut se produire lors des années pluvieuses, en conséquence de
I’eutrophisation du milieu ou en réponse a ’ouverture de la canopée (Davis et al., 2000). Un corollaire important
a cette théorie est que 1’invasibilité d’'une communauté n’est pas un parametre constant, mais une condition qui
fluctue au cours du temps (Grime, 2001).

Enfin, la théorie de I’absence d’ennemis naturels énonce que 1’absence ou la réduction de prédateurs et
de pathogenes dans le milieu d’introduction favoriserait le succes de I’invasion (Elton, 1958; Keane and Crawley,
2002). Cette théorie se base sur trois points essentiels : tout d’abord les pathogénes et prédateurs sont importants
pour la régulation des populations, deuxiémement les pathogeénes auraient un impact supérieur moindre sur les
plantes introduites et enfin les plantes seraient capables de bénéficier de cette réduction dans la prédation pour se

développer davantage (Keane and Crawley, 2002). Les résultats sont contrastés, mais il semble que dans certains
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cas les dégats des pathogenes seraient réduits sur les invasives comparativement aux plantes natives ce qui pourrait
jouer unrole dans I’invasion (Keane and Crawley, 2002). Par exemple, il a été montré que les populations invasives
de Silene latifolia étaient significativement bien moins impactées par les pathogenes et les prédateurs que les
populations de 1’aire native (Wolfe, 2002). Cette hypothese testée sur arbres invasifs a été observée empiriquement
de nombreuses fois (Lamarque et al., 2011).

Plusieurs théories tentent d’expliquer les différences d’invasibilité entre habitats et aucune théorie n’offre
cependant de réponse universelle : il semble plutét que plusieurs théories peuvent cohabiter (Lamarque et al.,
2011). De plus, leur importance relative peut varier selon le contexte et interagir avec la pression de propagules,
mais également avec les caractéristiques des especes introduites. Nous allons donc maintenant discuter des

capacités intrinseéques des espeéces a devenir invasives.

Le potentiel invasif d une espéce est défini comme la capacité d’une espéce a s’établir et se disperser dans
un nouvel habitat. Plusieurs théories ont été proposées pour tenter d’expliquer le succes d’une espéce donnée par
rapport a une autre.

Parmi les différentes familles, tous les taxons n’ont pas le méme potentiel pour envahir un nouveau milieu
(Richardson & Pysek, 2006). Ainsi a I’échelle de la famille, les Fabaceae , les Asteracee ou les Poaceae sont
souvent des invasives efficaces (Wu et al.,, 2004). Parmi les ligneux, les Salicaceae et les Rosaceae sont
particulierement bien représentés. Une étude a mis en évidence que le potentiel invasif était 1i€ a la taxonomie, en
montrant qu’en Nouvelle-Zélande, sur 36 espéces de gymnospermes invasives, 28 sont des Pinaceae et 21
appartiennent au genre Pinus (Richardson & Rejmanek, 2004).

Une meilleure aptitude a la compétition pourrait expliquer la capacité de certaines plantes exotiques a
devenir invasives (Gioria & Osborne, 2014). Certains auteurs ont pourtant trouvé que les plantes invasives
n’étaient pas significativement de meilleures compétitrices, mais plutot que la performance relative dépendait des
conditions de croissance (Daehler, 2003). Cependant les études sur les arbres invasifs semblent montrer que le trait
commun a tous les arbres invasifs est une forte capacité de croissance (Lamarque et al., 2011). D’autres études ont
apporté un support au moins partiel a la théorie de la réallocation des ressources. Les especes exotiques libérées
de leurs prédateurs naturels pourraient perdre certains traits leur conférant une résistance ou une protection face
aux ravageurs et pathogenes et réallouer les ressources a d’autres fonctions comme la reproduction ou la croissance
(Richardson & Pysek, 2006). Ainsi par exemple, Ligustrum robustum produit cing fois plus de fruits par metre

carré de feuillage dans son aire d’introduction a la Réunion que dans son aire naturelle au Sri Lanka. De plus, il
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surpasse dans la compétition les especes natives en termes de croissance et de taux de survie (Lavergne et al.,
1999). Ces changements de comportement ou de valeurs de traits en réponse aux changements environnementaux
rencontrés dans la nouvelle aire reposent largement sur la mise en ceuvre d’une plasticité phénotypique ; je
développerai ce point dans la partie 1.4.

Pour aller plus loin, la théorie des « nouvelles armes » (novel weapons) énonce que les especes invasives
pourraient également tirer parti de phénomenes allélopathiques pour surpasser les especes locales (Callaway and
Ridenour, 2004). Ainsi les composés extraits d’Ailanthus altissima affecteraient la végétation sur place par
allélopathie en limitant le développement des plantules et diminueraient les attaques de ravageurs par leur effet
insecticide (Kowarik & Sdumel, 2007). Centaurea diffusa bénéficierait des effets allélopathiques de ses exsudats
racinaires pour étre invasif dans son nouvel environnement ou la flore n’est pas adaptée a ces molécules,
contrairement a celle de son aire native (Hierro et al., 2005). Il a ét€ montré que Centaurea maculosa émet des
exsudats racinaires allélopathiques qui impactent davantage les especes voisines de la zone d’introduction que
celles de I’aire native en inhibant leur croissance et leur germination (Bais, 2003).

Pour finir, les lois de Baker (Baker, 1967; Cheptou, 2012) énoncent que les especes pratiquant davantage
la reproduction asexuée seraient de meilleurs invasives. Il est probable que le mode de reproduction influence le
potentiel invasif d’une espéce et des changements de systéme de reproduction ont été observés entre les aires
natives et les aires d’introduction pour plusieurs espéces invasives (Barrett et al., 2008; Petanidou et al., 2012;
Rambuda and Johnson, 2004). Des changements d’un mode de reproduction sexué vers 1’asexué ont été observés
parmi plusieurs especes invasives telles Eichhornia crassipes (Barrett et al., 2008) ou Fallopia japonica
(Hollingsworth and Bailey, 2000). Cependant ce n’est pas systématique et certaines invasives trés fructueuses
pratiquent exclusivement la reproduction sexuée comme A. artemisiifolia (Friedman and Barrett, 2008). De plus,
des modeles théoriques ont mis en évidence que le potentiel invasif ne dépendrait pas de facon monotone du taux
de reproduction asexuée et qu’il existerait un compromis entre le taux de reproduction sexuée et asexuée idéal.
Les especes pratiquant la reproduction asexuée et qui conserveraient une faible part de reproduction sexuée
auraient le meilleur potentiel invasif (Bazin et al., 2013). En effet, la reproduction clonale assure la multiplication
dans la nouvelle aire sans que les individus n’aient nécessairement besoin de trouver un partenaire ou un
pollinisateur (Barrett et al., 2008) alors que la reproduction sexuée favorisait la dispersion longue distance ou la

survie a I’hiver (Barrett et al., 2008; Bazin et al., 2013).
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Pour conclure cette partie, plusieurs théories apportent des éléments pour mieux répondre a la question :
comment une espece devient-elle invasive ? Il est toutefois illusoire de vouloir trouver une réponse universelle a
cette question car c’est de I’interaction de plusieurs facteurs que naissent les invasions ; certaines dépendant de
I’histoire de I’introduction, d’autres de I’habitat envahi mais aussi des espéces introduites. Concernant les
caractéristiques de 1’espéce, je n’ai pas encore évoqué le role des mécanismes évolutifs au ceeur de mon travail de

recherche durant cette these et que je présenterai plus en détail dans les prochaines parties.

1.3. A la lumiére de I’évolution

Mpr. McGuire: I want to say one word to you. Just one word.

Benjamin: Yes, sir.

Mr. McGuire: Are you listening?

Benjamin: Yes, I am.

Mr. McGuire: Plastics.

Benjamin: Exactly how do you mean?

Mr. McGuire: There's a great future in plastics. Think about it. Will you think about it?
The Graduate, 1967

1.3.1.Du génotype au phénotype

D’un point de vue théorique, le phénotype d’un individu dépend a la fois de son génotype et de son environnement.
Nous entendons I’environnement au sens large, c’est-a-dire tout ce qui n’est génétique : le climat, le sol, les agents
biotiques, les traitements appliqués, la pente ... Pour aller plus loin, il faut également considérer que deux
génotypes différents peuvent réagir différemment a la méme variation environnementale, nous parlons alors
d’interaction génotype environnement. Cela peut se résumer dans I’équation conceptuelle (Falconer and Mackay,
1996):

P=G+E+GXE O

Ou P représente le phénotype, G le génotype et G x E représente 1’interaction génotype environnement.

Quels sont les conséquences de cette équation conceptuelle dans la nature?, Nous allons nous interroger
dans le paragraphe suivant sur les forces a 1’origine de la variabilité de génotypes que 1’on trouve en populations
naturelles ; nous retrouvons également une multitude d’environnements différents selon le fait que 1’on se place a
I’échelle globale, le biome par exemple, ou locale comme le site expérimental, voire le pot de culture. Il en résulte
que les traits phénotypiques quantitatifs sont variables. Cette variabilité environnementale et génétique implique

que dans une population donnée, pour un trait considéré, nous pouvons estimer une moyenne et une dispersion
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autour de cette moyenne. De plus pour dénouer les effets G, E et X E il va falloir concevoir des dispositifs

expérimentaux spécifiques (Zenni et al., 2014).

1.3.2.Comment modifie-t-on son phénotype ?

Nous allons revenir sur la notion d’évolution avant de faire le lien entre ce concept et 1’écologie des
invasions biologiques.

En écologie évolutive, certains traits sont plus importants que d’autres : les traits liés a la fitness®. Ce sont
les traits qui influencent directement les taux de natalité et de mortalité des populations d’organismes étudiés et
donc leur succes reproductif, leur distribution et leur abondance. Ces taux sont eux-mémes dépendants des
interactions biotiques et abiotiques dans I’environnement. Les especes du genre Arabidopsis sont des plantes
modeles qui ont permis de démontrer relativement facilement ces relations, par ailleurs compliquées a mettre en
évidence sur des organismes avec une durée de vie plus longue. Ainsi les populations norvégiennes d’Arabidopsis
lyrata présentent un meilleur taux de croissance dans les environnements du Nord de 1I’Europe associé a la
production d’un plus grand nombre de graines, assurant ainsi une fitness supérieure a celle d’autres populations
de la méme espece dans ces environnements (Leinonen et al., 2009).

Toutefois, un trait favorable dans un environnement donné peut étre défavorable dans un autre
environnement. Par exemple, la couleur de la peau chez les humains est fortement corrélée a la latitude et au niveau
d’irradiation aux rayonnements ultraviolets (UV). Aux basses latitudes, le phénotype couleur de peau plus foncée
prévient la dégradation du folate, une molécule essentielle pour la formation du feetus, par le rayonnement
ultraviolet, tandis qu’aux hautes latitudes, ou I’intensité du rayonnement UV est moindre, une peau plus claire
permet un meilleur rendement pour la synthése de vitamine D3, elle aussi indispensable pour la formation de
I’embryon (Jablonski and Chaplin, 2000). Des phénotypes différents favorisent donc le succes reproductif des
individus en fonction de la latitude ou ils vivent en raison de la pression causée par les rayonnements UV, ce qui
a induit une sélection divergente et a favorisé 1’adaptation locale des populations. Ainsi , de nombreuses études
ont démontré I’existence de différenciations phénotypiques entre populations d’arbres correspondant a une
adaptation locale, notamment entre phénologie foliaire et température (Alberto et al., 2013). D’un point de vue

quantitatif, les valeurs moyennes et les variances ont ainsi tendance a différer entre populations. D’autre part,

2 Le concept de fitness sera ensuite traduit en « succes reproductif ». il s’agit d’un concept fondamental en biologie
évolutive et le terme anglais est empreint d’un sens riche difficile a traduire.
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derriere le phénotype, il y a un génotype, ainsi 1’évolution peut étre vue comme un changement des fréquences
alléliques entre populations (Conner and Hartl, 2004). Mais quels sont les mécanismes pouvant créer la variabilité

existante et expliquer la différenciation des populations ?

Ces mécanismes sont au nombre de quatre : les forces évolutives recouvrent la mutation, la migration, la
dérive génétique et la sélection. Ces quatre forces interagissent mais vont varier dans leur intensité, dans leurs
effets et dans leur temporalité. Mutation et dérive génétiques sont deux processus aléatoires, qui vont avoir
tendance a accroitre les différenciations entre populations, par apparition ou disparition d’alléles. La migration
correspond a un flux (d’individus ou de génes) entre populations qui va donc avoir plutdt pour conséquence
d’harmoniser les fréquences alléliques et donc de réduire les différenciations entre populations (Falconer and
Mackay, 1996). Enfin, la derniere force évolutive est la sélection. C’est une force évolutive complexe car ses effets
peuvent contribuer a différencier des populations ou au contraire a les rapprocher. La sélection repose sur le fait
que dans un environnement donné certains traits phénotypiques vont étre plus avantageux pour un individu et donc
favoriser son succes reproductif. Les phénotypes dépendant en partie du génotype, certains génotypes vont donc
étre favorisés et la sélection va donc contribuer a modifier les fréquences alléliques au sein d’une population. Si
les mémes traits sont sélectionnés dans le méme sens dans plusieurs populations, la sélection va étre directionnelle
et elle va avoir pour conséquence de rapprocher les populations en termes de fréquence allélique. Inversement si
des traits différents sont sélectionnés dans différentes populations ou si le mé€me trait est sélectionné dans des
directions différentes entre populations, la sélection va avoir tendance a différencier les populations. La sélection
évolutive est la seule force évolutive qui puisse conduire a de 1’adaptation locale. L’adaptation locale est en
quelque sorte « I’avantage de jouer a domicile ». On teste 1’adaptation locale lorsqu’en comparant des individus
provenant de plusieurs populations plantées (ou élevées) dans différents environnements, ce sont a chaque fois les
populations locales qui ont la meilleure fitness dans leur environnement d’origine. Une méta-analyse portant sur
I’utilisation de dispositifs de transplantations réciproques a permis de mettre en évidence que dans 70% des cas

étudiés, les populations de plantes herbacées présentaient une adaptation locale (Leimu and Fischer, 2008).

Au sens strict, la plasticité phénotypique est définie comme la capacité d’un génotype a produire différents
phénotypes en fonction de I’environnement (Ghalambor et al., 2007; Pigliucci, 2006). Elle dépend donc du trait
étudié, de I’individu et de I’environnement. La définition de la plasticité phénotypique peut étre étendue de

I’échelle de I’individu a celle d’individus apparentés (freres, demi fréres), de la population ou encore de 1’espéce
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(Davidson et al., 2011; Richards et al., 2006; Valladares et al., 2006). Le lien entre la plasticité phénotypique et
I’évolution et a fortiori ’adaptation locale n’est pas évident. La plasticité peut étre adaptative, si les individus les
plus plastiques sont ceux qui sont qui ont le meilleur succes reproductif et sont ainsi sélectionnés ; il faut également
qu’il y ait une base génétique c’est-a-dire 1’existence d’une interaction G X E ; enfin, la plasticité peut &tre
adaptative mais elle peut également &tre mal-adaptative ou freiner I’évolution (Ghalambor et al., 2007). Si les
phénotypes induits par la plasticité phénotypique sont optimaux dans chaque environnement alors la sélection ne
contribuera pas a différencier les populations en fonction de leur habitat : au niveau de la population, nous
n’observerions pas d’effet génétique ou d’interaction G x E mais uniquement un effet environnemental. C’est par
exemple le cas de I’herbacée Pennisetum setaceum a Hawai dont les populations présentent une forte divergence
phénotypique, tant morphologique que physiologique, mais la mise en place de test de transplantations réciproques
a montré qu’il s’agissait uniquement d’un effet environnement de plasticité phénotypique et non de divergence
génétique (Williams et al., 1995). D’un autre c6té, si la plasticité modifie le phénotype dans le méme sens que
I’action de la sélection sans que le phénotype soit optimal, elle permet de faciliter 1’évolution. Une étude sur les
guppies de Trinidad, Poecilia reticulata, a ainsi mis en évidence que les descendants des individus situés en amont
des cours d’eau étaient moins nombreux mais plus grands ; or il existe un gradient de prédation et de ressources
décroissant de I’aval vers I’amont ; des tests de transplantation réciproque ont permis de démontrer qu’a la fois la
plasticité phénotypique et la divergence génétique entre populations expliquaient ces caractéristiques, qui
conferent un avantage compétitif et adaptatif aux individus les plus grands en conditions environnementales
limitantes (Ghalambor et al., 2007).

En conclusion, de récents débats proposent une voie vers une théorie synthétique de 1I’évolution expliquant
notamment le lien entre plasticité phénotypique et évolution (Miiller, 2017). La plasticité pourrait faciliter les
transitions écologiques (Price, 2006). Davantage d’études empiriques sont nécessaires pour appréhender a la fois
le réle de I’évolution et de la plasticité phénotypique notamment dans le cas des espéces invasives. Mais quels sont

les outils a notre disposition pour étudier ces phénomenes ?
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1.4. Mettre en évidence I’évolution : du laboratoire a I’expérimentation

It doesn't matter how beautiful your theory is,
it doesn't matter how smart you are.

If it doesn't agree with experiment, it's wrong.
Richard P. Feynman

Les forces évolutives modifient les fréquences alléliques entre populations et contribuent ainsi a
homogénéiser ou au contraire a différencier génétiquement les populations entre elles. Ces modifications des
fréquences alléliques peuvent se traduire également par des modifications du phénotype moyen qui résulte de
’action conjointe de I’environnement et du génotype. De quelles méthodes disposons-nous pour appréhender cette
différenciation entre populations ? Nous allons développer le rdle de la génétique des populations et de la génétique

quantitative afin d’étudier ces phénomeénes.

1.4.1.La génétique des populations pour déterminer la structure des populations

L’essence de la génétique des populations est la variabilité génétique entre individus, c’est-a-dire le
matériau brut sur lequel I’évolution peut agir (Conner and Hartl, 2004). Savoir si cette variabilité se répartit entre
populations ou au sein des populations devient une question fondamentale. La premicre étape nécessaire est de
pouvoir accéder a I’information moléculaire. Les progres technologiques ont été considérables dans le domaine
des marqueurs moléculaires au cours des dernieres décennies avec comme tendance générale la diminution des
colts et ’augmentation du débit, ¢’est-a-dire du nombre de bases pouvant étre lues. L’idée ici n’est pas de faire
une revue complete des méthodes de génotypage mais plutdt de comprendre quelles ont été les avancées cruciales
dans ce domaine et les motivations de ces progres. Les premieres méthodes dans les années 1960 employaient des
migrations de protéines par électrophorese sur un gel, ces protéines étaient souvent des enzymes couramment
appelées isozymes ou allozymes. Ces techniques relativement peu couteuses permettaient d’obtenir des
informations importantes comme la distinction des individus homozygotes et des hétérozygotes, mais un
inconvénient majeur était que les protéines résultant de 1’expression d’un géne ne révelent des différences que
dans les régions codantes du génome qui sont pourtant minoritaires (Conner and Hartl, 2004; Falque, 2011). La
mise au point de la méthode de PCR (Polymerase Chain Reaction) dans les années 1980 (Saiki et al., 1985) a
révolutionné la génétique moléculaire moderne : il est alors devenu possible d’amplifier I’ADN, et donc malgré
de faibles concentrations, d’étudier son polymorphisme. Schématiquement, le polymorphisme de I’ADN est dii a
deux types de variation entre individus : soit un locus donné uniquement est substitué, on parle alors de Single

Nucleotide Polymorphism (SNP) ; soit des séquences plus ou moins longues d’une a plusieurs mégabases sont
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insérées ou supprimées, il s’agit d’Insertion Deletion Polymorphism (IDP) (Falque, 2011). Parmi les IDP,
mentionnons le cas particulier des microsatellites qui consistent en une répétition d’un motif d’une a quatre bases
et dont le nombre de répétitions peut varier fortement entre individus.

Depuis les années 2000, de nouvelles méthodes se développent rapidement appelées les Next Generation
Sequencing (NGS). Toutefois pour utiliser les NGS a des fins de génotypage il est nécessaire d’obtenir une bonne
couverture du génome (Falque, 2011), de réaliser un gros travail bioinformatique pour réassembler les séquences.
Ce travail est facilité pour les especes modeles dont le génome a été séquencé enticrement (Falque, 2011; Metzker,
2010). D’autre part, méme si les NGS permettent d’avoir acceés a une quantité d’information trés importante, leur
colt est plus élevé que pour un génotypage avec des marqueurs SNP ou microsatellites dont 1’automatisation
récente a permis de réduire les cofits.

Les microsatellites et les SNP sont des marqueurs fréquemment employés pour génotyper des especes
non modeles (Morin et al., 2004; Coates et al., 2009; Helyar et al., 2011). Les SNP présentent de nombreux
avantages car ils sont répartis en grand nombre le long du génome et peuvent étre relativement facilement
développés, de plus le génotypage est facilement réplicable entre laboratoires (Morin et al., 2004; Coates et al.,
2009; Helyar et al., 2011). Il est toutefois nécessaire de disposer de davantage de marqueurs SNP comparativement
aux microsatellites pour obtenir le méme degré de précision, principalement parce que les microsatellites sont
multialleliques alors que les SNP sont en majorité bialléliques (Morin et al., 2004).

Toutefois un des problémes des SNP, lorsqu’on les utilise pour caractériser la diversité génétique est le biais de
recrutement (Morin et al., 2004; Coates et al., 2009; Helyar et al., 2011). En effet, les SNP avec une fréquence
allélique de l’alléle rare élevée (ou Minor Allelic Frequency — MAF —) sont davantage susceptibles d’étre
échantillonnés alors qu’ils sont théoriquement moins abondants que ceux avec une MAF faible, ce qui biaise la
distribution de la MAF dans les populations génotypées et altere 1’estimation de la diversité génétique (Helyar et
al., 2011). Pour pallier ce probléme il est nécessaire d’augmenter le nombre de marqueurs utilisés pour éviter les
conclusions trompeuses basées sur des faux positifs ou des faux négatifs (Morin et al., 2004; Helyar et al., 2011).
De facon empirique, certaines études comparant ces deux types de marqueurs n’ont pas établi de différence entre
les approches (van Inghelandt et al., 2010; Filippi et al., 2015). Cependant, il a aussi ét€¢ montré que les SNP étaient
plus performants que les microsatellites pour étudier la structure des populations alors que les microsatellites

surpassaient les SNP dans 1’estimation de la diversité génétique. (Singh et al., 2013).
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Le génotypage des individus échantillonnés nous permet de déterminer si I’individu est homozygote
dominant ou récessif ou encore hétérozygote. Tout I’enjeu va étre ensuite d’analyser la variabilité génétique
observée et de déterminer sa structuration parmi les populations, en analysant a quel niveau elle se situe : est-elle
répartie entre individus au sein d’une population, entre populations ? Différentes méthodes d’analyse existent.
D’une fagon générale, elles peuvent étre faites au niveau de I’individu ou de la population. A I’échelle de la
population, nous allons pouvoir estimer plusieurs parametres : la fréquence allélique, les taux d’hétérozygotie
théoriques ou observés, la richesse allélique. Ces indices nous renseignent sur la diversité génétique de chaque
population et leur comparaison entre populations va permettre de comprendre les événements qui ont contribué a
la différenciation des populations. Par exemple, une diminution du nombre d’allé¢les ou du taux d’hétérozygotie
peut indiquer un goulot d’étranglement (diminution importante de la taille de la population) ou un effet de
fondation (formation d’une population a partir d’un petit nombre d’individus).

Pour aller plus loin que ces estimateurs de la diversité génétique, Sewall Wright, un des fondateur de la
génétique des populations, a développé les F-Statistiques (Wright, 1951). L’objectif de ces statistiques est de
décrire la répartition de la variabilité génétique d’une espéce en trois niveaux hiérarchiques : variation au sein des
populations, entre populations et variation totale. Trois indices sont ainsi calculés le Fis, le Fsr et le Fir. Nous
allons décrire ici en quelques lignes le Fsr, indice qui permet de renseigner sur le degré de différenciation entre
populations. Plusieurs facons de le calculer existent mais une facon couramment admise est celle de Weir et
Cokerham (1984) qui se base sur un rapport de variance :

ok

)
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ou g2 (B pour between) représente la variance génétique entre populations et o2 (W pour within) représente la
variance génétique au sein des populations(Weir and Cockerham, 1984). La somme de o2 et de o3 représente la
variance génétique totale. Ainsi ce ratio nous renseigne bien sur la part de la variabilité génétique totale due a la
variabilité génétique entre populations. Comme le Fsr est calculé a partir de marqueurs moléculaires neutres, il
renseigne sur la différenciation entre populations due aux forces évolutives neutres (migration, dérive génétique
et mutation) et ne prend pas en compte I’effet de la sélection. D’aprés Wright, une valeur de Fst comprise entre 0
et 0.05 suggere une différenciation entre populations faible, entre 0.05 et 0.15 le Fsr traduit une différenciation
modérée, entre 0.15 et 0.25 il témoigne d’une différenciation importante et au-dela de 0.25, le Fsr illustre une
différenciation trés importante. Pour parachever les analyses de génétique au niveau des populations, différentes
méthodes basées sur des analyses a I’échelle de I’individu existent, telles celles implémentées par le logiciel

STRUCTURE (Pritchard et al., 2000), BAPS (Corander et al., 2008; Corander and Marttinen, 2006), TESS (Chen
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et al., 2007; Frangois et al., 2006), GENELAND (Guillot et al., 2005) ou une analyse discriminante en composante
principale (DAPC) intégrée au package R ADEGENET (Jombart, 2008; Jombart et al., 2010). Selon le logiciel
utilisé, il est possible d’inclure ou non I’information de la localisation géographique des populations. Nous avons
employé le logiciel STRUCTURE pour nos analyses, cette méthode permet d’attribuer un coefficient
d’appartenance de chaque individu aux K groupes génétiques définis dans 1’analyse, K étant un parametre que
nous pouvons faire varier. Ainsi un individu totalement attribué a un groupe aura un coefficient d’appartenance de
100% pour ce groupe, ce coefficient pouvant quantifier une appartenance partielle a plusieurs groupes (individu
dit « admixed »). Il est ainsi possible d’identifier le nombre de groupes génétiques parmi 1I’ensemble des individus
et de comparer la structuration des individus sur critere génétique et leur structuration en population sur criteére
géographique. Ce type d’analyses permet de discerner des structures génétiques intéressantes entre populations ou
de retrouver les populations sources. Dans le cas d’introduction d’espéces invasives, 1’utilisation des marqueurs
moléculaires pour déterminer 1’histoire de I’introduction et la structure des populations est encore récente
(Cristescu, 2015; Estoup and Guillemaud, 2010; Fitzpatrick et al., 2012). Toutefois, un nombre croissant d’études
utilisent les apports des marqueurs moléculaires pour retracer 1’histoire de I’invasion, chez les arbres nous pouvons
citer les exemples de : Acacia saligna (Thompson et al., 2015), Olea europaea (Besnard et al., 2014), Prunus

serotina (Pairon et al., 2010) et Quercus rubra (Merceron et al., 2017).

1.4.2.Comprendre la variabilité phénotypique grice a la génétique quantitative

Pour étudier la variabilité phénotypique a I’aulne de 1’évolution, nous disposons de la génétique
quantitative. La génétique quantitative s’intéresse a la variation de caracteres continus : taille, masse, taux de
croissance, concentration en tanins etc. pour évaluer leurs bases génétiques et environnementales (Beilharz et al.,
1993). La relation est souvent complexe entre le phénotype et le génotype et plusieurs genes a plusieurs loci sont
souvent impliqués tandis que I’environnement influence également le phénotype. L hypothése fondamentale de la
génétique quantitative est que I’hérédité des différences quantitatives dépend de génes qui sont soumis aux mémes
lois de transmission et ont les mémes propriétés générales que les génes qui régissent les différences qualitatives :
la génétique quantitative est donc une extension de la génétique mendélienne. Cependant les méthodes d’étude
different. L’unité d’étude est la « population » et non I’individu, on s’intéresse ainsi a la variabilité entre individus
au sein de la population. Les objectifs de la génétique quantitative ainsi sont, de quantifier statistiquement la

variation totale d’un trait et sa répartition due au génotype et due a I’environnement, afin de prédire la ressemblance

25



entre individus apparentés ou I’intensit¢ de la réponse a la sélection ou d’estimer la différenciation entre
populations a partir de I’analyse de traits phénotypiques continus (Conner and Hartl, 2004; Falconer and Mackay,
1996).

Le dispositif expérimental de base en génétique quantitative permettant d’évaluer ces parts de variation est

I’utilisation de jardins communs, mais quel est son principe ?

Repartons de ’équation 1 : P =G+ E + G X E.

Si nous prenons deux clones différents que nous noterons 1 et 2 (mais cela peut également se faire a
I’échelle de la famille si il est difficile en pratique d’obtenir des clones) et que nous les plantons dans un méme
environnement (Fig 1 A) alors les différences phénotypiques observées entre clones ne seront dues uniquement
qu’aux effets des deux génotypes du fait que que 1’environnement est commun aux deux clones: En utilisant un
second environnement, il est possible de tester si 1’environnement influence le phénotype. Si pour un clone donné,
la valeur d’un trait est la méme quel que soit I’environnement (Fig 1 A) alors I’effet de I’environnement n’est pas
significatif. Si au contraire la valeur du trait est modifiée (Fig 1 B) il y a un effet significatif de I’environnement
on parle alors de plasticité phénotypique. Si I’on mesure par exemple le taux de croissance d’un arbre dans deux
environnements chaud et froid et que le taux de croissance est supérieur dans 1’environnement chaud nous dirions
que le trait phénotypique « taux de croissance » est plastique a la température. Enfin 1’intérét d’utiliser plusieurs
génotypes dans plusieurs environnements est de pouvoir comparer les réponses des génotypes a la méme variation
environnementale, si les génotypes ne répondent pas de la méme fagon & la méme variation environnementale, il
existe alors une interaction génétique x environnement (Fig 1 C et D). Dans notre exemple précédent, ce serait le
cas si nous plantions deux clones différents d’'une méme espéce d’arbre, et qu’un des clones voyait son taux de

croissance augmenter avec 1’augmentation de température alors que 1’autre voyait son taux de croissance diminuer.
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Fig1 Normes de réaction pour quatre situations théoriques. La valeur moyenne du trait mesuré pour chaque
génotype (ou famille) est indiquée sur 1’axe des ordonnées tandis que I’axe des abscisses représente les
deux environnements utilisés. 11 est ainsi possible de tester s’il existe un effet génétique dans la variabilité
phénotypique observée A, B, C, D), un effet de ’environnement (B, C, D) correspondant a de la plasticité
phénotypique. Lorsque les pentes des normes de réaction different entre génotypes (C et D), une interaction

génotype — environnement est mise en évidence. (D’aprés Conner & Hartl, 2004).

Ainsi le jardin commun est le dispositif expérimental de base en génétique quantitative et sa réplication sur
plusieurs environnements permet de séparer effets génétiques, environnementaux et d’interactions. En pratique les
plans expérimentaux sont plus complexes que ceux présentés ci-dessus pour illustrer le principe de

fonctionnement.

L’analyse des données de jardins communs correspond a une analyse statistique de la variance du trait et

I’équation 1 se transforme en :

VP = VG+ VE + VGxE +2 COVGE (3)

Ou Vp représente la variance Phénotypique, Vg la variance Génétique, Vg la variance Environnementale, Vgyg : la
variance liée a ’interaction Génétique x Environnement et COVgg la Covariance Génétique Environnement. Ce

terme de covariance correspond a une corrélation entre 1’effet environnemental et 1’effet génétique qui ne sont
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alors plus indépendants de 1’autre. C’est le cas par exemple si nous apportons plus d’eau aux plantes qui poussent
le mieux. Dans un dispositif expérimental, il est possible d’annuler ce terme de 1’expression en répartissant
aléatoirement les individus dans le dispositif et en standardisant les conditions environnementales au sein de

chaque environnement.

La variance environnementale inclut par définition toute la variabilité phénotypique d’origine non
génétique, liée a la variabilité environnementale (nutriments, climat etc.) mais également les effets maternels, qui
sont susceptibles de créer de la ressemblance entre individus apparentés. Dans le cas de graines prélevées sur des
arbres en milieu naturel, certains arbres-meéres sont ainsi susceptibles d’avoir bénéfici¢é de conditions plus
favorables (meilleur topographie ou exposition par exemple) et par conséquent d’avoir fourni davantage de
ressources aux graines qu’ils ont produites. La ressemblance entre individus ne serait pas uniquement liée alors a
un effet génétique, ce qui peut biaiser 1’estimation de la variance génétique (Whitlock, 2008). Pour retirer les effets
maternels, il faudrait récolter les graines sur arbres-meres cultivés en jardin commun mais un tel dispositif est
difficilement envisageable pour des arbres, especes a longue durée de vie. Un test réalisé sur [’herbacée invasive
Senecio inaequidens comparant les traits d’individus issus de graines récoltées en populations naturelles ou
produites en jardin commun n’a pas cependant pas mis en évidence d’effet maternel, malgré une variabilité
observée du poids des graines (Monty et al., 2009).

Pour aller plus loin dans la compréhension de la répartition de la variabilité entre individus, il est
nécessaire de décomposer également les termes de la variance. Celle-ci se décompose en :

Vg=Va+ Vp+ Vi (4)

Avec V4 la Variance génétique Additive c’est-a-dire la part héréditaire de la variance transmise directement par
les alleles lors de la reproduction, Vp la Variance génétique de Dominance c’est-a-dire causée par I’interaction
entre alleles d’un méme locus et Vi la Variance génétique d’Epistasie causée par 1’interaction entre alléles de
différents locus.

En génétique quantitative, la source de variation la plus importante est la variance additive V4 car les individus
transmettant une seule version de leurs alleles a leur descendance, lors de la reproduction sexuée, cela va
déterminer le changement du phénotype moyen de la population entre les générations. Pour pouvoir estimer

correctement Va , on étudie la ressemblance de traits entre individus apparentés ; 1’utilisation de familles
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composées de demi-freres plutdt que de plein freres facilite I’estimation de cette variance additive, et permet de

limiter le biais dans I’estimation du aux effets de dominance et d’épistasie (Leinonen et al., 2013; Whitlock, 2008).

En quantifiant la part de variance phénotypique due aux effets génétiques additifs, on calcule I’héritabilité au sens

strict :

o va ®)

Vp
L’héritabilité est adimensionnelle et comprise entre 0 et 1. Attention aux mauvaises compréhensions du concept :
I’héritabilité fait référence a la variation dans la population (Visscher et al., 2008). Une héritabilité faible ou nulle
ne signifie pas qu’un trait n’est pas affecté par le génotype. Cela signifie que par rapport a toute la variance
phénotypique observée, une faible proportion est due a la variation génétique, que le phénotype n’est pas déterminé
d’emblée par le génotype, mais modifi¢ sous I’effet de I’environnement. De méme, une héritabilité élevée ne
signifie pas que I’environnement n’affecte pas un trait ou que toute la détermination du trait est purement
génétique. Cela signifie que la plus grande partie de la variation observée dans la population est causée par la
variation entre génotypes. Cela signifie également que dans ce type de population, le phénotype est un bon
prédicteur du génotype. D’une fagon générale, il semble que 1’héritabilité a tendance a étre plus faible dans un
environnement stressant : par exemple chez des drosophiles, ’héritabilité de la largeur des ailes a été estimée a
0.09 dans un environnement stressant et a 0.69 dans un environnement non stressant (Conner et Hartl, 2004). Nous
savons d’autre part, que les traits liés a la fitness ont tendance a avoir une héritabilité faible, une des explications

possibles étant que la sélection réduit la variabilité génétique sur ce type de traits (Visscher et al., 2008).

Enfin un indice analogue au Fst (équation 2) a été défini pour évaluer la différenciation génétique en se
basant sur 1’analyse phénotypique de traits quantitatifs : le Qsr (Spitze, 1993) :

ok

Qst = (6)

J§+20ﬁ,
Ol o représente la variance génétique du trait entre populations et g2, représente la variance génétique au sein
des populations. o2, est dans le cadre du Qst équivalent 2 la variance additive V a. Plus précisément, pour le Qsr,
sous I’hypothése d’additivité des effets génétiques, il est possible d’estimer ¢ en fonction du degré

d’apparentement entre individus d’une méme famille (Le « » » indique une valeur estimée d’aprés des données) :

22 _ 1 22
Oow = T Ofamily )
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Avec 1, le coefficient d’apparentement entre individus d’une méme famille, et szam”y la variance additive des

familles dans une population (Gilbert and Whitlock, 2014; Leinonen et al., 2013). Le coefficient r vaut % pour des
demi-freres et V2 pour des pleins freres (Gilbert and Whitlock, 2014; Santiso et al., 2015; Spitze, 1993). Ainsi, dans
le cas de famille de demi-freres, le Qsr est estimé comme suit : (Gilbert and Whitlock, 2014; Spitze, 1993)

%

Qsr = 8)

~2 ~2
0p+80family

En supposant que tous les geénes agissant sur les traits phénotypiques étudiés ont des effets égaux, additifs
et indépendants, la comparaison des deux estimateurs de différenciation génétique Qsr et Fsr permet de faire des
inférences évolutives sur le moteur des différences entre populations. Si le Qsr est égal au Fsr, la dérive génétique
neutre suffit a expliquer la divergence entre les populations sans 1’intervention de la sélection naturelle (Edelaar
etal., 2011; McKay and Latta, 2002; Merild and Crnokrak, 2001). Par contre, si les traits quantitatifs sont soumis
a une sélection divergente entre les populations, des phénotypes différents seraient donc favorisés entre les
populations et le Qsr devrait étre supérieur au Fst. Enfin une sélection stabilisante qui favoriserait les mémes
phénotypes dans les différentes populations se traduirait par un Qsr inférieur au Fsr (Edelaar et al., 2011; Merild

and Crnokrak, 2001).

Une des difficultés dans la comparaison Qst Fst est d’obtenir un estimateur non biaisé et avec un intervalle
de confiance pour le Qsr. Un certain nombre de facteurs sont susceptibles de biaiser 1’estimation du Qsr: présence
de variance de dominance ou d’épistasie, effets maternels. Il est difficile de maitriser I’influence de ces sources de
biais sur 1’estimation, mais il semble qu’il soit plus probable qu’elles biaisent vers le bas le Qsr rendant
I’expérience plus conservative (Leinonen et al., 2013; Whitlock, 2008; Whitlock and Guillaume, 2009). 11 a été
montré que les approches bayésiennes d’estimation minimisent le biais comparativement aux méthodes
fréquentistes (Leinonen et al., 2013; O’Hara and Merild, 2005). D’autre part, afin de réduire 1’incertitude de
I’estimation, il est recommandé d’utiliser un minimum de vingt populations avec 10 familles par population et 5
individus par famille pour avoir une précision satisfaisante, ce qui correspond donc a des dispositifs expérimentaux

lourds.
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1.4.3.Génétique quantitative et plasticité phénotypique

Compte tenu des effets génétique, environnement et des interactions génétique x environnement, I’analyse de
génétique quantitative requiert de travailler non dans un seul mais plusieurs jardins communs (Williams et al.,
2008). L analyse des traits entre environnements permet d’étudier la plasticité, et plusieurs indices permettent alors
d’estimer quantitativement la plasticité. Le plus immédiat est la pente ou la forme de la courbe correspondant a la
norme de réaction entre le trait et les environnements. Toutefois, il en existe de nombreux et Valladares et al (2006)
en recensent 19. Ces indices sont pour la plupart corrélés entre eux (Valladares et al., 2006) et les auteurs proposent

d’utiliser le Relative Distance of Plasticity Index (RDPI) car il est plus robuste pour réaliser des tests statistiques :

RDPI = ZM w1 )

Xij+Xyj) n
Ou i fait référence a un environnement donné et i’ a un autre environnement, j fait référence au génotype (ou a la
famille), Xj; est donc la valeur du trait pour I’individu j dans I’environnement i. n correspond au nombre de
distances entre environnement calculées (par exemple pour 2 environnements A et B, il y a 1 distance possible
AB, mais pour 3 environnements A, B et C il y a 3 distances possibles AB, AC, BC). Ainsi on obtient une valeur
de RDPI par individu et par trait quel que soit le nombre d’environnements (Godoy et al., 2012). Le RDPI est
adimensionnel et compris entre 0 et 1, une valeur de 1 indiquant une plasticité maximale et celle de 0 I’absence de

plasticité.

1.5. L’adaptation locale, une des raisons du succes des espéces invasives ?

Ici, le calao se nourrit des fruits du strychnos, l'arbre a strychnine.
Les noyaux sont l'un des plus forts poisons qui existent.

L'oiseau mange la pulpe, jamais le noyau.

L'adaptation est bien plus mystérieuse que la survie des plus aptes.
André Malraux, Antimémoires, 1967

Longtemps les études sur les invasions biologiques se sont concentrées sur les aspects écologiques et ce
n’est que plus récemment que le lien entre invasion et évolution a commencé a émerger (Colautti and Lau, 2015).
En effet, les invasions biologiques représentent des expériences évolutives naturelles, elles permettent ainsi
d’étudier les processus évolutifs contemporains, quelques décennies ou siecles apres leur introduction dans leur

nouvelle aire (Colautti and Lau, 2015; Keller and Taylor, 2008; Lee, 2002; Prentis et al., 2008).
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Quand une espéce est introduite dans une nouvelle aire, il est généralement attendu qu’elle subisse un
goulot d’étranglement génétique conduisant a une réduction de la diversité génétique (richesse allélique ou taux
d’hétérozygotie) entre I’aire native et d’introduction (Dlugosch et al., 2015). En cohérence avec cette hypothese,
la plante invasive Heracleum mantegazzianum présentait ainsi une diversité génétique plus faible dans son aire
d’introduction ce qui confirmait I’effet de fondation (Henry et al., 2009). Toutefois, des méta analyses récentes
(Dlugosch et al., 2015; Dlugosch and Parker, 2008) ont montré que la réduction de diversit¢ dans 1’aire
d’introduction était souvent trés modérée (de I’ordre de 15 — 20 % en moyenne). Une explication possible est que
des introductions multiples de ’espéce invasive ont permis de limiter la réduction de diversité, comme par exemple
pour Phalaris arundinaceae et Prunus serotina (Lavergne and Molofsky, 2007; Pairon et al., 2010). La diversité
génétique peut méme dans certain cas augmenter dans 1’aire d’introduction en cas de brassage génétique entre
populations géographiquement distantes dans leur aire d’origine et mises en contact dans I’aire d’introduction
(Dlugosch et al., 2015; Dlugosch and Parker, 2008), bien que de fortes augmentations soient rares (Uller and
Leimu, 2011). C’est le cas par exemple de I’invasion par Phalaris arundinacea qui a été favorisée par une
augmentation de la variation génétique (Lavergne and Molofsky, 2007). De méme, un brassage génétique entre
populations a s@irement contribué au succes de I’invasive Silene vulgaris dans son aire d’introduction américaine
(Keller et al., 2014; Keller and Taylor, 2010). Un mécanisme peut ainsi étre ’apparition de nouveaux génotypes
car des introductions multiples successives peuvent restaurer ou augmenter la diversité perdue par brassage
génétique (Bock et al., 2014). La réduction de la variabilité génétique serait ainsi généralement limitée dans 1’aire
d’introduction ce qui est important évolutivement parlant. Une variance génétique additive suffisante est
essentielle pour ’adaptation évolutive en réponse a un changement environnemental. Le succés d’une invasion
pourrait donc étre favorisé par la présence d’une variabilité génétique additive initiale dans la population source

sur laquelle la sélection naturelle pourrait agir (Lee, 2002)

La sélection agirait au départ sur les capacités de dispersion ou sur la tolérance physiologique en réponse
aux changements environnementaux rencontrés dans les habitats d’introduction. Suite a 1’établissement de la
population, I’adaptation consisterait dans la réponse aux pressions de sélection dans le nouvel habitat comme les
gradients environnementaux (i.e. température, climat) ou les pressions biotiques exercées par les especes
rencontrées (Lee, 2002). Le succés d’une invasion biologique pourrait ainsi dépendre de la capacité des espéces
invasives a s’adapter dans un sens évolutif a un nouvel environnement. D une part, le processus d’adaptation

repose sur la variabilité génétique préexistante dans I’aire d’origine de I’espéce ; d’autre part la variabilité dépendra
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des mutations de novo c’est-a-dire depuis I’introduction. Le temps de latence précédant souvent le succés d’une
invasion apres 1’ introduction pourrait ainsi résulter du fait que ce temps serait nécessaire permettant a la population
introduite d’atteindre un certain niveau de variance génétique plutét qu’uniquement du nombre d’individus (Lee,
2002; Pappert et al., 2000). En effet, I’adaptation grace a de nouvelles mutations est plus lente que I’adaptation
liée a une variabilité génétique préexistante : le temps nécessaire pour que des mutations apparaissent et
augmentent en fréquence dans la population dépend a la fois du systéme de reproduction et du nombre d’individus
introduits (Bock et al., 2014). Le role des mutations pourrait étre plus probable dans les populations d’especes
invasives, car les modeéles d’adaptation de Fisher (1930) indiquent que de nouvelles mutations sont davantage
susceptibles d’étre bénéfiques dans des populations éloignées de leur optimum, ce qui est probablement le cas pour
une nouvelle espece envahissante (Bock et al., 2014). Cependant, dans le cas des arbres invasifs, 1’age de la
maturité sexuelle est long comparativement aux especes herbacées, aussi le nombre de générations écoulées depuis
I’introduction est plus faible et cela pourrait diminuer le potentiel adaptatif et donc invasif (Zenni et al., 2016).
Cela interroge sur la fagon dont ces ligneux ont acquis leur potentiel invasif et pose plus globalement la question

de la vitesse a laquelle 1'évolution adaptative se fait en populations naturelles.

Plusieurs études ont ainsi souligné qu’une évolution récente dans I’aire d’introduction aurait favorisé
I’invasion (Barrett et al., 2008; Blair and Wolfe, 2004; Colautti and Barrett, 2013; Dlugosch and Parker, 2008;
Felker-Quinn et al., 2013; Keller and Taylor, 2008; Lee, 2002; Maron et al., 2004; Prentis et al., 2008; Whitney
and Gabler, 2008). En effet, les différences environnementales entre les deux aires sont susceptibles de générer de
fortes pressions de sélection. Dans leur étude sur Hypericum perforatum, plante invasive originaire d’Europe et
introduite en Amérique du Nord a la fin du dix-huitieme si¢cle, Maron et al. (2004) ont réalisé plusieurs
expériences en jardin commun selon un gradient latitudinal en mélant des populations de 1’aire native et de 1’aire
d’introduction. A travers 1’étude de traits phénotypiques, ils ont mis en évidence les mémes clines latitudinaux
parmi les populations originaires de 1’aire native versus celles originaires de 1’aire invasive. Cela peut étre li¢ a
deux processus : soit des introductions multiples a partir de sources génétiques diversifiées, dans ce cas les
génotypes les plus efficaces persistent 1a ou ils sont pré-adaptés, il n’y a pas d’évolution ; soit au contraire une
adaptation évolutive. Grace a ’examen de marqueurs moléculaires AFLP, il est apparu que beaucoup de
populations avaient été fondées par des individus probablement non pré-adaptés a la latitude et aux conditions
climatiques. Aussi les auteurs concluent que ces populations semblent avoir évolué rapidement, en 150 ans, en

réponse aux conditions environnementales de leur nouvel habitat (Maron et al., 2004). Mais chez les plantes
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invasives, une des démonstrations les plus abouties d’adaptation locale rapidement acquise dans la nouvelle aire
provient de Lythrum salicaria. Lors d’une premiére étude portant sur des populations de I’aire d’introduction
américaine, les auteurs ont mis en évidence un cline latitudinal de la période de floraison, ce cline étant similaire
a celui observé entre les populations natives en Europe (Barrett et al., 2008). De plus, une étude utilisant des
marqueurs moléculaires AFLP a montré que les populations natives et introduites étaient différenciées (Chun et
al., 2009). Grace a un test de transplantation réciproque consistant en trois jardins communs répartis le long d’un
gradient latitudinal dans 1’aire d’introduction, il a ensuite ét¢ montré que le trait, fortement relié a la fitness et au
succes reproductif, « production de graines » avait une base génétique indiquant une différenciation entre
populations. Cette différenciation a été attribuée a de 1’adaptation locale, la population la plus performante étant
toujours celle plantée dans son propre environnement. Cette adaptation locale serait survenue rapidement, en une
période de 1’ordre de la centaine d’années, dans 1’aire d’introduction en réponse a une pression de sélection
environnementale le long du gradient latitudinal (Barrett et al., 2008; Colautti and Barrett, 2013). Pour conclure,
une méta-analyse récente a mis en évidence que 1’adaptation locale dans ’aire d’introduction n’est pas rare parmi
les plantes invasives (Oduor et al., 2016). Ainsi I’adaptation locale expliquerait une partie des divergences de traits
phénotypiques observées entre populations de ’aire d’introduction et pourrait interagir avec la plasticité

phénotypique qui est un autre mécanisme proposé pour expliquer le potentiel invasif d’une espéce.

11 a été souligné que la plasticité phénotypique pourrait favoriser le potentiel invasif des especes (Agrawal,
2001; Davidson et al., 2011; Richards et al., 2006). De facon conceptuelle, elle semble un facteur clef pour
permettre I’acclimatation des espéces exotiques introduites, lors du passage de ’aire native a I’aire d’introduction
(Richardson and Pysek, 2006). Aussi de nombreuses études ont porté sur la caractérisation de la plasticité des
especes invasives, soit en effectuant des comparaisons avec les especes natives des communautés envahies, soit
en comparant pour une espece donnée la plasticité dans des populations issues de I’aire native et de ’aire invasive
a l’aide de dispositifs de jardins communs. Ainsi les populations invasives de 1’arbre Melaleuca quinquenervia
présentent une plasticité supérieure aux populations natives en réponse a la variation de pH (Kaufman and Smouse,
2001). La méta-analyse réalisée par Davidson et al. (2011) sur la plasticité des plantes invasives conclut que
I’augmentation des ressources disponibles induit une réponse plastique plus marquée chez les espéces invasives
comparativement aux especes natives. Ceci a été observé par exemple chez Acer negundo, un arbre américain
invasif en Europe, dont la compétitivité par rapport aux arbres natifs de la ripisylve est liée a sa plus forte réponse

plastique face a une augmentation simultanée de lumiere et d’azote (Porté et al., 2011). Cependant, une plus grande
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plasticité ne semble pas forcement associée a un gain de fitness (Davidson et al., 2011). De plus une méta-analyse
et une comparaison multi espéces n’ont pas montré de différence de plasticité entre les espéces natives et invasives
(Godoy et al., 2011; Palacio-Lépez and Gianoli, 2011). Pour tester si la plasticité peut €tre adaptative ou non, des
suivis multigénérationnels, pendant 11 ans, ont été réalisés sur la réponse de populations de I’herbacée invasive
Polygonum cespitosum (Sultan et al., 2013). Les populations récentes sont plus plastiques en réponse a une
augmentation de lumiere ou de nutriments, mais elles ont aussi gagné en fitness (évaluée par les capacités
reproductives), suggérant que la plasticité observée serait adaptative (Sultan et al., 2013). Récemment, plusieurs
études ont cependant montré que la plasticité des espéces invasives pouvaient étre non pas le résultat d’une
adaptation post-introduction mais était un caractere pré-adaptatif, c’est-a-dire une caractéristique acquise dans

I’aire d’origine avant I’introduction (Lamarque et al., 2013; van Kleunen et al., 2011b).

Pour conclure cette partie, 1’étude des invasions biologiques sous un angle évolutif a permis de dévoiler que
I’évolution rapide se produisait naturellement et pouvait conduire a de ’adaptation locale chez les espéces

invasives expliquant leur succes.

1.6. De la dissémination du robinier dans les foréts européennes

Et les bois toujours verts s iront rajeunissant
Victor Hugo, Soleils Couchants, 1829

Mon travail de recherche portait sur I’histoire de 1’introduction et le role de 1’évolution lors de I’invasion
par le robinier faux acacia : Robinia pseudoacacia en Europe.

Le robinier faux-acacia est un arbre pionnier de la famille des Fabacées, pouvant atteindre 30 metres de
haut, qui se reproduit a la fois de facon sexuée et asexuée par drageonnage (Cierjacks et al., 2013). Ses graines
présentent une forte dormance physique due a leurs téguments résistants et imperméables. C’est un arbre originaire
d’ Amérique du Nord ot il occupe une aire disjointe (Fig 2) dans I’est des Etats-Unis (Little, 1971). La plus grande
partie de son aire de répartition, a 1’est, correspond au plateau des Appalaches et chevauche onze Etats tandis que

la plus petite a I’ouest s’étend sur les monts Ozark et englobe partiellement trois états.
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Fig 2 Aire de répartition naturelle du robinier faux acacia (Robinia pseudoacacia) en Amérique du nord (en
bleu). R. pseudoacacia occupe une aire disjointe dans ’est des Etats-Unis. La plus grande partie a 1’est
correspond au plateau des Appalaches et chevauche onze Etats tandis que la plus petite a I’ouest correspond

aux monts Ozark et englobe partiellement trois états (d’apres Little 1971).

Il semble que cet arbre a croissance rapide et dont le bois possede des propriétés imputrescibles ait été€ remarqué
par les populations natives qui 1’auraient cultivé. Les colons se seraient également vite approprié ces usages et

I’auraient déplacé abondamment en Amérique comme |’attestent Michaux dans son livre « Histoire des arbres

forestiers d’Amérique septentrionale tome III » (1813) et William Cobbett dans son ouvrage « The woodlands »
(1825). Cela a méme pu induire en erreur certains voyageurs, comme Miller qui certifie que le robinier est natif
du Massachusetts (Michener, 1988). Actuellement on le retrouve dans chaque état des Etats-Unis ainsi qu’au
Canada (Schiitt 1994). Pourtant son bois n’est plus employ¢ dans son aire native en raison d’un insecte pathogene
dont les chenilles y creusent des galeries dans le bois le rendant impropre a la construction. De facon prophétique,
Michaux relevait dans son livre’ : « malheureusement, depuis 15 a 20 ans, il est survenu une sorte d’obstacle, qui
sera un grand empéchement aux tentatives qu’on pourra faire, dans la suite pour propager 1’ Acacia dans toutes les
parties des Etats-Unis, anciennement habitées ; cet obstacle est dii a un insecte ailé qui, depuis cette époque, attaque

le tronc des Acacias vivans [...] ; il perce I’écorce, s’introduit dans le centre et le ronge en tous sens [...], les arbres

3 J’ai volontairement conservé ’orthographe originelle dans cette citation.
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ainsi affectés, cedent facilement aux efforts des vents et se brisent. Cet inconvénient est tel que beaucoup de
personnes renoncent a planter des Acacias. [...] Il doit donc résulter de ceci que les Acacias, venant successivement
a disparoitre dans les foréts Américaines par la consommation journaliére qui s’en fait, et ne pouvant plus étre
reproduits dans les endroits anciennement habités, a cause de cet insecte, ils pourront devenir tres rares dans les
pays d’ou ils sont originaires, pendant qu’en Europe, ou on n’éprouve pas cet accident, on les propagera avec la

plus grande facilité » (Michaux, 1813).

L’introduction du robinier en Europe est toujours enveloppée de mystére. Il a été introduit en Europe au début
du XVII*™ siécle et il est maintenant présent dans tous les pays européens. Les ouvrages populaires indiquent
fréquemment que sa premiere introduction aurait eu lieu en France en 1601 et que ce serait Jean Robin (1550 —
1629) le botaniste du roi Henri IV qui en serait ’auteur. Un siecle plus tard, Carl Von Linné aurait doté le robinier
de son nom en reconnaissance du travail accompli par Jean Robin et son fils Vespasien dans I’acclimatation et la
dissémination du robinier en Europe. Il semble pourtant peu probable que cette date de 1601 soit exacte car le
robinier est absent (Wein 1930 cité par Cierjacks et al., 2013) de la liste éditée par Jean et Vespasien Robin en

1601(« Catalogue de son jardin ») et 1620 (« Histoire des plantes nouvellement trouvées en 1’isle de Virginie »).

D’apres nos recherches, la premiere mention de cette espece est faite en Angleterre par John Tradescant (1634)

dans son catalogue « Plantarum in horto lohannem Tradescanti » (cité dans « Early British botanists and their

gardens » par Gunther, 1922) sous le nom Locusta virginiana arbor et presque simultanément en France dans

I’ouvrage Plantarum canadesium historia (1635) par Jacques Philippe Cornuti, I’ami de Vespasien Robin, sous

I’appellation Acacia americana robini (Fig 3).

Hamel (1854) rapporte que le fils de John Tradescant, a voyagé en Virginie, qui recouvrait alors les états actuels
de Virginie, Virginie occidentale et du Kentucky, avant 1640 et il est attesté qu’il a ramené diverses espéces de
plantes avec lui, il est ainsi probable que ce soit a lui que 1’on doive la premiére importation du robinier en Europe
depuis la Virginie. Il est de plus établi que John Tradescant pere échangeait des graines avec Jean Robin depuis
1601. En effet John Tradescant avait été chargé du jardin de la propriété de Lord Salisbury a Hatfield en 1611 et
ses registres indiquent qu’il a recu des variétés de « Master Robyns » qui n’est autre que Jean Robin. Nous
retrouvons plus tard, en 1629, des traces d’un échange de plantes ornementales (Iris affracanis, Iris pertyca ...)
entre Robin et John Tradescant qu’il cultiva dans son jardin de Lambeth (Gunther 1922). Ainsi une hypothese

probable est que Tradescant échangeant des graines depuis 1601 avec les Robin, ait envoyé des graines de robinier
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a Vespasien Robin qui les aurait cultivées dont 1’arbre planté en 1634 au jardin des plantes, anciennement appelé

le jardin royal, a Paris (Biographie Universelle, 1824).

1y - « Jacobi Cornut}
Ao, A ‘NiAK’OBIN,L

~
3
e

3

Fig 3 Gravure du robinier alors connu sous le nom Acacia americana robini parue dans le livre Plantarum

canadesium historia (1635) de Jacques Philippe Cornuti, ami de Vespasien Robin.

En Europe, aprés une période d’intérét pour son aspect ornemental, son feuillage gracile et ses fleurs odorantes,

il passe de mode et tombe en désuétude. Liger dans son Dictionnaire pratique du bon ménager (1722) en parle en

ces termes : « On a vu autrefois, et surtout dans la nouveauté, qu'on élevait beaucoup d'acacias ; mais aujourd'hui
on s'en est pour ainsi dire dégotité. On en plantait des allées, et on en formait des berceaux. Il croit fort vite et
produit dans le printemps des fleurs dont I'odeur est fort agréable : mais comme il est fort sujet a se verser, qu'il a
I'écorce raboteuse et le feuillage tres petit, on ne s'en est plus soucié dans les jardins d'ornement ; et si I'on en voit
encore en quelques endroits, c'est qu'on les y a bien voulu laisser. On ététe cet arbre de temps en temps ; mais cette
opération le rend difforme. On ne peut souffrir, aujourd'hui l'acacia tout au plus que dans quelques cours ou il
exhale une odeur fort agréable ».

Cependant, il semble étre redécouvert pour les qualités de son bois a partir du milieu du 18°™ sigcle. Nicolas

Francois de Neufchateau s’exprime ainsi dans son livre Lettre sur le robinier (1807) « Mais depuis cinquante ans,
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cet arbre mieux connu a été vengé de I’oubli qui avait succédé a sa premicre vogue. On a senti le tort qu’on avait
de I’abandonner, tandis qu’il réunit différentes propriétés qui le mettent au rang de nos arbres les plus utiles ». En
effet, les explorateurs américains de retour en Europe assurérent la promotion de cet arbre pour la foresterie.
Michaux (1813) décrivit I’abondance de cet arbre dans les mont Alleghany en Pennsylvanie et Virginie
Occidentale et indiqua que depuis la fin du XVIII*™ siécle, cet arbre était davantage considéré pour les propriétés
de son bois que pour son aspect ornemental. A la méme époque, 1’homme politique anglais, exilé aux Etats-Unis,
William Cobbett, fut dithyrambique sur les qualités de cette essence et assura la publicité de I’espéce en Europe.
Dans son ouvrage, il t¢émoigne ainsi de son rdle dans la dissémination du robinier en Europe : « I sold the plants;
and, since that time, I have sold altogether more than a million of them » ajoutant que « My seed has always come
from the neighborhood of Harrisburgh in Pennsylvania »* (Cobbett, 1825).

A partir de tous ces éléments historiques, nous pouvons conclure que la propagation du robinier en Europe a
probablement connu un temps de latence entre sa premiére introduction au début du XVII®™ sigcle, probablement
depuis la Virginie (états actuels de Virginie et Virginie occidentale), et sa redécouverte au cours du X VIII*™ siecle
qui a vraisemblablement entériné une nouvelle vague d’introduction, probablement en partie depuis la
Pennsylvanie. Plus récemment, au cours du XXeéme siecle, des programmes de sélection ont été entrepris par
plusieurs pays d’Europe centrale (Keresztesi, 1983; Liesebach et al., 2004; Straker et al., 2015). Actuellement la
Hongrie est le meneur européen dans la production de semis et leurs provenances sélectionnées sont distribuées
largement a travers I’Europe (Keresztesi, 1983; Liesebach et al., 2004; Straker et al., 2015).

En dehors de la propagation par plantation pour I’ornementation ou la foresterie, le robinier faux-acacia s’est
largement dispersé dans les milieux naturels (foréts, prairies, zones urbaines) d’Europe. Ainsi, en Hongrie, il est
devenu la premiere essence forestiere du pays, non seulement par ses plantations, mais aussi par sa dynamique
naturelle : les plantations de robinier représentent 22% des surfaces forestieres (Balogh et al., 2007), mais il est
présent dans 30 a 50% des zones boisées feuillues et 40 a 65 % des prairies (Botta-Dukat, 2008). Sa propagation
a courte distance des arbres adultes est principalement liée a la production de drageons (Radtke et al., 2013) et des
suivis temporels ou des études moléculaires ont mis en évidence des distances de dispersion de 1 a 2 m par an
(Cierjacks et al., 2013; Crosti et al., 2016). Des études menées en Allemagne et au Japon ont montré que ses graines

étaient dispersées a longue distance, dans les gousses : par le vent ou les courants d’air des véhicules, elles peuvent

4 J’ai volontairement laissé les citations de William Cobbett en version originale. Les traductions en frangais
seraient : « J'ai vendu les plantes; et, depuis lors, j'en ai vendu plus d'un million » et « Mes graines sont toujours
venues du voisinage de Harrisburg en Pennsylvanie ».
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ainsi atteindre des distances de plusieurs dizaines de metres (67 m) (Morimoto et al., 2010; von der Lippe and
Kowarik, 2006) et par les rivieres, elles parcourent facilement 400 m, 25% des graines suivies ayant atteint au
moins 1200 m (Sdumel and Kowarik, 2013). Ainsi dans la plupart des pays d’Europe, I’espéce naturalisée présente
une forte dispersion, analysée par de nombreuses études (Cierjacks et al., 2013; Sitzia et al., 2016; Vitkov4 et al.,
2017) et le robinier faux-acacia est depuis classé parmi les 100 espéces les plus invasives d’Europe (DAISIE,
2009).

De cette analyse et de nos échanges avec les différents acteurs territoriaux dans le Sud-Ouest de la France, nous
pouvons constater que le robinier faux-acacia se retrouve au centre d’un conflit d’usage : d’un c6té les forestiers
promeuvent la plantation de cette essence aux qualités indéniables et de I’autre les gestionnaires de milieux naturels
tentent de limiter sa progression dans les zones qu’ils souhaitent protéger. Ainsi outre 1’intérét fondamental dans
la compréhension des mécanismes évolutifs sous-jacents a I’invasion, il apparait important d’appréhender 1’origine

du robinier européen et les raisons de son succes invasif.

1.7. Objectifs de ce travail de recherche

Dans ce travail de recherche, j’ai voulu analyser ’histoire du robinier faux-acacia en Europe, d’un point de
vue évolutif et écologique et ainsi apporter des éléments permettant de faire le lien entre la biologie évolutive et la
compréhension de 1’invasion européenne par le robinier. Les objectifs généraux étaient de comprendre 1’histoire
de I’introduction du robinier en Europe et ses conséquences sur la diversité et la structuration génétique des
populations en Europe, d’évaluer 1’existence d’une réponse adaptative des populations dans ce nouvel

environnement, liée a une évolution rapide de caracteres phénotypiques.

Dans un premier temps (chapitre 1), j’ai voulu éclaircir ’histoire de I’introduction du robinier européen, en
recherchant 1’origine de ses populations dans 1’aire native a 1’aide d’une étude comparative de génétique des
populations au sein de I’aire invasive et de I’aire native. Pour cela nous avons entrepris un large échantillonnage
de populations a travers de ces deux aires et nous avons génotypé les individus prélevés a I’aide de marqueurs SNP
récemment développés dans notre laboratoire (Verdu et al., 2016). Nous nous sommes posé les questions suivantes,
i) Quelles sont les populations sources du robinier introduit en Europe ? ii) Quel est le degré de différenciation
génétique entre populations de ’aire native et de 1’aire d’introduction ? iii) L’introduction s’est-elle accompagnée

d’une perte de diversité génétique liée a un effet de fondation ?
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D’autre part, nous avons souhaité comprendre quels traits favorisaient ’invasion, notamment les traits au stade
juvénile, phase clé de I’installation. En effet, il apparait que la germination et les stades juvéniles sont cruciaux
pour le succes reproductif des individus et la sélection ceuvrant sur ces stades juvéniles peut mener a de I’adaptation
locale (Donohue et al., 2010; Postma and Agren, 2016). Plus spécifiquement chez les especes invasives, de
nombreuses études ont montré 1’importance de la germination et des stades juvéniles dans le succes de 1’invasion
(Beckmann et al., 2011; Blair and Wolfe, 2004; Erfmeier and Bruelheide, 2005; Gioria and Pysek, 2016; Hirsch
etal., 2017, 2012; Leiblein-Wild et al., 2014). Des changements phénotypiques dans cette phase précoce de la vie
des individus ont été mis en évidence chez plusieurs especes dans la vitesse de germination ou le taux de
germination entre l’aire native et l’aire invasive. Par exemple les populations invasives de [’arbuste
Rhododendron ponticum présentaient une phénologie des stades juvéniles significativement plus rapide que celle
observée pour les populations de ’aire native (Erfmeier and Bruelheide, 2005) ; ou encore, I’arbuste Hypericum
perforatum présentait un taux de germination plus élevé dans 1’aire d’introduction (Beckmann et al., 2011). Nous
avons ainsi mis en ceuvre deux expérimentations de génétique quantitative, permettant d’évaluer la germination et

le développement de jeunes robiniers soumis a des environnements thermiques différents.

Ces expérimentations ont nécessité de semer un grand nombre d’individus, en tout 5000 graines ont été mises
a germer. Toutefois, les graines de robinier présentent une forte dormance physique qui nécessite d’étre levée : la
dormance est due au tégument dur et imperméable de la graine, il est nécessaire de les abimer pour permettre a
I’eau de traverser le tégument et d’assurer la germination. En effet sans traitement de scarification préalable, le
taux de germination est naturellement tres faible, inférieur a 10 % (Cierjacks et al., 2013). Dans la littérature
scientifique, quelques méthodes sont proposées, mais sont souvent peu décrites et a 1’efficacité parfois peu élevée.
Les forestiers emploient fréquemment une bétonniere dans laquelle ils placent les graines avec du sable. Afin de
disposer d’une méthode standardisée, répétable et gérable sur des échantillons de grande taille hiérarchisés (par
populations / familles), préalablement a nos expérimentations, nous avons développé une méthode de levée de
dormance mise au point sur graines de robinier et testée sur d’autres Fabacées invasives dont les graines présentent

le méme phénomene de dormance physique. Ce travail est présenté dans le chapitre 2.

Au sein de I’aire d’introduction d’une part (chapitre 3), j’ai cherché a tester I’existence d’une adaptation locale

entre populations de la moitié sud (Aquitaine, France) et de la moiti¢é nord (Wallonie, Belgique) de 1’aire
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européenne occidentale. Nous avons ainsi comparé vingt populations au sein de deux environnements caractérisés
par 4°C de différence de température de ’air (différence moyenne au printemps entre Aquitaine et Wallonie). .
Mes questions de recherche étaient : i) Observe-t-on de la plasticité phénotypique en réponse a la température sur
les traits étudiés au niveau de la population ? ii) Existe-t-il des différences phénotypiques entre populations en

relation avec la température et leur origine, suggérant une adaptation locale ?

Puis (chapitre 4), j’ai évalué le role de processus évolutifs (évolution rapide, plasticité) dans le succes de
I’invasion par le robinier dans une approche de génétique quantitative évaluant les réponses a la température (3
niveaux) en jardins communs de populations natives et invasives de robinier. Mes questions de recherches étaient :
i) Les populations ou les aires sont-elles génétiquement différenciées sur la base des traits juvéniles étudiés ? ii)
Quelle est I’intensité de la plasticité en réponse a la variation de température ? iii) Observe-t-on un signal

d’adaptation locale des populations de 1’aire native et/ou de 1’aire invasive ?
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Chapitre 1

Few North-Appalachian populations are the sources of European black locust

43



TITLE

Few North-Appalachian populations are the sources of European black locust

STATUS

Submitted to Evolutionary Applications

AUTHORS
Bouteiller XP!, Verdu CF?, Aikio E?, Bloese P*, Dainou K2, Delcamp A!, De Thier O%, Guichoux E', Mengal C?,

Monty A’, Pucheu M!, van Loo M®, Porté AJ', Lassois L?, Mariette S'

'BIOGECO, INRA, Univ. Bordeaux, FR-33610, Cestas, France

Biodiversity and Landscape Unit, Gembloux Agro-Bio Tech, University of Liege, BE-5030, Gembloux, Belgium
3Department of Genetics and Physiology, University of Oulu, Oulu, Finland

“Department of Forestry, Michigan State University, East Lansing, Michigan, USA

SForest Management Unit, Gembloux Agro-Bio Tech, University of Li¢ge, BE-5030, Gembloux, Belgium

Department of Botany and Biodiversity Research, University of Vienna, Vienna, Austria

CORRESPONDENCE
bouteiller.xavier @ gmail.com

stephanie.mariette @inra.fr

Acknowledgments

We would like to thank all people who helped us for sampling black locust populations: Fred Huber from George
Washington & Jefferson National Forests and all Rangers from the USDA Forest Service for their precious help
in the sampling of black locust leaves in the USA (CV field work), Dr Gideon Bradburd from the Michigan State
University for his support in America (XPB field work), Dr Santiago Gonzalez-Martinez (BIOGECO - France)
who helped us to organize sampling through Spain and to all scientists who sampled for us or with us wild

populations of black locust all through Europe, i.e. Dennis Born (Technische Universitit- Germany), Marianne



Correard (INRA - Avignon -France), Christopher Galanos (Hellenic Open University - Greece), Dr Pablo
Goikoetxea (Neiker - Spain), Dr Emilio Laguna(University of Valencia - Spain), Dr Roman Longaner and Antonin
Martinik (Mendel University — Czech Republic), Dr Juan Pino (Universitat Autonoma de Barcelona - Spain),
Alexandra Quenu and Sébastien Irola (SMABVC -France), Dr Volker Schneck (Thiinen Institute of Forest
Genetics -Germany), Dr Tomasz Wojda & Dr Martin Klisz (Forest Research Institute —Poland) and Dr Rafael Zas
(Mision Biologica de Galicia - Spain) and Dr Kevin Walker and the Botanical Society of Britain and Ireland who
kindly helped us to locate English populations of black locust. Special thanks to Régis Burtlett and Rapha¢l Segura
for the help in sampling UK populations. We also thank Christophe Orazio (EFI — France), Nicolas Cheval and Dr
Patrick Patuszka from (UE INRA — France) for helping us sampling European provenances within REINFFORCE
project

This study was financially supported by the Forest and Nature Management Research Unit of Gembloux Agro-
BioTech, The BioGeCo INRA-Univ Bordeaux Research Unit, the Special Research Fund of the University of
Liege, the Société Francaise d’Ecologie, the French Agence de I’Eau, the ANR-10-EQPX-16 Xyloforest, the EU
COST Action FP1403 "Non-Native Tree Species for European Forests - Experiences, Risks and Opportunities”
and the Transnational Access to Research Infrastructures activity in the 7" Framework Program of the EC under

the Trees4Future project (n0.284181). Special thanks to Philippe Lejeune, for supporting the collaborative project.



ABSTRACT

The role of evolution in biological invasion studies is often overlooked. In order to evaluate the evolutionary
mechanisms behind invasiveness, it is crucial to identify the population sources of the introduction. Population
genetics studies are underway on Robinia pseudoacacia L., a North American tree which is now one of the worst
invasive tree species in Europe. We realized a large sampling both in invasive and native range, 63 populations
were sampled and 818 individuals were genotyped using 113 SNPs. We then detected clonal genotypes in each
population and analyzed population structure both between and within ranges and we compared genetic diversity
among ranges, enlarging the number of SNPs to mitigate the ascertainment bias. First, we demonstrated that
European black locust was introduced from only a limited number of populations located in Appalachians
Mountains, this is in agreement with historical documents that we briefly reviewed in this study. Within America,
population structure reflected long time process whereas in Europe it was largely impacted by human activities.
Second, we evidenced a genetic bottleneck among ranges with a decrease in allelic richness and total number of
alleles in Europe. Lastly, we found more clonality within European populations. Black locust became invasive in
Europe although being introduced from a reduced part of its native distribution. Our results suggest that human
activity was a major actor promoting invasion. Indeed human conducted breeding programs in Europe and traded
seeds throughout the introduced range that likely promoted invasion. We suggest to not introduce the missing

American genetic cluster to Europe.

KEYWORDS
Robinia pseudoacacia, biological invasion, population genetics, introduction history, bottleneck, single nucleotide

polymorphism



1. Introduction

Since their first definition in Charles Elton’s book, biological invasions have been increasingly studied during the
last decades. Compared to ecological impacts and management questions raised by many invasive species, the role
of evolution in biological invasions has been long overlooked (Colautti & Lau, 2015). In order to fill this void of
knowledge, it is crucial to identify the population sources of the introduction. Indeed, knowing the origin of the
introduced populations allows a better understanding of evolutionary mechanisms behind invasiveness, such as
the role of selection, local adaptation or admixture (Colautti & Lau, 2015; Dlugosch, Anderson, Braasch, Cang, &
Gillette, 2015; Stephen R. Keller & Taylor, 2008). Practical applications of such studies are to identify source risk
and predict invasive potential of a population (Chown et al., 2015).

When a species is introduced in a new range, it is generally expected to experience a genetic bottleneck leading to
a loss of genetic diversity (i.e. allelic richness or heterozygosity) (Dlugosch et al., 2015). For example the invasive
plant Heracleum mantegazzianum exhibited a lower diversity in the invasive range attesting a strong founder event
(Henry et al., 2009). However, some studies (Dlugosch et al., 2015; Dlugosch & Parker, 2008) emphasized that
the loss of genetic diversity among native and invasive range was generally weak (15 — 20 % in average). This can
be explained by multiple introductions that limited the loss of diversity, as for Phalaris arundinaceae or Prunus
serotina (Lavergne & Molofsky, 2007; Pairon et al., 2010). Genetic diversity is even bound to increase in the
invasive range in the case of strong populations admixture (Dlugosch et al., 2015; Dlugosch & Parker, 2008),
although large increase is rare (Uller & Leimu, 2011). For example, Phalaris arundinacea invasion was promoted
by an increased genetic variation (Lavergne & Molofsky, 2007). Genomic admixture was likely to have favored
the success of Silene vulgaris in its new American range (Keller, Fields, Berardi, & Taylor, 2014; Keller & Taylor,
2010).

Additionally to propagule pressure during introduction, the mating system can strongly impact the diversity and
the genetic structure of populations. Clonal or self-fertilizing species are likely to experience a stronger loss of
genetic diversity whereas a bottleneck effect may be reduced for outcrossing species (Baker, 1967; Pappert,
Hamrick, & Donovan, 2000). For example, the loss of genetic diversity between native and invasive ranges was
more important for purely clonal than for sexual populations of the invasive Oxalis pes-caprae (Ferrero et al.,
2015).

Among all invasive species, trees and shrubs have been little studied (Richardson & Rejmanek, 2011) although

they can strongly impact ecosystems. Contrary to many herbaceous species, invasive trees (357 tree species, i.e.



nearly 0.5% of all trees species; Richardson & Rejmanek, 2011) have often been voluntarily introduced in the new
range for horticulture or forestry (Richardson & Rejmdnek, 2011). Thus as a result of human interests, multiple
repeated introductions could be expected and may have shaped their diversity in the introduced range (Hirsch,
Richardson, & Le Roux, 2017). Furthermore, invasive trees are characterized by a longer generation time
compared to invasive herbaceous species; this life-history trait may influence differentiation rate between ranges,
and the few centuries and tree generations passed since the first introductions challenge the study of evolutionary
processes in invasive trees (Hirsch et al., 2017). Population genetics studies of invasive trees especially including
both invasive and native ranges have not commonly been conducted. To our knowledge, few studies evidenced
mostly multiple introductions from native range to invasive range as for Acacia saligna (Thompson, Bellstedt,
Richardson, Wilson, & Le Roux, 2015), Pinus tadea (Zenni, Bailey, & Simberloff, 2014) which have been widely
sampled from native range and exhibited high admixture level within invasive range, or Prunus serotina (Pairon
et al., 2010) which has been introduced several times but from a limited part of the native range.

Black locust Robinia pseudoacacia L. (Fabaceae) is native to North America and is considered an invasive tree at
the world scale (eight regions among the 14 defined by Richardson & Rejmanek, 2011). In Europe, it is now
recognized as one of the 100 worst invasive species (DAISIE, 2006, 2009). Although knowledge on its genetic
diversity represents a key element to develop further ecological or evolutionary studies (Lawson Handley et al.,
2011), little information exists on its genetic diversity and structure in introduced ranges, nor regarding its origin
and differentiation from the population sources in North America. The only studies we know of in Europe
compared four American populations to sixteen German and Hungarian populations (Liesebach & Schneck, 2012;
Liesebach, Yang, & Schneck, 2004), but results remained mostly inconclusive, although suggesting a high genetic
differentiation between American populations. Modern tools of molecular population genetics have proved to be
useful to seek the geographic origins of invasive species, complementing or solving the lack of historical
knowledge (Besnard et al., 2014; Chown et al., 2015; Cristescu, 2015; Hoos, Whitman Miller, Ruiz, Vrijenhoek,
& Geller, 2010). Using SNP markers developed for black locust (Verdu et al., 2016), we investigated the
introduction history and genetic diversity of black locust in its native range and European invasive range, in
particular by answering the following questions: 1) Could we identify the native population sources of European
black locust? 2) What is the genetic differentiation within and between ranges? 3) Can we detect a founder event
associated with a loss of genetic diversity?

In order to put our results in perspective with n the historiography of black locust introduction to Europe, we

performed a bibliographic study that is presented hereafter.



Short review of Robinia pseudoacacia introduction history in Europe

Black locust is native to North America where it naturally occurred in the eastern part of the United States, with a
native range consisting of two disjoint areas (Little, 1971): the largest area corresponded to the Appalachian
Mountains and partially encompasses several current States (i.e. Pennsylvania, Maryland, West Virginia, Virginia,
North Carolina, South Carolina, Georgia, Alabama, Tennessee, Kentucky, and Ohio); the smallest area was located
further west in the Ozark Mountains (i.e. Missouri, Arkansas and Oklahoma). In America, black locust was
intensively displaced by the settlers due to the undeniable interest of its wood as attested by Michaux in “Histoire
des arbres d’Amériques septentrionales tome III” (1813) or Cobbett in his book “the woodlands” (1825). These
events sometimes lead to misinterpretation of its native distribution, for example Miller’s in his Gardeners
Dictionary (1756 -1759) wrongly certified that black locust was native to Massachusetts (Michener, 1988). At the
present, it is spread in every state of the contiguous USA and also in British Columbia, Québec, Newfoundland
and Labrador in Canada (Schiitt 1994). How and when its first introduction in Europe occurred is not exactly
known and is still shrouded in mystery. It was introduced to Europe during the early 17" century and it is now
present in all European countries. It is usually said in popular works that first European introduction was
accomplished in France by Jean Robin (1550 — 1629), botanist of King Henri the Fourth in 1601. One century
later, Carl Von Linné recognized the work realized by the Robins’ father (Jean) and son (Vespasien) to acclimate
black locust in Europe by giving it his current name. Actually, it seemed that the date of 1601 was very unlikely
since black locust is absent (Wein 1930 cited by Cierjacks et al., 2013) from the lists edited by Jean and Vespasien
Robin in 1601 (“catalogue de son jardin”) and in 1620 (“histoire des plantes nouvellement trouvées en l’isle de
Virginie”). To our knowledge, first citations of the species appeared in England in the John Tradescant list in
“plantarum in horto Iohannem Tradescanti” (1634) (cited in “Early British botanists and their gardens” by
Gunther, 1922) with the name Locusta virginiana arbor and quasi-simultaneously in France in the book Plantarum
canadesium historia (1635) by Vespasien Robin friend’s Jacques Philippe Cornuti with the name Acacia
americana robini. Moreover, Tradescant the younger travelled in Virginia before 1640 (Hamel, 1854) and since it
is attested that he brought back several plants with him, it is likely that he was the one who first introduced black
locust seeds from Virginia to Europe. It is established that Tradescant the elder corresponded and exchanged seeds
with the Robins since 1601 (Gunther, 1922); thus he would have sent some seeds to Vespasien Robin in France,
who would have cultivated it (for example as the one planted in 1634 in the King’s garden in Paris (“jardin des

plantes”; in Biographie Universelle, 1824)).



In Europe, it seems that first introduction was followed by a period of interest for its ornamental aspect but it
subsequently fell into disuse in the early 18" century as explained in a very critical dictionary about black locust
of 1722 quoted by Nicolas Francois de Neufchateau in his book “lettre sur le robinier” (1807). Then starting from
the middle of the 18" century, American explorers came back to Europe and promoted the use of black locust in
forestry: for instance, Michaux (1813) described the abundance of this tree in the Allegheny mountains over
Pennsylvania and West Virginia and indicated that since the end of the 18" century the tree was even more
considered for the excellent qualities of its wood, than for the beauty of its foliage and flowers. At the same time,
the English politician William Cobbett who emigrated to America in the late 18™ century emphasized all the
qualities of this tree, and promoted its planting in Europe: “I sold the plants; and, since that time, I have sold
altogether more than a million of them” adding that “My seed has always come from the neighborhood of
Harrisburgh in Pennsylvania” (Cobbett, 1825).

From these elements, we can conclude that black locust European dissemination seemed to have experienced a lag
phase between its first introduction, possibly from Virginia during the early 17" century, and its rediscovery in the
middle of the 18" century leading to a new wave of introductions probably from Pennsylvania and the Virginias.
More recently starting at the beginning of the 20™ century, breeding programs have been undertaken in central
Europe (Keresztesi, 1983; Liesebach et al., 2004; Straker, Quinn, Voigt, Lee, & Kling, 2015). Currently, Hungary
is the European leader in production of black locust seedlings and their selected provenances for wood production
are now widely distributed in Europe for new forest plantations (Keresztesi, 1983; Liesebach et al., 2004; Straker

et al., 2015).

2. Material and Methods

2.1. Sampling

Sixty-three populations of black locust were sampled both in the native range (29 populations) and in the European
invasive range (34 populations). Sampling was conducted between spring 2014 and fall 2016 (Table 1 and
Appendix 1) by different collaborators using a similar protocol: between 10 and 30 trees were sampled in each
population. Samples were collected either in common gardens or in natural populations. The total sampling

corresponded to 818 individuals, 402 from Europe and 416 from North America.



Table 1 General information on the sampled populations. Range corresponds either to Europe (EU) or the USA

(US) with indication of either the country or the state. N is number of individuals genotyped per

population. GPS coordinates are provided using the WGS84 geographic projection.

Range Country/State

Population name

N genotyped

X Long WGS84 Y Lat WGS84

EU
EU
EU
EU
EU
EU
EU
EU
EU
EU
EU
EU
EU
EU
EU
EU
EU
EU
EU
EU
EU
EU
EU
EU
EU
EU
EU
EU
EU
EU
EU
EU
EU
EU
us
us
us
us
us
us
us
us
us
us
us
us
us
us
us
us
us
us
us
us
us
us
us
us
us
us
us
us
us

France

Czech Republic
Hungary

Romania

Belgium

Poland

Spain

Bulgaria
Netherland
Germany

France

France

England

England
Macedonia
Germany

Spain

Germany

Bulgaria

Hungary

Germany

Poland

Poland

Germany

Hungary

France

Greece

Slovakia

Poland

Turkey
Netherland

Spain

Spain

Austria

PA - Pennsylvania
VA - Virginia

NC - North Carolina
WV - West Virginia
TN - Tennessee

KY - Kentucky

KY - Kentucky

AR - Arkansas

WV - West Virginia
AR - Arkansas

OH - Ohio

WV - West Virginia
NC - North Carolina
KY - Kentucky

AR - Arkansas

WV - West Virginia
AR - Arkansas

NC - North Carolina
WV - West Virginia
VA - Virginia

MD - Maryland
WV - West Virginia
VA - Virginia

KY - Kentucky

KY - Kentucky

KY - Kentucky

AR - Arkansas

OH - Ohio

VA - Virginia

Barthelasse Avignon
Brno

Budapest

Carei

Corphalie

Drewnica

Gafos Galicia

Gorna Oryahovitsa-Kozarevec

Kelpen-Oler

Klein

La Flotte

La Gouaneyre
London Streat Ham
London Wandworth
Macedonia
Meppen

Montseny
Munchenberg

Novi Pazar-Kulevcha
Nyirsegi
Obermeidenrich
Pinczow

Poznan

Priesterweg Naturpark

Pusztavacs
Remy

Rhodos
Slovakia
Szczecin

Turkey

Uden

Valencia

Vitoria

Wien
ALTOONA
Barbours Creek
Blue Ridge
CAMP CREEK
CHATTANOOGA
DANIEL BOONE NF
Eriline
FAYETTEVILLE
FORT MILL RIDGE
FORT SMITH
Ironton
LEWISBURG
Locust Cove
Morehead
OUACHITA
Perry

Pleasant Hill
SHOOTING CREEK
Slatyfork
Stokesville

US GRP 1

US GRP 2

US GRP 3

US GRP 4

US GRP 5

US GRP 6
Victor

WAYNE NF
Whiteop

19
11
20
11
10
10
12
12
12
11

6

6
10
10
12
12
12
12
12
12
12
10
12
12
10
12
12
12
12
11
11
19
13
12
11
21
22
12
12
12
22
10
12
12
22

7
22
22
12
22

4
11
17
22
15
11

6

6

8

7
22
12
22

4.81781
16.5178
19.1066667
22.44863
5.2588
21.2508
-8.61666667
25.694339
5.824992
9.08888889
-0.30478
-0.27251
0.14327
0.16347
21.570794
7.376964
2.51236
14.04553
27.195081
19.041456
6.815636
20.7022
16.80831
13.3578
19.505619
2.675194
27.9444444
19.866761
14.548233
32.903719
5.617717
-0.784339
-1.94188
16.47286
-78.3832
-80.11
-82.6722
-81.1034
-85.783
-83.6452
-83.54
-94.205
-78.7971
-94.2895
-82.46
-80.3812
-83.71
-83.4663
-93.8374
-78.66
-93.46
-83.6284
-80

-79.3
-78.75
-81.1
-79.9333333
-84.5
-84.5333333
-83.6833333
-93.05
-82.5935
-81.6562

43.96459
49.0423
47.6625
47.660695
50.5389
52.2528
42.3833333
43.11872
51.205358
49.9911111
44.38455
44.37598
51.4332
51.44574
41.506548
52.703578
41.8306
52.55949
43.345317
47.581206
51.476075
50.2647
52.31109
52.46072
47.171762
49.460286
36.2872222
48.719737
53.33744
40.159438
51.685078

39.397275

43.21603
48.2515
40.4885

37.58
35.4567
37.4876
35.1198
37.7505

37.04
36.0711
39.3267
35.3431

38.8
37.7825

35.36
38.0909
34.4492

39

35.59
35.0546

38.18

38.28

39.65

39.0666667
37.2666667
38.0333333

38.65

36.75

35.65
38.6577
36.7694



Black locust propagates through sexual and asexual reproduction. In common gardens, since trees were grown
from seeds of known origin, there was no risk of collecting clones, only to collect sibs. However, in natural
populations, a minimal distance of 25 meters was kept between two sampled trees in order to minimize the risk of
collecting clones.

Either leaves, cambium, buds or seeds were harvested depending on the season. For leaf sampling, a few leaflets
on a green healthy leaf were collected using a manual tree pruner. For cambium sampling, external bark of the
trunk was removed with a knife, then five rings of wood were collected using a 1 cm diameter punch. In the field,
samples were stored into referenced tea bags and then placed into plastic boxes containing silica gel used for drying
the samples. Silica gel was renewed after 24 h and 48 h and then until it kept its color. Plastic boxes were finally

stored at ambient temperature in closed cupboards.

In natural population GPS coordinates either of the population or of each sampled tree were reported using a
portable GPS (GPSMAP62, Garmin, Olathe, KS, USA). Concerning trees located in Michigan State University,
geographic location of each mother tree was known and was used as coordinates of the sampled trees, and

populations were defined by gathering trees from close geographic location (see Appendix 1).

2.2. DNA extraction and Genotyping

For each individual, either a 1 cm? leaf sample was collected on a leaflet, or cambium was manually extracted
from one ring of wood or five buds were collected; plant material was then crushed using an automated grinder
(2010 Geno/Grinder, SPEX SamplePrep, Metuchen, NJ, USA). For four populations (Corphalie, Drewnica,
Pinczow and Lewisburg), a few seeds from ten sampled mother trees were scarified and grown in the lab
(Bouteiller, Porté, Mariette, & Monty, 2017) then the first fresh leaf on each specimen was used for genotyping.
DNA was extracted and isolated using DNeasy 96 Plant Kit (Qiagen, Venlo, Netherlands) following the
manufacturer’s protocol. One negative control was set on each plate. DNA concentration was measured using an
UV spectrophotometer NanoDrop 8000 (Thermo Fisher Scientific Inc., Wilmington, Delaware, USA) and
confirmed using Quant-iT™ dsDNA Assay Kit (Thermo Fisher Scientific Inc., Wilmington, Delaware, USA).
Besides DNA concentration, 260/280 and 260/230 absorbance ratio provided information about DNA purity. DNA

concentrations were standardized to 10 ng/uL before SNP genotyping.



Two genotyping experiments were performed using SNPs recently developed on black locust (Verdu et al,. 2016):
(i) all collected samples (initial dataset) were genotyped using 113 SNPs selected following the procedure
presented in Bouteiller et al., (2018) (ii) after clone removal (see results), 163 individuals were sub-sampled to
maintain the sampling design between ranges (additional dataset: 69 individuals from the USA and 96 from
Europe) and genotyped using a total of 251 SNPs. Four additional multiplexes of SNPs (138 SNPs in total) were
designed with the MassArray Assay Editor 4.0.1.4 software (see Verdu et al., 2016 for more details regarding the
procedure). SNP genotyping was performed with the Sequenom MassARRAY System (Agena Bioscience, San
Diego, USA) at the Bordeaux Genome Transcriptome Facility (https://pgtb.cgfb.u-bordeaux.fr/en), using the
iPLEX Gold chemistry genotyping kit according to the manufacturer’s instructions. SNP data were visualized and
validated using ViClust, a R program that we implemented for Galaxy (https://usegalaxy.org/); the program was
also made available as a standalone R script for Linux or Windows (Bouteiller et al. 2018). All dataset will be

accessible on Open Science Framework repository after acceptation

2.3. Data analysis

2.3.1.Clone removal

For the analysis of genetic diversity and structure within and among ranges, we chose to identify and remove
clones from the analysis using R version 3.3.1 (R Development Core Team, 2016). Within populations, only
markers without missing values were kept, and a pairwise comparison of each genotyped individual was done in
order to detect putative clones.

For each population, the index of clonal diversity R (Arnaud-Haond, Duarte, Alberto, & Serrdo, 2007) was

calculated as:

_ (G-1)
R

ey
where G is the number of unique genotypes in the considered population and N the sample size of the population.
This index could vary from 0 in purely clonal population to 1 if all the individuals corresponded to different
genotypes.

As some populations were sampled from trees in common garden or from lab-grown seedlings originated from

seeds (Table 1), they were unlikely to contain clones; however, we checked that no clone was present in these

populations and removed them from the next analysis. Testing difference of clonality among ranges was performed



using a Pearson y squared test with Yate’s continuity correction using R version 3.3.1 (R Development Core Team,
2016).

2.3.2.Molecular genetic structure

After removing clones from the dataset, molecular genetic differentiation was explored both among ranges and
among populations within ranges using two approaches.

First, the typology of all sampled populations from both ranges was assessed on SNP data using a Correspondence
Analysis (CA) at the population level, implemented using the R adegenet library (Jombart, 2008; Jombart,
Devillard, & Balloux, 2010). As recommended by the authors,, rare alleles, defined as allele recorded less than 10
% of the total allele number for each marker, were removed from the analysis.

Second, individual membership was analyzed using the Bayesian clustering approach Markov Chain Monte Carlo
(MCMC) implemented in the STRUCTURE v2.3.4 software (Porras-Hurtado et al., 2013; Pritchard, Stephens, &
Donnelly, 2000), under an admixture model. Each model run assumed that the global diversity was structured into
K clusters, and according to the SNP data, each individual was assigned proportionally to each cluster, thus we
obtained for each individual membership coefficients to the K clusters associated with a 90% confidence interval
by setting the ANCESTDIST parameter from O to 1.

Each run corresponded to a MCMC model with a burn-in period of 500,000 iterations followed by 500,000
iterations and it was repeated 10 times (Gilbert et al., 2012). The analysis was first performed using the initial
dataset after clone removal to determine the structuration of populations from both ranges (K varying from 1 to
20), then it was performed for each range separately (K varying from 1 to 15). The most probable number of
clusters according to each dataset was determined according to Evanno et al., (2005) as the peak in the AK
parameter calculated using the STRUCTURE HARVESTER software (Earl & vonHoldt, 2012). All runs were
computed on the GenoToul bioinformatics cluster (http://bioinfo.genotoul.fr/) using the StrAuto script (Chhatre &
Emerson, 2017) to produce STRUCTURE mainparams and extraparams and to automatize and parallelize the
STRUCTURE analysis. Finally, the CLUMPAK software (Kopelman, Mayzel, Jakobsson, Rosenberg, &
Mayrose, 2015) was used to synthetize STRUCTURE outputs and compute graphs of membership into the most

likely K cluster number, as line charts at the individual level or as pie charts at the population level

We determined for each individual if it was significantly assigned to one of the K clusters or if it was admixed by

using individual membership coefficient confidence intervals to the K clusters. When the confidence intervals



were not overlapping, individual was considered as significantly assigned to the K cluster for which it had the
highest membership coefficient. Thus we were able to calculate for each population the ratio of individuals
assigned for each K" clusters or admixed. Finally, we assigned the population to the cluster for which the
proportion of individuals assigned was the highest, in case of equality or if 100% of individuals were admixed, the

population was declared as admixed.

To visualize within range genetic structure, we computed spatial interpolation using individual membership
coefficients for the most likely K within each range. For interpolating data, mean individual membership averaged
over 10 runs for the most likely K was used as input variable for the interpolation. An Inverse Distance Weighting
(IDW) interpolation with a power value of 1 was realized using ArcGIS v10.2.2 geostatistical analyst tool (ESRI
2011). Neighborhood was searched using a 4 sectors circle with a maximal value of 25 neighbors and a minimum

of 0.

2.3.3.Analysis of genetic differentiation and diversity

The genetic differentiation between populations (with values between O - 1, none-full differentiation) was analyzed
based on Fsr indexes (Wright, 1931) which quantify the. Fsr within and among ranges were calculated using the
hierfstat v 0.04-28 R package (Jérdme Goudet, 2005) according to the Weir and Cockerham method (1984). 95%
Confidence Intervals (CI) were estimated by performing 1000 bootstraps over loci.

Two datasets were analyzed for comparing genetic diversity among ranges, the initial dataset (i.e. 720 genotyped
individuals using 113 SNPs) and the additional dataset (i.e. 163 genotyped individuals using 251 SNPs, see
Methods). The aim of the second dataset was specifically to test for a potential bias in allelic frequency due to
SNPs selection. First, allelic frequencies were evaluated by plotting the MAF distributions (Minor Allelic
Frequency) per locus and per range. Diversity indices (ranging from 0 no to 1 maximum diversity) were calculated
among ranges, among populations within ranges and within populations using the R package Hierfstat v 0.04-28
(Jérdme Goudet, 2005) and Fstat software v2.9.3 (J Goudet, 2013): observed heterozygosity (Ho) which quantifies
the proportion of heterozygous individuals, expected heterozygosity (He), also known as genetic diversity that
measures the expected proportion of heterozygous individuals under Hardy-Weinberg Equilibrium,, allelic
richness (AR) which corresponds to the number of alleles weighted by the number of individuals in the smallest

population and inbreeding coefficient Fis within each population that measures the proportional deviation of



observed from expected heterozygosity within subpopulation, and Total Number of Alleles (TNA) per range was
calculated by summing within each range the number of allele over all loci.

Differences in AR were tested by performing a non-parametric Wilcoxon paired test among loci between ranges.
In order to evaluate differences in total number of alleles between ranges, a bootstrap over all loci and individuals
was computed using 1000 simulations and differences were tested using a non-parametric Mann Whitney test

using R version 3.3.1 (R Development Core Team, 2016).

2.3.4.Isolation by distance analysis

In natural populations, it is expected that genetic similarity was higher between spatially close populations and
then decreased among populations with geographic distance, this pattern is named Isolation By Distance (IBD).
IBD was tested within each range, using two approaches (i) the genetic distances between populations was
calculated as the ratio Fsr /(1-Fsr) using pairwise Fsr plotted against the logarithm of the pairwise geographic
distances among populations (Rousset, 1997) and the correlation was tested using a Pearson coefficient test. (ii) A
Mantel test between the matrix of pairwise geographic distances and the matrix of pairwise genetic distances was
performed using R ade4 library based on 9999 replicates. For both methods, pairwise geographic distances among
populations were calculated based on the GPS coordinates of each population using the R CalcDists function
provided by Scott Chamberlain on GitHub (https://gist.github.com/sckott/931445). The matrix of pairwise genetic
distances was estimated using the Cavalli-Sforza and Edwards Chord distance with hierfstat v 0.04-28 (Takezaki

& Nei, 1996).

3. Results

3.1. More asexual reproduction in European populations

Overall, a higher clonality was detected in the European populations compared to the American ones, with a
significant range effect (x> = 29.04, df = 1, p = 7.10 10°%). As expected, no clone was found within the common
garden’s populations nor in the populations obtained from seedlings germinated in the lab. When removing these
populations from the analysis (thus leaving 280 European and 356 American individuals), 98 genotypes were

found with a least one duplicated version (i.e. clones): 68 clones out of the 280 European samples and 30 clones



out of the 356 American samples. Keeping only one sample per genotype resulted in a dataset after clone removal
that contained 720 genotypes out of the 818 sampled individuals, distributed as 334 genotypes in 34 European

populations and 386 genotypes in 29 American populations.

Among European populations (Appendix 2), the index of clonal diversity R ranged from 0.27 to 1 (mean = 0.82,
sd = 0.26), with significant differences in clonality between populations (3> = 88.33, df = 60, p = 0.01). The most
clonal populations (i.e. R < 0.5) were Brno Czech republic (R = 0.4), Gafos Galicia Spain (R = 0.36), La Flotte
France (R = 0.4), Munchenberg Germany (R = 0.27), Uden the Netherlands(R = 0.4), Valencia Spain (R = 0.28).
Among American populations, the index of clonal diversity R ranged from 0.67 to 1 (mean = 0.93, sd = 0.10) and
there was no significant effect of population on the clonality (y*> = 76.77, df = 60, p = 0.07). The lowest R value

was observed for the Pleasant Hill, in Arkansas (R = 0.67).

3.2. Introduced populations are genetically close to a few Northeastern native populations

Introduced European individuals of black locust are genetically close to only a few native individuals located in
four populations from the Northeastern part of its native range. The correspondence analysis (CA) conducted at
the population level demonstrated that American and European populations are overall strongly separated, with
only three American populations (Altoona, Eriline, Lewisburg) slightly closer to the European cluster. At the
individual level, the STRUCTURE analysis gave congruent results: among the 29 sampled American populations,
only four (Altoona, Eriline, US Grp 3 and Wayne National Forest) exhibited individuals with a strong genetic

relatedness to the European individuals.

First we used a CA to analyze the relatedness between populations. On the CA first axis (18.1 % of inertia), two
clusters were clearly separated opposing European and American populations (Fig 1-A & B). Among the few
outlying populations, the three American populations the closest to the European cluster were Altoona (PA),
Eriline (KY) and Lewisburg (WV). The second axis (6.7 % of inertia) splitted the American cluster into two
groups: the upper cluster corresponded to the Ozark western populations and the lower one to the Appalachian

eastern populations (Fig 1-A). Within Europe, some outlying populations such as Drewnica (Poland), Klein



(Germany), Meppen (Germany), Munchenberg (Germany) or Pinczow (Poland) were detected on the third axis

(5.2 % of inertia -Fig 1- B).

A Axis 2| 6.7% B Axis 3 |5.29
EU Munchenberg
*

EU Meppen
.

e
» EU Meppen
.

US Altoana
A

Fig1 Correspondence Analysis performed at the population level. A) Axis 2 plotted against axis 1 B) Axis 3
plotted against axis 1. Ellipses were plotted to illustrate the identified genetic clusters. They encompassed
roughly 80 % of the populations. Populations within the ellipse were printed as red symbols (American
populations) either triangle for Appalachians populations (US) or diamond for Ozark populations
(US_O2Z) or black circles for European populations (EU). Name of the populations outside of the ellipse

were printed above the point of the population name label.

Second, we used a STRUCTURE analysis that allowed to cluster the individuals based on their molecular genetic
similarity. An optimal number of K = 2 clusters (Appendix 3- A) was identified on the STRUCTURE analysis
output using the initial dataset after clone removal (i.e. 720 individuals from the 63 populations from both ranges).
The first cluster (Fig 2, in blue; K2_1; Appendix 4) gathered a majority of the individuals from America (76.8 %),
and only one European population (Montseny: 8.3 %) contained samples significantly attributed to this cluster

based on individuals ancestry confidence intervals (0.245 % of the total number of European individuals).



i
Legend
L [2
B oo

P
| ey

= e

D, s,
&,
o,
< e,
9 ~

Fig 2 A)Individual assignation for the most likely number of clusters (i.e. K =2) as a result of the STRUCTURE
analysis among ranges. Each colored vertical line represented one individual ancestry membership
between the 2 clusters (orange, cluster K2_1 and blue cluster K2_2). Black vertical lines separated
different populations. Both analyses were computed on the initial dataset after clone removal (i.e. 720
individuals from 63 populations genotyped using 113 SNPs). B) & C) Pie charts of the population
assignation in Europe and the USA for the most likely number of clusters (i.e. K =2) as a result of the
STRUCTURE analysis among ranges. In blue, proportion of individuals significantly assigned to cluster
K2_1, in orange proportion of individuals significantly assigned to cluster K2_2, and in Purple proportion

of individuals admixed in each population.



The second cluster (Fig 2 - C in orange; K2_2; Appendix 4) gathered most of the European individuals (73.6 % of
the total number of European samples) and a few samples from North America (2.18 %). The American samples
significantly assigned to cluster K2_2 belonged to only four American populations (Appendix 4), and only a small
proportion of individuals were significantly attributed to cluster K2_2 (Altoona PA: 20%, Eriline KY: 18.2%, US
Grp 3 VA: 16.7%, Wayne National Forest OH: 8.33%). These 4 populations were all located in the northern part
of the Appalachian Mountains (Fig 2C). Finally, admixed individuals (i.e. not attributed significantly to one
cluster) were found in both ranges with relatively similar proportion (Europe: 26.1%, America: 21.0 %, Global:
23.8 %). In America, the proportion of admixed individuals per population ranged from 0 % (Ouachita, Pleasant
Hill, US Grp 1, US Grp 3, Victor) to 71% (Lewisburg), whereas in Europe it is ranging from 0 % (Meppen,

Munchenberg) to 60 % (Pinczow).

3.3. Significant genetic differentiation among populations in the native range contrary to the

introduced range

There was a significant genetic differentiation among all populations, estimated Fsr among all populations was
5.23 % (95% CI: 4.77 % - 5.70 %). Overall, within the native range, native black locust populations were clearly
genetically differentiated, matching with a geographic structure, whereas in the introduced European range, the

differentiation between populations was low and presented no structure across the continent.

Genetic differentiation among American populations was significant with an estimated Fst of 4.46 % (95% CI:
3.94 % - 5.06 %). Clear signals of Isolation By Distance (IBD) were observed between populations in the native
range, as both correlation tests were significant (Table 2, Appendix 5 A). IBD remained significant among the

Appalachian populations, but not among the Ozark populations.



Table 2 Isolation By Distance correlation tests. Both regression of pairwise Fsr/(1-Fsr) against logarithm of
pairwise geographic distance (Rousset 1997) and Mantel test were performed within each range or within

sub-selection of population in each range. Significant results were bolded.

Pearson test Mantel test
Range
r p r P
USA 0.53 2910 0.479 310*
Appalachians 0.193 1.28 10

Ozarks 0.386 0.27
Europe r 0.75 -0.028 0.562
K2_1: 0.105 0.223

K2_2: 0.0692 0.483

In the native range, the STRUCTURE analysis indicated that populations were organized in an optimal number of
K = 3 clusters (Appendix 3- B). The first cluster (K3_1_US, Fig 3 B, Appendix 6) corresponded to the Ozark
western populations with high membership coefficients at the population level, all populations from Ozark had
their highest proportion of individuals assigned to this cluster with a minimum for Fayetteville (22.2% of
individuals assigned to K3_1_US and 77.8% of admixed individuals) and a maximum for Fort Smith (80.0% of
individuals assigned to K3_1_US and 20% of admixed individuals). Mean admixture among populations assigned
to this cluster was 51.2%.

The second cluster (Fig 3B, K3_2_US, Appendix 6) was located in the North of the Appalachian Mountains over
Kentucky, Maryland, Ohio, Pennsylvania, Virginia and West Virginia: proportions of individual assigned were
the highest for North Appalachians populations (Altoona, Perry, US Grp 3 and US Grp 4) and ancestry membership
gradually decreased going to the South and the East of the Appalachian Mountains. Populations assigned to this
cluster had a proportion of individuals significantly assigned ranging from 4.5% (Stokesville) to 50% (Us Grp 4).
Four populations were also partially comprised of individuals assigned to other clusters, 6.7% of US Grp 1
individuals and 16.7% of US Grp 4 individuals were assigned to cluster K3_1_US and 5.6% of Locust Cove
individuals were assigned to the cluster K3_3_US. Mean admixture among populations assigned to this cluster
was 77.5%.

Heart of the third cluster (Fig3— B, K3_3_US) was based on the Eastern part of the Appalachians Mountains in
North Carolina (Blue Ridge), Virginia (Barbours Creek, Whiteop) and Southern part of West Virginia (Slatyfork).
The other populations were all made by a fraction of individuals significantly assigned to this cluster with values
ranging from 4.5% (Eriline) to 30% (Barbours Creek). Mean admixture among populations assigned to this cluster

with the exception of the 2 fully admixed populations was 83.9%
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Fig 3 . A) & B) Graphical IDW interpolation computed on the STRUCTURE individuals ancestry membership
on the within range analysis for the most likely K in Europe (K =2) and in the USA (K = 3), respectively.
The two European clusters are represented by a continuous color scale from blue (K2_1_EU) to red
(K2_2_Eu) the three clusters in the USA are represented by a continuous red color scale (K3_1_US)

through blue color scale (K3_2_US) to green color scale (K3_3_US).

Genetic differentiation among European populations was significant with an estimated Fst of 3.08 % (95% CI:
2.60 % - 3.60 %); it was significantly lower than the Fst observed in the native range. No significant signal of IBD
was found either by testing the correlation among pairwise Fst/(1-Fsr) ratio and the logarithm of pairwise

geographic distances (Pearson correlation test, r = -0.013 p = 0.75) or by realizing a Mantel test (r = -0.028, p =



0.562). The correlation was not either significant within each cluster (K2_1: Pearson correlation test, r = 0.105, p
=0.223, K2_2: Pearson correlation test, r = 0.0692, p = 0.483).

In the introduced range, the STRUCTURE analysis indicated that populations were organized with an optimal
number of K = 2 clusters (Appendix 3- C).

The first cluster (Fig 3 A in red; K2_1_EU Appendix 6) was composed of 14 populations mainly from Central
Europe. All the populations of this cluster included a fraction of individuals significantly assigned with values
ranging from 8.33% (Gorna) to 62.5% (Meppen). Moreover 2 populations (Macedonia, Nyirsegi) had 8.33% of
their individuals significantly attributed to the second European cluster (K2_2_EU). Globally, mean individual
admixture among populations assigned to this cluster, with the exception of the fully admixed population, was

75.6%, 19% of individuals were significantly assigned to this cluster and 5.3% were assigned to the other cluster.

The second cluster (Fig 3 A in blue; K2_2_FEU Appendix 6) was mainly represented by 15 populations from
Western and Eastern Europe. All populations included a fraction of individuals significantly assigned to this cluster
with values ranging from 9.1% (Turkey) to 100% (Munchenberg). Moreover four populations had some
individuals significantly attributed to the first European cluster (K2_1_EU): Vitoria (7.7%), Wien and Szczecin
(8.33%) and Valencia (16.7%). Globally, mean individual admixture among populations assigned to this cluster

was 70.9%.

3.4. MAF distribution and detection of a bottleneck in the introduced populations

The MAF analysis performed on the initial and additional datasets pointed out a deficit in low frequency alleles
when using 113 SNPs (MAF mode: 0.05 — 0.15), both in the native and invasive range, confirming that this initial
set oversampled high MAF SNPs that would bias the evaluation of diversity indexes (Appendix 7 A).
Consequently, the number of SNPs was increased to 251 SNPs by genotyping low MAF SNPs from our initial set
of SNPs (Verdu et al., 2016) on a reduced number of samples.

When analyzing the 251 SNPs on 163 samples, no difference in heterozygosity was observed between both ranges
but a lower AR was however showed in Europe compared to North America (1.91 vs 1.96, Wilcoxon, v = 1375.5,
p = 0.00453) as well as a lower Total Number of Alleles in Europe compared to North America (485 vs 494)

(Appendix 7 B).



4. Discussion

Based on an extensive population genetics analysis in both native and European invasive ranges, we showed that
black locust was introduced to Europe from a limited part of its northeastern native distribution, in the Appalachian
Mountains. This founding effect brought about a bottleneck, detected only when we increased the number of SNPs
with low MAF markers. A strong genetic structure was observed in the USA whereas a much weaker one was
detected in Europe. Moreover, asexual propagation was bound to be more prevalent in the invasive range compared

to the native one.

4.1. Populations genetics and introduction history: European black locust populations close

to Northern Appalachian populations

Genetic results clearly demonstrated that black locust has been introduced to Europe from a restricted number of
native populations located in the northeastern Appalachian Mountains. The robustness of this result is based on a
large sampling, at three levels: number of populations (29 in Europe and 34 in USA), number of individuals (334
in Europe and 386 in USA without clones, with a mean of 11.4 samples per population), and number of markers
(113 SNPs). Besides, two types of analyses (CA, Structure) led to the same conclusion concerning the limited

origin of European populations.

Our results regarding the geographic origin of European black locust using a molecular approach are congruent
with historical records which pointed to the original sources of black locust in the Northeastern part of its native
range in the Appalachian Mountains. Reviewing historical studies, we could indeed conclude that the first
European black locust introduction during the early 17® century was likely to have occurred from Virginia and
further introductions during the 17" and 18" centuries from Pennsylvania and West Virginia (Gunther, 1922,
Michaux, 1813, Cobbett, 1825). Consequently, considering both the historical indications and the genetic
proximity of all European black locust populations to few native ones, a sensible hypothesis would be that no
subsequent introductions followed and that the expansion of the species in Europe through asexual reproduction

or seeds were produced from the original black locust raised in Europe.



4.2. Evidencing the bottleneck depends on the set of genotyped SNPs

Given the few American populations close to European ones, a bottleneck is expected in European populations.
The decrease in genetic diversity was showed only when using a larger number of SNPs. This is due to particular

properties of SNPs.

SSRs and SNPs are two widely used markers for genotyping non-model species (Morin et al., 2004; Coates et al.,
2009; Helyar et al., 2011). SNPs present many advantages: they can be easily developed based on NGS, genotyping
is easy replicable among laboratories and SNPs are widely distributed through genome (Morin et al., 2004; Coates
et al., 2009; Helyar et al., 2011). More SNPs are however needed than SSRs for reaching the same level of
precision, essentially because SSRs are multiallelic whereas SNPs are mainly biallelic (Morin et al., 2004). One
major problem in using SNPs is the ascertainment bias (Morin et al., 2004; Coates et al., 2009; Helyar et al., 2011).
In particular, SNPs with high minor allele frequency are more susceptible to be sampled for genotyping populations
and consequently this can alter diversity estimates (Helyar et al., 2011). Then, genetic diversity analysis conducted
with SNP data may lead to false negative or false positive conclusions (Morin et al., 2004; Helyar et al., 2011).
Some empirical studies indeed found that SNPs performed better than SSRs for studying population structure,
whereas SSRs were more efficient for estimating diversity (Singh et al., 2013). Nevertheless, other empirical
studies reached the same conclusion whatever the type of marker used (van Inghelandt et al., 2010; Filippi et al.,

2015).

Our study allows emphasizing the importance of taking the SNP ascertainment bias into account when comparing
genetic diversity among several groups. Using the initial dataset we indeed observed more frequent minor allele
(modal class 0.05 — 015, Online Resource 3) confirming the bias. We partially corrected this bias by using the
additional dataset (251 SNPs), where actual MAF distribution is closer to the expected MAF distribution (modal
class 0 — 0.05, Appendix 7 A). If we only used the initial dataset for studying among ranges genetic diversity, we
would have missed detecting the bottleneck (no difference in heterozygosity, allelic richness and total number of

alleles among ranges, Appendix 7 B), however the analysis conducted with the additional dataset detected a



bottleneck (decrease in allelic richness and total number of alleles in the introduced range, Appendix 7 B). Indeed,
both a loss in allelic richness and in total number of alleles are asserting a bottleneck whereas heterozygosity is
expected to respond less strongly than allelic richness to founding event (Dlugosch et al., 2015) as we observed in

our study.

Uller & Leimu (2011) demonstrated that genetic variation among native and invasive ranges was influenced by
taxonomy. Indeed invasive animals often suffered an among ranges loss of genetic diversity whereas invasive
plants often exhibited higher genetic diversity in the invasive range (Uller & Leimu, 2011). According to these
authors, one factor contributing to this pattern is that invasive animal populations were often founded by single
introduction events whereas for plants multiple introductions associated with admixture is more common (Uller &
Leimu, 2011). Thus our results appear like an original pattern for plants of introductions from few populations
coming from a restricted area of the native range combined with a loss of allelic richness. Many studies
investigating the origins of herbaceous invasive plants documented multiple introductions from wide parts of their
native range. For the European weed Ambrosia artemisiifolia, multiple introductions from two distinct genetic
clusters of the native American range have been evidenced (van Boheemen et al., 2017). Similarly, two clusters in
western and eastern Europe were identified as the sources of the American weed Centaurea solstitialis (Barker,
Andonian, Swope, Luster, & Dlugosch, 2017). Thirdly, a wide scale study of the invasive weed Mikania micrantha
in South-East Asia demonstrated the existence of two distinct genetics clusters that were resulting from separate
introductions from the native American range (Yang et al., 2017). Studies on invasive trees are less numerous, but
generally concluded to be multiple introductions (Besnard et al., 2014; Merceron et al., 2017; Pairon et al., 2010;
Thompson et al., 2015) without the ability to clearly identify the population sources. A recent study on the genetic
structuration of invasive tree populations of Acacia saligna within several invasive ranges suggested multiple

introductions from populations distributed all through its Australian native range (Thompson et al., 2015).

4.3. Long term evolutionary processes shaped structure in the native range whereas invasive

range structure reflected anthropic action.

Natural evolutionary processes shaped the genetic diversity and structure of black locust populations in the native

range.



Indeed, three genetic clusters were identified within the native range with the strongest differentiation between
this first cluster in the Ozark Mountains and the two clusters in the Northern and Southern Appalachians
Mountains; together with the isolation by distance pattern it suggested the action of natural and long term
evolutionary processes. On the contrary in Europe, the weak structure in two clusters with a few outlying
populations and no isolation by distance would suggest a recent evolutionary history marked by human actions.
Within North America, glacial refugia have been identified on both sides of the Mississippi River (Hewitt, 2000;
Swenson & Howard, 2005) over geographic areas closely related to the genetic clusters identified in this study. A
strong differentiation on each side of the Mississippi River has been recorded for at least one other tree species,
loblolly pine (Pinus taeda L.), which exhibited two distinct genetic clusters (Lu et al., 2016); the Mississippi River
have likely acted as a physical barrier during post glaciation recolonization since the last glacial maximum during
Wisconsinan 21,000 years ago (Pessino, Chabot, Giordano, & DeWalt, 2014).

Within the Appalachian mountains, similarly to our finding, distinct genetic clusters have been identified along a
North South axis for several woody species such as Scirpus ancistrochaetus (Cipollini, Lavretsky, Cipollini, &
Peters, 2017), Tsuga caroliniana (Potter, Campbell, Josserand, Nelson, & Jetton, 2017) and Pinus strobus (Nadeau
et al., 2015). As emphasized by Swenson and Howard (2005), historical suture zone has been identified between
the Northern Appalachian Mountains and Southern Appalachian Mountains. Consistently with this suture zone,
two glacial refugia were detected for P. strobus in the Northern Appalachian Mountains and Southern Appalachian
Mountains (Nadeau et al., 2015). Thus, the most probable assumption is that Appalachian black locust genetic
structure was driven by the same historical processes and reflected postglacial colonization routes from glacial

refugia on each side of the Appalachian Mountains.

On the contrary within the European range, two distinct genetic clusters were detected (over central Europe i.e.
Austria, Bulgaria, Czech Republic, central Germany, Hungary, Macedonia, Netherland, Slovakia and Romania
and from western and Eastern Europe i.e. England, France, Eastern Germany, Poland, Spain and Turkey) but with
a very weak signal. Indeed most of the individuals were admixed between these two clusters (approx. 75%) and
within each cluster, one outlying population was driving the signal of differentiation: Meppen (62.5% of
individuals assigned to K2_1) and Munchenberg (100% of individuals assigned to K2_2). Although weak, three
signals confirmed that the observed genetic structure was significant: (i) first, within each cluster some individuals
were significantly assigned to the cluster (ii)) STRUCTURE admixture parameter (i.e. o parameter) was checked

for convergence (i.e. a should be relatively constant - with a range 0.2 orless - ) as recommended in the



STRUCTURE manual (Pritchard, 2010) (iii) finally, when removing the two outlying populations similar genetic
structure results were observed within Europe (data not shown).

As discussed previously, black locust was most probably introduced to Europe from only a few populations located
in a limited area of its native range, in the Northern part of the Appalachian Mountains. No support was found for
an introduction from two different American genetic clusters that would have founded the two European clusters.
Historical writings indicated that in the 17" century, Vespasien Robin disseminated through Europe, seeds
collected from trees raised in Paris and that from 1634, it was largely planted through Europe as an ornamental
species and seed orchards were developed in Europe by trading European raised seeds (Cierjacks et al., 2013,
Cobbett, 1825, de Neufchateau, 1807, Jouannet, 1828). Doing so they propagated the same genetic material all
through Europe. The origin of the central European cluster would then be related to human selection. Indeed, since
the second half of the 18th century, extensive afforestation programs have been conducted in central Europe (in
particular Germany, Hungary and the Czech republic) in order to promote the use of black locust in forestry
(Cierjacks et al., 2013; Vitkova, Miillerova, Sadlo, Pergl, & Pysek, 2017). Moreover a genetic breeding program
has been conducted since the beginning of the 20™ century in Hungary (Keresztesi, 1983). One hypothesis could
be that the genetic clustering within Europe would be a signal of evolution caused by artificial selection due to
human oriented selection and tree breeding initiated in Central Europe since the 18" century. Thus we could talk
of European black locust as partially domesticated, and wonder which traits could influence invasiveness. Further
investigations including common garden surveys would be needed to assess whether genetic differences resulted

in phenotypic differences. .

4.1. Role of clonality in shaping genetic diversity in Europe

Overall, we detected that European populations of black locust were more clonal than American populations. This
was demonstrated by the higher index of clonal diversity R, but also by the analysis of the inbreeding coefficient
Fis.. Since Fis was lower in European populations than in American populations, this indicated an excess of
heterozygosity within the European populations and clonality is expected to produce this pattern (Arnaud-Haond
et al., 2007; Halkett, Simon, & Balloux, 2005; Stoeckel & Masson, 2014) as clonal reproduction can maintain
heterozygosity over generations (Stoeckel et al., 2006).

Moreover, within the European range, two outlying populations (i.e. Meppen and Munchenberg) were clearly

differentiated whatever the analysis. The Munchenberg population was already studied (code N° 7 — Hasenholz



in Liesebach et al., 2004) and results emphasized that this population was clearly differentiated from all others and
two major clones were identified covering 80% of the plot (Liesebach et al., 2004). This is indeed consistent with
our finding, since the Munchenberg population exhibited the lowest negative Fis (-0.180) which indicated an
excess of heterozygosity potentially due to a high level of clonality.

In Japan, both clonal and sexual reproduction have been evidenced to promote spread and invasion of black locust
(Kurokochi & Hogetsu, 2014). Sexual regime is likely to influence invasiveness and shift in mating system have
already been observed among ranges for several invasive species (Barrett, Colautti, & Eckert, 2008; Petanidou et
al.,, 2012; Rambuda & Johnson, 2004). It has been demonstrated that essentially clonal populations didn’t
automatically exhibit a weak level of genetic diversity, conversely they can even maintain a high level of genetic
diversity (Barrett, 2010). However, clonal populations are sensitive to founder event (Barrett, 2010). Effect of
clonality is likely to strongly decrease Fsr and to slowly decrease genotypic diversity in purely clonal populations
(Balloux, Lehmann, & De Meeis, 2003), but partially clonal populations would be hard to differentiate from
strictly sexual populations (Balloux et al., 2003). Theoretically, species invasiveness is non homogeneously
dependent of clonal rate, it would exist as a tradeoff between clonal rate and sexual rate, and species with high
clonal rate but a weak part of sexual reproduction would have the higher invasiveness (Bazin, Mathé-Hubert,
Facon, Carlier, & Ravigné, 2013). Clonal reproduction provides reproductive assurance to invasive plant species
(Barrett et al., 2008). Shift in mating system from outcrossing to clonality due to a strong founder event have been
observed for invasive Eichhornia crassipes (Barrett et al., 2008) and Fallopia japonica (Hollingsworth & Bailey,
2000). However this is not systematic and some pure outcrossing species are successful invaders such as A.
artemisiifolia (Friedman & Barrett, 2008). Anyway, it is possible that a shift towards more clonal reproduction
occurred in the mating system of black locust between the native and the invasive range. It could have been
produced by the founder event or by artificial selection since one traditional way for managing black locust
plantations in Europe, was to stimulate clonal reproduction by damaging tree roots (Saint Jean de Créve Coeur,

1786, Bergeron, 1802, de Neufchateau, 1807).

5. Concluding remarks and recommendations on the invasive black locust management

We found a remarkable congruence between genetic analysis and historical records regarding the geographic origin

of European black locust, restricted to individuals of few founding populations from the Northern Appalachian

Mountains. The introduction history of black locust is thus a unique pattern among invasive trees, which are



commonly characterized by multiple introduction events. As a consequence, only a small part of the genetic
diversity of black locust from its native American range was introduced to Europe. Since this tree is highly invasive
in Europe and since genetic diversity is assumed to be positively correlated with invasiveness (Dlugosch et al.,
2015), we would recommend to avoid importing trees from the native range anymore, in particular from the
missing clusters in the Southern Appalachian and the Ozark mountains.

Second, despite the fact that black locust suffered a genetic bottleneck and a loss of diversity at introduction, this
did not prevent its successful colonization over its European range. Moreover, we found some support for a shift
in mating systems between ranges with an increase of clonality in Europe, either resulting from natural or artificial
selection. However, our sampling design was not specifically constructed to investigate changes in clonality during
and post introduction; thus more studies including extensive populations and plots samplings would be needed to
better understand the role of clonality in the success of this species. Still, this shift could promote the invasiveness
of black locust at the local scale and reduce the invasion risk over longer distances away from artificial plantations;
as a consequence, recommendations to forest plantation managers would be to avoid short rotation coppicing of
the species and to set up large “safety belts” around their plantations to minimize local spreading of black locust

in the vicinity.
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Supplementary information

Appendix 1. A) Complete information on the sampled populations. Range corresponds either to
Europe (EU) or the USA (US) with indication of either the country or the state. N is number of
individuals genotyped per population. GPS coordinates were provided using the WGS84
geographic projection. Altitude was extracted from the Worldclim database (REF) using the
geographic coordinates. Information regarding harvesting are provided as the date of harvesting,
names of the harvesters, origin of the funding, the type of stand (natural or Common Garden) and
supplementary details regarding the location forest. B) Populations defined using the trees sampled
at Michigan State University common garden. X Long. Used and Y Lat. used refer to the
geographic coordinates of the created population (population name) provided using the WGS84
geographic projection. “Original” columns refer to the original sampling location and coordinates
of the seeds. Trees from close original geographic location were gathered into the same created

population, in order to get a sufficient number of individuals within each population.
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Appendix 2.  Clonality results among the sampled populations. N: sample size of the population, G:
number of unique genotypes, R: clonal diversity index. FIS Mean: mean value of the FIS for each
population and FIS Lower and Higher Interval are the boundaries of the FIS 95% confidence

interval estimated by 1000 bootstrap over loci.
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Appendix 3.  AK calculated according to the Evanno et al., (2005) method on the STRUCTURE
output using STRUCTURE HARVESTER. A) AK for the initial dataset after clone removal over

both ranges, B) AK for the American range dataset and C) AK for the European range dataset.



A — AK plot produced by STRUCTURE HARVESTER for the 10 runs from K =1 to 20 of the whole data
set (US + European popualtions. Most likely K is for K = 2.

Deltak = mean(|L"(K)|) / sd{L(K))

600 |

5001

100




B — AK plot produced by STRUCTURE HARVESTER for the 10 runs from K = 1 to 20 of the US data (US
populations). Most likely K is for K = 3.

Deltak = mean(|L"(K)|) / sd{L(K))
201

15}

Delta K
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C - AK plot produced by STRUCTURE HARVESTER for the 10 runs from K = 1 to 20 of the European
data (European populations). Most likely K is for K = 2.

Deltak = mean(|L"(K)|) / sd(L(K))

10+
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Appendix 4.  Proportion of individuals in each population assigned to the K clusters of the most likely
K based on the STRUCTURE analysis conducted on the among ranges dataset. K2_1: Proportion
of individuals significantly assigned to cluster K2_1; K2_2: Proportion of individuals assigned to
cluster K2_2; Admixed: Proportion of admixed individuals and Assignation_cluster: assignation

cluster of the population based on the highest proportion of individuals significantly assigned.



Pop | Range | Country/State Pop_name K2_1 K2_2 Admixed | Assign. Cluster
1 EU France Barthelasse_Avignon 0 0.61111 0.388889 K2_2
2 EU Czech Republic Brno 0 0.6 0.4 K2 2
3 EU Hungary Budapest 0 0.76923 0.230769 K2_2
4 EU Romania Carei 0 0.81818 0.181818 K2_2
5 EU Belgium Corphalie 0 0.9 0.1 K2 2
6 EU Poland Drewnica 0 0.6 0.4 K2 2
7 EU Spain Gafos_Galicia 0 0.6 0.4 K2 2
8 EU Bulgaria rna_Oryahovitsa-Kozare 0 0.75 0.25 K2 2
9 EU Netherland Kelpen-Oler 0 0.83333 0.166667 K2_2
10 EU Germany Klein 0 0.63636 0.363636 K2_2
11 EU France La_Flotte 0 1 0 K2_2
12 EU France La_Gouaneyre 0 0.8 0.2 K2_2
13 EU England London_Streat Ham 0 0.57143 0.428571 K2 2
14 EU England London_Wandworth 0 0.75 0.25 K2_2
15 EU Macedonia Macedonia 0 0.83333 0.166667 K2 2
16 EU Germany Meppen 0 1 0 K2_2
17 EU Spain Montseny 0.083 0.83333 0.083333 K2_2
18 EU Germany Munchenberg 0 1 0 K2_2
19 EU Bulgaria Novi_Pazar-Kulevcha 0 0.66667 0.333333 K2 2
20 EU Hungary Nyirsegi 0 0.75 0.25 K2_2
21 EU Germany Obermeidenrich 0 0.75 0.25 K2_2
22 EU Poland Pinczow 0 0.4 0.6 K2 2
23 EU Poland Poznan 0 0.75 0.25 K2_2
24 EU Germany Priesterweg_Naturpark 0 0.66667 0.333333 K2_2
25 EU Hungary Pusztavacs 0 0.7 0.3 K2_2
26 EU France Remy 0 0.75 0.25 K2_2
27 EU Greece Rhodos 0 0.55556 0.444444 K2 2
28 EU Slovakia Slovakia 0 0.75 0.25 K2 2
29 EU Poland Szczecin 0 0.75 0.25 K2_2
30 EU Turkey Turkey 0 0.63636 0.363636 K2 2
31 EU Netherland Uden 0 0.8 0.2 K2_2
32 EU Spain Valencia 0 0.83333 0.166667 K2_2
33 EU Spain Vitoria 0 0.61538 0.384615 K2_2
34 EU Austria Wien 0 0.75 0.25 K2_2
35 US [PA - Pennsylvania ALTOONA 0.3 0.2 0.5 K2_1
36 us VA - Virginia Barbours_Creek 0.6 0 0.4 K2_1
37 US NC- North Carolin Blue_Ridge 0.667 0 0.333333 K2_1
38 US WV - West Virginia CAMP_CREEK 0.833 0 0.166667 K2_1
39 us TN - Tennessee CHATTANOOGA 0.818 0 0.181818 K2_1

40 us KY - Kentucky DANIEL_BOONE_NF 0.75 0 0.25 K2_1

41 us KY - Kentucky Eriline 0.591 0.18182 0.227273 K2_1

42 US/OZARK AR - Arkansas FAYETTEVILLE 0.778 0 0.222222 K2_1

43 US WV -West Virginij FORT_MILL_RIDGE 0.833 0 0.166667 K2_1

44 S/OZARH AR - Arkansas FORT_SMITH 0.9 0 0.1 K2_1

45 us OH - Ohio Ironton 0.824 0 0.176471 K2_1

46 US WV - West Virginid LEWISBURG 0.286 0 0.714286 K2_1

47 US NC- North Carolin Locust_Cove 0.833 0 0.166667 K2_1

48 us KY - Kentucky Morehead 0.842 0 0.157895 K2 1

49 |S/OZARH AR - Arkansas OUACHITA 1 0 0 K2_1




50
51
52
53
54
55
56
57
58
59
60
61
62
63

us
US/OZARK

us

us

us

us

us

us

us

us

us
US/OZARK

us

us

WYV - West Virginia
AR - Arkansas
NC - North Carolin
WV - West Virginid
VA - Virginia
MD - Maryland
WV - West Virginid
VA - Virginia
KY - Kentucky
KY - Kentucky
KY - Kentucky
AR - Arkansas
OH - Ohio
VA - Virginia

Perry
Pleasant_Hill
SHOOTING_CREEK
Slatyfork
Stokesville
US _GRP_1
US_GRP_2
US_GRP_3
US_GRP_4
US_GRP_5
US_GRP_6
Victor
WAYNE_NF
Whiteop

0.727 0 0.272727
1 0 0
0.727 0 0.272727
0.647 0 0.352941
0.818 0 0.181818
1 0 0
0.909 0 0.090909
0.833 0.16667 0
0.833 0 0.166667
0.75 0 0.25
0.571 0 0.428571
1 0 0

0.75 0.08333 0.166667
0.85 0 0.15

K2_1
K2_1
K2_1
K2_1
K2_1
K2_1
K2_1
K2_1
K2_1
K2_1
K2_1
K2_1
K2_1
K2_1




Appendix 5. IBD within America (A) and within Europe (B). ratio FST /(1-FST) from pairwise FST
was calculated and plotted against the logarithm of the pairwise geographic distances among

populations (Rousset 1997)



A —IBD in America

Isolation by distance in America
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B —IBD in Europe

Isolation by distance in Europe
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Appendix 6.  Proportion of individuals in each population assigned to the K clusters of the most likely
K based on the STRUCTURE analysis conducted the within range datasets. Within America:
K3_1_US: Proportion of individuals significantly assigned to cluster K3_1_US; K3_2_US:
Proportion of individuals assigned to cluster K3_2_US; K3_3_US: Proportion of individuals
assigned to cluster K3_3_US; Admixed_US: Proportion of admixed individuals and
Assignation_cluster_US: assignation cluster of the population based on the highest proportion of
individuals significantly assigned. Within Europe: K2_1_EU: Proportion of individuals
significantly assigned to cluster K2_1_EU; K2_2_EU: Proportion of individuals assigned to cluster
K2_2_EU; Admixed_EU: Proportion of admixed individuals and Assignation_cluster_EU:
assignation cluster of the population based on the highest proportion of individuals significantly

assigned.
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Appendix 7. A) MAF distributions assessed using the initial dataset after clone removal (i.e. 720
genotyped individuals using 113 SNPs, A B and C) and using the additional dataset (i.e. 163
genotyped individuals using 251 SNPs, D E and F). In blue for the American range, in red for the
European range, in COLOR for both ranges together. G -Distribution of the Total number of alleles
estimated by 1000 bootstrap replications over all loci and individuals; in blue the American range
and in red the European range. B) Genetic diversity indices per range estimated using Fstat (Goudet
2013) using the additional dataset (i.e. 163 genotyped individuals using 251 SNPs). Ho: Observed
Heterozygosity, He: Expected Heterozygosity, AR: Allelic Richness, TNA: Total Number of

Alleles. Bold characters indicates significantly differences (p < 0.05).
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Using automated sanding to homogeneously break seed dormancy in black locust
(Robinia pseudoacacia L., Fabaceae)
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Abstract

Physical dormancy of Robinia pseudoacacia seeds
makes it a challenge for scientists and forest managers
to obtain a homogeneous germination for larger seed
samples. Water imbibition of the seeds can be achieved
through manual piercing of the seed coat, but this
method remains time consuming and heterogeneous.
We tested several ecologically friendly methods to
break seed dormancy, including manual pin puncture,
water soaking, oven dry-heating (two temperatures)
and sanding. Sanding was performed using an auto-
matic grinder to control shaking duration (three dura-
tions) and get a homogeneous scraping of the coat.
All methods, except dry-heating, resulted in successful
dormancy breaking; water soaking was the least effi-
cient method, attaining 57% germination. Sanding
proved to be as efficient as puncturing (97%) but long
duration sanding (10 or 15 min) could damage cotyle-
dons, which would impede further development of the
plant. Short-time sanding (5 min) proved to be the
best method to reach high total germination and
healthy (undamaged cotyledon) seedlings, and was
successfully applied to 500 seeds. The reference punc-
ture method and the automatic sanding were also
tested on seeds of nine Fabaceae species and
proved to be efficient for some species. Automated
sanding can thus be used as a standard to break phys-
ical dormancy of black locust or other Fabaceae seeds
to allow further comparative studies of plant populations
or genotypes.

Keywords: automated grinder, dormancy breaking,
Fabaceae, germination, sanding, scarification, standard
protocol
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Introduction

Black locust (Robinia pseudoacacia L., Fabaceae) is a
North American tree species introduced in Europe in
the early seventeenth century (Cierjacks et al., 2013)
and used for ornamental and forestry purposes. It is
currently considered of conflicting values in Europe
(Dickie et al., 2014): in forestry its mature wood is a rot-
proof wood reaching the same durability class as teak
(Tectona grandis) (Diinisch et al., 2010) and young stems
from short rotation coppice are a costly but efficient
energy source (Manzone et al., 2015); but in natural
areas it is considered one of the most invasive tree
species worldwide (Basnou, 2006; Richardson and
Rejmanek, 2011) impacting local diversity and eco-
system functioning in particular as a consequence of
its nitrogen-fixing capability (Cierjacks et al.,, 2013).
Black locust is capable of sexual reproduction and it
also spreads locally by asexual root-sucker production
(Kurokochi et al., 2010; Cierjacks et al., 2013). However,
its seeds present a physical dormancy that prevents
germination when improperly broken (Cierjacks et al.,
2013).

The physical dormancy of Fabaceae seeds is due to
the impermeable layers of the seed coat that prevent
water absorption and, thus, embryo germination
(Baskin et al., 2000; Baskin and Baskin, 2004). Under
natural conditions, the disruption of the lens allows
permeability and further germination. A simple pin
puncture or razor cut in the seed coat would allow
water absorption and often lead to nearly 100% ger-
mination rate in Fabaceae (Funes and Venier, 2006;
Bonner and Karrfalt, 2008; Abudureheman et al.,
2014; Giuliani ef al., 2015). However, this methodology
cannot be considered when numerous seeds are
required and/or when dormancy must be homo-
geneously broken, as for forestry purposes or for
research. Previous studies tested various methods to
break dormancy of Fabaceae seeds (Bonner and
Karrfalt, 2008; Abudureheman et al., 2014; Giuliani
et al, 2015). These mechanical methods were
based on: (1) dry-heat treatments (testing various
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2 Xavier P. Bouteiller ef al.

temperature and duration) or on manual abrasion
using sandpaper; (2) water imbibition based on seed
soaking in hot water following several variants regard-
ing water temperature (40-100°C), soaking duration
(20 min to 72 h) and number of heating/cooling water
cycles (1-7); and (3) concentrated sulphuric acid treat-
ment, testing variable concentrations or duration (10—
120 min). The latter method often resulted in high ger-
mination rates but was risky for the environment or
could damage the seeds (Bonner and Karrfalt, 2008).
Thus we decided not to consider it in our search for
eco-friendly methods. Specific tests on black locust
seeds were proven contradictory regarding their effi-
ciency, for example, heat being selected by some
authors whereas soaking in water or acid being indi-
cated as the most efficient by others (Singh et al.,
1991; Masaka and Yamada, 2009; Basbag et al., 2010;
Giuliani et al., 2015).

Considering this discrepancy in the various previ-
ous studies, our objective was to compare seed treat-
ments of black locust to break physical dormancy
reaching high germination and to find a method that
allows treatment of large numbers of seeds in a short
time and in a homogeneous way. The best methods
were then validated on seeds from various Fabaceae
species.

Material and methods

Dormancy break

Pods were collected in early February 2015 from ten
trees in each of 10 populations located in South-

Western France (Gironde, Lot et Garonne), using a
manual pruner. A visual sorting of the seeds was per-
formed to remove dried, aborted or rotten seeds. Seeds
were stored in paper bags in a cold room between 0
and 5°C (Bonner and Karrfalt, 2008; Cierjacks et al.,
2013). Two hundred and ten seeds from one tree of
the Gabarnac population (Gironde, France) were used
to test seven dormancy-breaking treatments, with 30
seeds per treatment: puncturing (P), consisting of mak-
ing one pin puncture in the seed coat, using a needle;
dry-heat (Basbag et al., 2010) was applied by placing
seeds in a Petri dish in an oven at 90°C for 20 and
30 min (H20, H30); imbibition by soaking in water
(W) was performed in one cycle, placing seeds in
nearly boiling water at 95°C (Turner and Dixon,
2009) and letting them cool for 15 h; finally we tested
a novel sanding treatment (Fig. 1) using an automated
grinder (2010 Geno/Grinder, SPEX SamplePrep,
Metuchen, NJ, USA) that allows shaking of tubes con-
trolling both intensity and duration. Five seeds were
positioned in an Eppendorf tube half-filled with sand
(sand for pool filtering, 5% free silica and grain size
0.8-14 mm; Aqua Espace Accessoires, Cadaujac,
France) and agitated at 1500 r.p.m. for 5, 10 and 15
min, respectively (S5, 510, S15). Up to 96 tubes at a
time can then be agitated, allowing homogeneous
treatment of 480 seeds each time when using five
seeds per tube.

After treatment, five seeds scarified with the same
treatment were placed in a pot (QuickPot 35RW,
HerkuPlast Kubern GmbH, Ering, Germany) filled
with 25 g of substrate (substrate 307, Peltracom, Gent,
Belgium) and covered with 6 g of substrate. The pots
were then watered with 50 ml of water. During

Figure 1. The grinder used to break seed dormancy. The seeds and sand in the tubes are shaken homogeneously controlling both
speed and duration to quickly achieve a homogeneous sanding of the seed coat. On the right, close up of the plates allowing
shaking of 96 tubes at a time, with a view of the pods and seeds as collected from the pods and in the tube ready for sanding
(5 seeds per tube). Photograph credits: X.P. Bouteiller and A.]. Porté.
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Breaking seed dormancy in Robinia pseudoacacia 3

germination, each pot was watered every other day
with 50 ml of water, so that the plants did not suffer
from water stress. Pots were positioned in a climate
chamber (Fitoclima D1200, Aralab, S. Domingos de
Rana, Portugal) at 60% air relative humidity, a day/
night temperature of 22/20°C and light intensity of
185+45 pmol PAR m™ s (quantum sensor Licor
Li190, Lincoln, USA) with a photoperiod of 12 h day-
light/10 h darkness and two 1h periods of gradual
transitions in-between. Phenological stages of seed ger-
mination were monitored for two weeks (4—6 measure-
ments), following five stages adapted from Glycine max
(Minost, 1997) and older R. pseudoacacia (Cierjacks et al.,
2013): stage 1, radical emergence; stage 2, cotyledon
emergence; stage 3, cotyledon deployment; stage 4,
first whole leaf; stage 5, first compound leave
(Supplementary information Fig. S1). Sometimes the
cotyledons rapidly detached from the stems of young
seedlings. In this case, seeds were indicated as germi-
nated (stage 1) but since plant development would be
further limited, they were recorded as germination
with non-intact cotyledons. Germination rates were
calculated separately based on all germination events
(total germination, including germination with non-
intact cotyledons) and based on healthy germination,
defined as germination with intact cotyledons.
Individual germination data (total and healthy germin-
ation) were analysed using a generalized linear mixed
model with a binary distribution (1 germinated/0 not
germinated at the end of the monitoring) and logit
link function (procedure GLIMMIX, SAS9.4, SAS
Institute, Cary, NC, USA) with treatment as a fixed
effect, pot nested in treatment as a random effect.

We selected nine additional species with orthodox
seeds (Table 1; Supplementary information Fig. S2) to
evaluate seed dormancy breaking methods. Species
were selected from invasive trees and shrubs from

the Fabaceae family, using the global database of inva-
sive trees and shrubs from Rejmanek and Richardson
(2013). Orthodoxy and seed weight information were
obtained from the Royal Botanic Gardens Kew Seed
Information Database (SID; version 7.1, January 2017;
http://data.kew.org/sid/); species 1000-seed weight var-
ied from 12.7 to 48 g, as we avoided big seeds that
could get stuck in the tubes during sanding. Seeds
were bought (Sunshine Seeds, Peter Krebs, Ahlen,
Germany) and seeded in autumn 2016, following the
same growing conditions as for Robinia pseudoacacia.
Twenty seeds per species and treatment were treated
following the control (C), puncture (P) and 5 min sand-
ing (S5) protocols. Germination was evaluated 30 days
after sowing, and individual germination data were
analysed using a generalized linear mixed model
with a binary distribution (1 germinated/0 not germi-
nated at the end of the monitoring) and logit link func-
tion (procedure GLIMMIX, SAS9.4, SAS Institute) with
treatment as a fixed effect, pot nested in treatment as a
random effect.

Germination curve

To evaluate the germination rate of R. pseudoacacia
seeds using the best scarification method, 500 seeds
(five seeds per 10 trees per 10 populations) were
treated and monitored over 20 days. We then con-
structed a germination curve of the fraction of healthy
germinated seeds [G (f)]. Several non-linear models are
available from the literature [logisticc Gompertz,
Weibull, log-logistic (Torres and Frutos, 1989; Ritz
et al., 2013; Archontoulis and Miguez, 2015)] but only
the Gompertz model matched the shape of the black
locust germination time curve. The model was fitted
using a non-linear procedure (NLIN, SAS9.4, SAS

Table 1. Main characteristics of the species used to test the automated sanding dormancy-breaking method

Life Nb zones Status Seed weight

Genus Species form Origin where invasive in Europe (1000)in g
Acacia dealbata Link T Australia 7 I 12.7
Acacia mearnsii De Wild. T Australia 13 I 13.2
Acacia saligna (Labill.) H.L.Wendl. T Australia 5 I 16.9
Albizia julibrissin Durazz. T Asia, Middle East 2 E 36
Dalbergia  sissoo Roxb. Ex DC. T Asia 2 - 41.8
Leucaena  leucocephala (Lam.) de Wit (L.) Gillis T Central America 14 E 48
Mimosa  pigra L. T/S  South America 8 - 18
Robinia pseudoacacia L. T North America 8 I 19.2
Senna alata (L.) Roxb. S Central America 6 - 38.5
Senna occidentalis (L.) Link S Central, South America 8 - 17

Life form: T, tree; S, shrub. Number (Nb) of zones where invasive: Rejmanek and Richardson (2013) surveyed the literature to construct a data-
base on invasive woody species, indicating their invasive status throughout the world which was divided into 15 geographical zones. Status in
Europe: I, invasive; E, established; —, planted or not present. The status was indicated following Rejmanek and Richardson (2013), the DAISIE
database of European alien species (DAISIE European Invasive Alien Species Gateway: http:/www.europe-aliens.org/) and the CABI database
(http://www.cabi.org/isc/search/?q=&types=7,19&sort=DateDesc). Seed weight (mean of 1000 seeds, g) was extracted from the Royal Botanic
Gardens Kew Seed Information Database [January 2017, Seed Information Database (SID), version 7.1, available at: http:/data.kew.org/sid/].
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Institute:.

G(t) = D * exp(— exp(=b(t — t))), 6))

where parameter D is the maximum germination rate,
b is the slope of the germination curve and ¢, is the
time at the inflexion point.

Results

All treatments except dry-heat (H20, H30) permitted
the breaking of seed dormancy of black locust
(Fig. 2A). The highest germination of 97% (SE=23.3)
was reached with treatments puncture (P) and sanding
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Figure 2. (A) Maximum germination (total and healthy) of
black locust seeds according to the dormancy-breaking
treatment (C, W, 515, S10, S5, P); as no seed germinated in the
dry-heat treatments (H20, H30), bars were equal to zero (no
variance). For statistics, see Table 2. (B) Germination—time
curve (full line, Gompertz model, P <0.0001) fitted using
healthy germination data on 500 seeds treated with the S5
sanding treatment (black circles). C, control; W, water
soaking; S15, 510 and S5, automatic sanding for 15, 10 or 5
min; P, puncture.

of 5-min duration (S5); moreover, no damage was
observed on cotyledons, thus no reduction in healthy
germination was observed. Longer sanding treatments
(510, S15) induced no significant reduction per se in
total germination success (97 and 93%, SE 3.3 and
4.2) but resulted in significantly lower healthy germin-
ation (maximum 73 and 53%, SE 4.2 and 9.9, Fig. 2A)
due to stem emergence without cotyledons (Table 2).
Water soaking (W) only resulted in moderate germin-
ation, with a total germination of 57% (SE 9.5); it was
significantly lower than all effective treatments consid-
ering total germination but equivalent to long duration
sanding treatments S10 and S15 when considering
healthy germination.

When we applied the S5 treatment to 500 seeds col-
lected from 100 different black locust trees (Fig. 2B), the
germination success was lower than during the com-
parative test, but still reached a healthy total germin-
ation of 78.2%; 12.8% of the seeds germinated with
broken cotyledons and 9% did not germinate.
Overall, the Gompertz model was accurate to fit the
data although slightly underestimating maximum ger-
mination (76.8%) as a result of reaching a plateau on
still slightly increasing data.

Overall, puncturing (P) proved to break the dor-
mancy of the Fabaceae seeds we tested, while they
did not germinate in the absence of the treatment (con-
trol C). Some variation was observed in the degree of
efficiency of sanding (S5) according to the species,
which could be related to the seed characteristics. As
observed for R. pseudoacacia, sanding S5 was as efficient
as the reference puncture technique (P) to break
dormancy of A. dealbata, A. julibrissin and M. pigra
(Fig. 3, Table 3). For a second group of species,
A. saligna, L. leucocephala and S. alata, sanding was
not efficient, with a low level of germination, not sig-
nificantly different from the control (C). Seeds of S.
occidentalis demonstrated poor germination whatever
the treatment. Finally, for A. mearnsii and D. sissoo,
sanding (S5) resulted in a negative effect on germin-
ation, whereas puncture was as efficient as the control,
suggesting that dormancy was already broken when
seeds were received.

Discussion

Together with manual puncturing (P), a short-time
sanding using an automated grinder for 5min (S5)
was the most efficient treatment to break physical
seed dormancy in black locust. Under natural condi-
tions or without dormancy-breaking treatment, ger-
mination of these seeds is low, ranging from 3 to 22%
(Singh et al., 1991; Cierjacks et al., 2013). All treatments,
except dry-heat, at least doubled natural germination.
The needle puncture or blade cut is frequently cited
in the literature as effective in breaking physical
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Breaking seed dormancy in Robinia pseudoacacia 5

Table 2. Mixed model analysis testing for germination success (total and healthy) of black locust according to treatment (W, S15,

510, S5, P)
Treatment Pot (treatment)
d.f. F P ChiSq p Mean differences
Germination 4 5.66 0.0022 0.02 0.45 W?/S15°, S10°, S5°, PP
Healthy germination 4 4.52 0.0018 - - S15%, W9, 510%/S5°, PP

Analyses were performed without the dry-heat treatments which presented no germination and, thus, no variance. Treatment was considered as
a fixed effect (F-test value for fixed effects) and pot (treatment) as a random effect (ChiSq in proc glimmix). d.f. represents degree of freedom. Bold
font indicates statistically significant values (P <0.05). Random effect was removed from the model when variance was estimated to be 0 (Kiernan
et al., 2012). Means with the same letter are considered not to be significantly different.

dormancy of black locust, Fabaceae or other physically absence of germination following dry-heat treatments
dormant seeds (Singh et al., 1991; Funes and Venier, contradicted previous studies that reported 90-94%
2006; Masaka and Yamada, 2009; Cierjacks et al., germination (Masaka and Yamada, 2009; Basbag
2013; Abudureheman et al., 2014; Giuliani et al., 2015), et al., 2010). Hot water soaking is proposed by forest

so that it can be used as a reference method. The managers to break physical dormancy (e.g. in France
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Figure 3. Germination of nine Fabaceae species seeds according to the dormancy-breaking treatment (C, P, S5): Acacia dealbata,
Acacia mearnsii, Acacia saligna, Albizia julibrissin, Dalbergia sissoo, Leucaena leucocephala, Mimosa pigra, Senna alata and Senna
occidentalis. C, control; S5, automatic sanding for 5 min; P, puncture. Different letters indicate significantly different germination
rates among the dormancy breaking treatments for each species.
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Table 3. Mixed model analysis testing for the germination success (total) of nine species of Fabaceae according to treatment

(C, P, S5)
Treatment Pot (treatment)

d.f. F p ChiSq p Mean differences
Acacia dealbata 2 2.56 0.09 0.07 0.39 C?/P?b/sP
Acacia mearnsii 2 2.34 0.11 0.08 0.39 C?/P?P/s5P
Acacia saligna 2 4.42 0.02 0.10 0.38 C?, S5°/pP
Albizia julibrissin 1 0.15 0.70 0.06 0.40 sS5%, P?
Dalbergia sissoo 2 3.53 0.04 0.10 0.38 C?, P/s5P
Leucaena leucocephala 2 2.57 0.09 0.08 0.39 C?/S5%/pP
Mimosa pigra 2 7.96 0.0009 0.08 0.39 C?/s5°, PP
Senna alata 1 7.34 0.01 0.05 0.41 S5°/pP
Senna occidentalis 2 1.39 0.26 0.06 0.40 C?, 857 P?

Treatment was considered as a fixed effect (F-test value for fixed effects) and pot (treatment) as a random effect (ChiSq in proc glimmix). d.f.
represents degree of freedom (either 2 or 1 when a treatment presented no germination thus no variance). Bold font indicates statistically signifi-
cant values (P <0.05). Means with the same letter are considered not to be significantly different.

(CRPF, 2007). However, although it was indeed
proved highly efficient sometimes to break physical
dormancy of black locust (Singh et al., 1991) or other
Fabaceae species (Ventura de Souza et al., 2012;
Abudureheman et al., 2014), our results are in accord-
ance with results indicating only moderate (20-50%)
efficiency of breaking physical dormancy (Turner and
Dixon, 2009; Abudureheman et al., 2014; Giuliani
et al., 2015).

To our knowledge, automatic sanding has never
been tested on physically dormant seeds. A more
rough sanding in a cement mixer or similar machine
is generally proposed by forest managers in both the
native and invasive ranges to treat tonnes of physically
dormant seeds at a time (Argel and Paton, 1999; CRPF,
2007; Kimura and Islam, 2012); sandpaper scraping of
black locust seeds has been mentioned but without
indicating its efficiency (Morimoto et al.,, 2010; Dini-
Papanastasi ef al., 2012). However, since Fabaceae spe-
cies are cropped for cattle or human food (Graham and
Vance, 2003) with many species of this family present-
ing seeds with physical dormancy (Baskin et al., 2000;
Baskin and Baskin, 2004; Jayasuriya et al., 2013), dor-
mancy-breaking treatments of other Fabaceae species
have been reported. Mechanical scarification has
largely been applied using sandpaper; most of the
time it resulted in the highest germination success ran-
ging from 75 to 100%, compared with control treat-
ments of 0 to 30% (Gonzalez-Castafieda et al., 2004;
Alves de Oliveira et al., 2008; Nogueira Camargos
et al., 2008; Ali et al., 2011; Barcelo Gomes et al., 2013;
Martins de Mesquita Matos et al., 2014; Campos
Dayrell et al., 2015; Ferreras et al., 2015; Statwick,
2016). The only indication of automation was devel-
oped in the 1970s by air pulsing seeds on a rotating
sandpaper-covered drum (Townsend and McGinnies,
1972, cited by Kimura and Islam, 2012). Using this

device to break seed dormancy of two different
Fabaceae species, it was, however, not efficient with
7 and 29% germination, respectively (Patané and
Gresta, 2006). Using 10 Fabaceae species, we demon-
strated that automated sanding can be more generally
efficient in breaking physical dormancy: in four of the
species a 5-min sanding was highly efficient, whereas
for three of them we hypothesize that a longer period
is necessary. Indeed, for A. saligna, L. leucocephala and
S. alata, seed dormancy was not broken; however,
seeds were still viable since they germinated with a
75-100% success when punctured and seeded again
after completion of the experiment (data not shown).
For these species, or other species of interest that we
did not test, we suggest calibrating the automatic sand-
ing duration until dormancy is broken. For S. occidenta-
lis, a previous study tested a mechanical cut in the coat
which resulted in 100% germination, compared with
the control (Teketay, 1996). Our opposite result where
even mechanical puncture did not allow high germin-
ation rates to be reached thus suggests that the seeds
we used had lost their germination capacity. Finally,
the negative impact of sanding for A. mearnsii and D.
sissoo was probably related to the use of non-dormant
seeds. Seed coats of A. mearnsii were already partly
broken when received, with apparent white soft tissues
that could have been too much damaged by sanding to
allow proper development. Regarding D. sissoo, some
publications indicated that seeds display no or only
weak physical dormancy, allowing immediate and
high levels of germination (Khan and Khan, 1992;
Murali, 1997; Joker, 2002). Thus sanding the seeds
probably resulted in degrading them and preventing
germination. Still, the method we propose using auto-
mated sanding allows us to treat large samples in a
short time and assures homogeneity in the scarification
process, as demonstrated by the dormancy-breaking
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Breaking seed dormancy in Robinia pseudoacacia 7

treatments. The lower germination that was observed
when sanding was applied to 500 seeds of R. pseudoa-
cacia can be related to the heterogeneity of the seeds,
coming from 10 different populations, compared with
the test performed on one homogeneous seed sample;
indeed physical dormancy breaking can present some
heterogeneity related to seed origins (Masaka and
Yamada, 2009). When using a standard protocol, the
discrepancy between total and healthy germination
can then be interpreted as an indication of the propor-
tion of unhealthy seeds with a damaged or thinner
coat. Comparing studies using different protocols to
break seed dormancy could be misleading, considering
the high variability of their efficiency. Therefore, we
propose that automated sanding be used as a standard
to break dormancy of black locust seeds, and in general
for Fabaceae physically dormant seeds, to allow further
comparative studies of plant populations or genotypes.
This standard protocol would only require to be cali-
brated for other species with seeds presenting a phys-
ical dormancy.
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Supplementary information S1: drawing and photographs of the five seed germination phenological
stages used for Robinia pseudoacacia, adapted from Minost (1997) and Cierjacks et al. (2013). © XP
Bouteiller, AJ Porté




Supplementary information S2: photographs of the seeds for each species

Acacia dealbata, Steve Hurst, hosted by the USDA-NRCS PLANTS Database

Acacia mearnsii, Steve Hurst, hosted by the USDA-NRCS PLANTS Database




Acacia saligna, Tracey Slotta, hosted by the USDA-NRCS PLANTS Database

Albizia julibrissin, Steve Hurst, hosted by the USDA-NRCS PLANTS Database




Dalbergia sissoo, Annabel J. Porté

Leucaeana leucocephala, Steve Hurst, hosted by the USDA-NRCS PLANTS Database




Mimosa pigra, Steve Hurst, hosted by the USDA-NRCS PLANTS Database

Robinia pseudoacacia, Steve Hurst, hosted by the USDA-NRCS PLANTS Database




Senna alata, Tracey Slotta, hosted by the USDA-NRCS PLANTS Database

Senna occidentalis, Steve Hurst, hosted by the USDA-NRCS PLANTS Database



Reference:

All photographs are free of use. Except for Dalbergia sissoo, all photographs were extracted from the
Image database of the Plant database from the USDA.

USDA, NRCS. 2017. The PLANTS Database (http://plants.usda.gov, 11 January 2017). National Plant
Data Team, Greensboro, NC 27401-4901 USA.
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Background — The role of evolution in biological invasion studies is often overlooked. In order to evaluate
the evolutionary mechanisms behind invasiveness, both quantitative and population genetics studies are
underway on Robinia pseudoacacia L., one of the worst invasive tree species in Europe.

Methods — A controlled experiment was set up using 2000 seeds from ten populations in Southern France
and ten populations in Belgium. Seedlings were cultivated in two climatic chambers set at 18°C and 22°C.
Early development life history traits (e.g. seedling phenology) and functional traits (e.g. growth rates) were
monitored. Genotyping using SNP markers was used to evaluate the genetic differentiation among the
populations and a Q. — F_, comparison was done in order to test for the role of selection.

Results — Populations exhibited a strong plasticity to temperature for all measured traits, the warmer
environment being generally more suitable, irrespective of their origin. No significant departure from
neutral evolution was evidenced by the Q. — F comparisons, although we found a slightly significant
differentiation at the molecular level.

Conclusion — Plasticity for the functional and life history traits was evidenced but no genetic interaction
suggesting no possible evolution of plasticity at those traits. Moreover, no support for genetic differentiation
and local adaptation was found among studied populations within invasive range, raising two main
questions: first, what is the role of selection on functional and life-history traits; and second, is the elapsed
time since first introduction sufficient to allow evolution and local adaptation?

Key words — Biological invasion, Q.. — F¢ comparisons, local adaptation, selection, temperature, Robinia

pseudoacacia.

INTRODUCTION

Biological invasions are recognized as a major threat on bi-
odiversity (Heywood 1989, Vitousek et al. 1996, 1997, Pi-
mentel et al. 2001). Most studies have been concentrating on
ecological aspects, and the role of Darwinian evolution was
often overlooked in the study of invasive species (Colautti
& Lau 2015). However, one interesting aspect of biological
invasions is that they represent a natural experiment allow-
ing to study evolutionary processes (Lee 2002, Prentis et al.
2008, Colautti & Lau 2015). Invasive species are indeed an
opportunity to study contemporary evolution, several dec-
ades or hundreds of years after their introduction in a new
range (Keller & Taylor 2008, Colautti & Lau 2015).

Following introductions, species may have experienced
modifications in their selection regime (Keller & Taylor
2008). Genetically-based changes in phenotypic traits have
already been observed (Lee 2002, Blair & Wolfe 2004,
Maron et al. 2004, Keller & Taylor 2008, Barrett et al. 2008,
Colautti & Barrett 2013, Monty et al. 2013); for instance, a
latitudinal cline in flowering period similar in both the na-
tive and invasive ranges was evidenced for populations of
Lythrum salicaria L. (Barrett et al. 2008). Using reciprocal
transplant experiments with three common gardens to evalu-
ate phenotypic changes (Colautti & Barrett 2013) and genet-
ic structure analysis (Chun et al. 2009), Colautti & Barrett
(2013) demonstrated that local adaptation in the new range
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was the most likely process explaining the observed differen-
tiation between invasive populations of this species.

Phenotypic plasticity is another mechanism that could en-
hance introduced populations’ establishment (Agrawal 2001,
Richards et al. 2006). Indeed, thanks to plasticity, organisms
could express favourable phenotypes under a wider range of
environments and maintain a higher fitness (Richards et al.
2006). Consequently, plasticity could be an important factor
promoting invasions success (Davidson et al. 2011, Richards
et al. 2006). In this context, phenotypic plasticity is defined
at the population level (Valladares et al. 2006), as the abil-
ity of genetically-related individuals to express differences
in phenotypes under different environments; this level of ge-
netic diversity is particularly relevant for understanding the
ecological role of plasticity in natural populations (Monty et
al. 2013, Richards et al. 2006).

Coutts et al. (2011) underlined, using a modelling ap-
proach, the importance of understanding seedling develop-
ment and survival for woody invasive relatively to herba-
ceous ones. Germination, although the earliest stage in plant
development, influences survival, fitness and adaptive capac-
ity of plants (Donohue et al. 2010). It has been demonstrated
that natural selection acted on germination timing in response
to the season of seeds dispersal in the model plant Arabidop-
sis thaliana (Donohue et al. 2005). On the same species, a
reciprocal transplant experiment using recombinant inbred
lines demonstrated that selection occurring during germina-
tion and juvenile stages promoted local genotypes and fa-
voured local adaptation (Postma & Agren 2016). Therefore,
understanding germination is critical for understanding lo-
cal adaptation of populations (Postma & Agren 2016), and
seems particularly relevant to evaluate on newly introduced
populations.

At large spatial scales, temperature is a major factor con-
trolling species distributions (Woodward 1987, De Frenne
et al. 2010) and alteration in temperature can dramatically
modify tree species distributions and impact their fitness
(Prentice et al. 1992, Iverson & Prasad 1998). Moreover,
temperature interacts strongly with germination and seed-
lings recruitment by driving dormancy (i.e. initiation and
break), germination phenology or seedlings vigour (Walck et
al. 2011).

Among the 100 worst invasive species in Europe, sev-
en trees and shrubs were identified (DAISIE 2009) among
which Robinia pseudoacacia L. (Fabaceae). Black locust
is a deciduous tree species, native to North America. The
first European introduction in 1601 in Paris was often at-
tributed Jean Robin, the botanist of the French King Henri
IV. However, this date is discussed and it seems that the tree
was probably introduced later, around 1634 (Cierjacks et al.
2013, Vitkova et al. 2017), in England and France simultane-
ously. It is now widely distributed in natural lands through-
out the continent (DAISIE 2009). In Western Europe, the
species grows under a wide range of temperatures; adaptive
divergences among European populations in response to this
abiotic constraint can thus be hypothesized.

Our objective was to test for genetic differentiation and

local adaptation to temperature in the European invasive
range of R. pseudoacacia by comparing juvenile growth of

20 populations sampled in Wallonia (Belgium) and Aquitaine

(southern France). Specifically, we will address the following

questions:

(i) Can we detect plasticity on the studied life history traits
and functional traits at the population level?

(i1) Are there phenotypic differences among populations in
relation to temperature at their location of origin?

(iii) Can we detect any departure from neutral evolution on
the life history traits and functional traits?

In order to test for local adaptation within ranges, a mul-
tiple common gardens experiment and a quantitative genetic
analysis of Qg — F  comparisons were combined (Keller &
Taylor 2008). In common garden experiments, local adap-
tation is revealed when populations grown in their original
environment outperform other populations. Moreover, the
comparison of phenotypic Q. and genotypic F  differentia-
tion indexes allows to propose some evolutionary inferences:
under neutrality, the expectation is that Q . would be similar
to F_, a Qg value significantly higher than a F_ value would
indicate a divergent selection acting among populations; on
the contrary, a Q. value inferior to a F value would signal a
stabilizing selection (Whitlock & Guillaume 2009, Leinonen
et al. 2013, Colautti & Lau 2015). The two methodological
approaches are complementary to understand the evolution-
ary forces acting on traits.

MATERIALS AND METHODS
Sampling

Between January and March 2015, ten populations of
R. pseudoacacia were sampled per range, in the Belgian
region of Wallonia and in the French region of Aquitaine
(fig. 1, electronic appendix 1). We sampled unplanted popu-
lations derived from natural regeneration. Mean, Minimal
and Maximal temperatures of May were extracted from
WorldClim version 2 (http://worldclim.org/version2) using
the 30 seconds resolution raster. WorldClim version 2 (Fick
& Hijman 2017) provides average monthly climate data for
minimum, mean, and maximum temperature over the 1970—
2000 period. The different populations were spread over geo-
graphic areas of the same dimensions (i.e. Gironde and Lot et
Garonne, French departments in Aquitaine: 15000 km? and
Belgian Wallonia: 16000 km?). Overall, French and Belgian
populations were distant almost 800 km from one another. In
each population, 10 to 100 pods were collected on ten trees
with a tree pruner. Given that the species is known to spread
by root-suckering (Cierjacks et al. 2013), a minimal distance
of twenty meters was kept between two sampled trees in or-
der to minimize the risk of collecting the same genotype.

Seeds were manually extracted from pods and placed into
a tea paper filter to be stored in a cold room at 0—5°C (For-
est Research 2015, Royal Botanic Gardens Kew 2015). Only
well conserved seeds (i.e. seeds without mould stains or with-
out damaged tegument) were kept and seeds with moist or
empty appearance were systemically eliminated. Seeds were
counted for each maternal tree and weighted with a 0.1mg
accuracy (Practum 224-18, Sartorius, Goettingen, Germany).
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Experimental design for phenotypic measurements

A controlled experiment was set up in two climatic chambers
(Fitoclima D1200, Aralab, S Domingos de Rana, Portugal)
with a total of 2000 individuals: five seeds corresponding
to half-sibs x 10 maternal trees X 10 populations x 2 geo-
graphic range X 2 climatic chambers. Prior to seeding, seeds
were mechanically scarified using an automated sand blast-
ing technique (Bouteiller et al. 2017) to ensure a controlled
dormancy breaking. Seeds were sowed into plastic trays
(QuickPot 35RW, HerkuPlast Kubern GmbH, Ering, Germa-
ny); each pot was filled with 25 g of substrate (Substrate 307,
Peltracom, Gent, Belgium) plus 6 g after sowing to cover the
seeds (Bonner & Karrfalt 2008).

Environmental conditions within both chambers were set
equal except for air temperature: a day/night 12/10 h photo-
period with progressive day/night transitions of one hour, 60
+ 5% of air relative humidity, 185 + 45 pumol.m%s™ photo-
synthetic photon flux density (LiCOR Li190, Lincoln, USA).
CO, concentration was equal to ambient atmospheric con-
centration. Temperature conditions were corresponding to
the average maximal temperature of May as measured at the
weather station of INRA in Villenave d’Ornon (Aquitaine,
France, 1987-2007) and at the weather station of Uccle
(Brussels-Capital, Belgium, 1981-2010): 22°C/20°C day/

200000 400000 600000 800000
L 1 1 1

1000000
1

night temperature in the first climatic chamber (French tem-
perature conditions) and 18°C/16°C day/night temperature
in the second climatic chamber (Belgian temperature condi-
tions).

Watering (50 mL) was provided every two days in order
to supply a non-limiting resource. After 31 days, seedlings
were fertilized with a liquid fertilizer (NPK 7.5.6, Florendi
Jardin SAS, Dinard, France), renewed twice every 10 days.

Phenotypic life history traits and functional traits

Life history traits — Germination and seedling phenology
were monitored daily for each individual over a period of
440 growing degree days (GDD). GDD were calculated by
multiplying the climatic chamber day temperature condi-
tion (in °C) and the number of days spent in the climatic
chamber, base temperature was considered equal to 0 since
no reference value was found for black locust. Five pheno-
logical stages have been defined as follows: 1, emergence;
2, straight stem; 3, open cotyledons; 4, first leaf; 5, second
leaf (see Bouteiller et al. 2017 for details and photographs
of the phenological stages). According to air temperature,
the phenological survey was stopped after 20 days in the
warmer climatic chamber and after 25 days in the colder cli-
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matic chamber. For each phenological stage and each indi-
vidual, the minimum number of days required to reach the
stage was noted. When a stage was missing, the number of
days was calculated as the average between the numbers of
days required to reach the previous and the stage. When an
individual died after germinating, it was further recorded as
missing value.

Functional traits — At the end of the phenological survey
(440 GDD), total height was measured from collar to the api-
cal bud using a ruler (cm ~Imm). Seedlings were thinned
from 5 to 3 plants per pot in order to avoid competition, pref-
erentially removing damaged individuals. After 1342 GDD
corresponding to 61 and 75 days in the 22°C and 18°C cli-
matic chamber, respectively, total eight (cm ~Imm), stem
collar diameter (mm ~ 0.0lmm) and the effective quantum
yield of photosystem II (PSII yield) were measured using a
ruler, an electronic calliper and a portable chlorophyll fluo-
rometer (PAM 2100, Heinz Walz GmbH, Effeltrich, Germa-
ny) respectively.

The PSII yield was measured on the terminal leaflet of
the youngest fully-developed. This trait provides informa-
tion about the proportion of light absorbed by the PSII that
is used in photochemistry (Genty et al. 1989, Santiso et al.
2015).

Then, seedlings were separated into leaves and stem, and
oven dried at 65°C (Universal oven, Memmert, Swabach,
Germany). After minimum one drying week to reach con-
stant weight, leaves and stem were weighted with a 0.1 mg
accuracy (Practum 224-18, Sartorius, Goettingen, Germany).
Growth rates in height, diameter and leaf and stem biomass
were calculated by dividing the trait value by the number of
days spent in each climatic chamber. Data are accessible on
Open Science Framework repository (https://osf.io/q3ebp/).

DNA extraction and SNP genotyping

In order to evaluate molecular genetic diversity, a 1 cm? leaf
sample was collected on one individual per family sampled
randomly among the thinned individuals. DNA was extract-
ed and isolated using DNAeasy 96 Plant Kit (Qiagen, Venlo,
Netherlands) following the manufacturer’s protocol. One
negative control was set on each plate. DNA concentration
was measured using an UV spectrophotometer NanoDrop
8000 (Thermo Fisher Scientific Inc., Wilmington, Delaware,
USA) and confirmed using QuantiFluor dsDNA System
(Promega, Fitchburg, Wisconsin USA). Besides DNA con-
centration, 260/280 and 260/230 absorbance ratio provide
information about DNA purity. Since the concentration was
about 10ng/uL, DNA was further used for SNP amplification
without dilution. SNPs were recently developed on black lo-
cust using the RADseq approach (Verdu et al. 2016). Four
multiplexes of 36 SNPs each were further designed with the
MassArray assay design 4.1 software and genotyped with the
Sequenom MassARRAY iPLEX platform at the Bordeaux
Genome Transcriptome facility (https://pgtb.cgtb.u-bor-
deaux.fr), using the iPLEX Gold genotyping kit according to
the manufacturer’s instructions. Products were then analysed
using the MassArray mass spectrophotometer (Sequenom)
and data were acquired in real time using the MassArray RT
software.

SNP data were then visualized and validated using ViClust,
a R program that we implemented for Galaxy (https://usegal-
axy.org/) and that is also available as a standalone R script
for Linux or Windows at https://github.com/garniergere/Vi-
Clust/. Briefly, ViClust imports the unmodified xml file to
export from the Typer-4 0 20 in-house Sequenom software.
It then allows to visualize the clusters proposed by the Se-
quenom method based on Gaussian mixtures (Johansen et
al. 2013), proposes additional and more or less stringent fil-
ters on the different allele signal magnitudes, and performs
an alternative hierarchical clustering method using the Ward
algorithm (Ward 1963). This method relaxes the constrain-
ing assumption of normal distribution for allele signals. The
program gives SNPs plots across the different alternatives in
batch, allows comparing and validating each SNPs more eas-
ily, and exports automatically the proposed genotype assign-
ments, making the whole process much less time consuming
that using Typer-4 0 20. Out of the initial 144 SNPs geno-
typed, 132 SNPs were finally, kept for analyses. Data are ac-
cessible on Open Science Framework repository (https://osf.
i0/q3ebp/).

Data analyses

Molecular genetic differentiation was explored using two
approaches. First, the typology of populations was assessed
using a Correspondence Analysis (CA) on SNP data; it was
implemented using the adegenet library (Jombart 2008) in
R version 3.2.2 (R Development Core Team 2015). As rec-
ommended by Jombart et al. (2009), rare alleles, defined as
those recorded less than 5% of the total allele number for
each marker, were removed from the analysis.

Second, population structure was analysed using
STRUCTURE v2.3.4 (Pritchard et al. 2000). Using the ad-
mixture model with no a priori hypothesis, 20 independent
Markov chains, each with K (number of assumed clusters)
values allowed to range from 1 to 20, were run with a burn-in
period of 500,000 iterations followed by 1500000 iterations.
STRUCTURE runs were computed on the GenoToul bio-
informatics facility (http://bioinfo.genotoul.fr/). The script
StrAuto (Chhatre and Emerson 2017) was used to produce
STRUCTURE mainparams and extraparams and to automa-
tize and parallelise STRUCTURE analysis. STRUCTURE
HARVESTER (Earl & vonHoldt 2012) was employed to cal-
culate AK as described in Evanno et al. (2005) in order to
determine the most likely K. Finally, CLUMPAK (Kopelman
et al. 2015) was utilised to synthetize STRUCTURE outputs
and to compute graphical STRUCTURE outputs.

To evaluate the germination rate of R. pseudoacacia
seeds among ranges and temperatures, we constructed a ger-
mination curve on the fraction of germinated seeds, G(¢) (for
more details see Bouteiller et al. 2017). A Gompertz model
was fitted using a Bayesian procedure (equation 1). The code
used in this study is provided on the open source GitHub
platform (https://github.com/xbouteiller/GompertzFit).

G(t) =D *exp(— exp (= b(t —tn))) (1)

where parameter D equals the maximum germination rate, b
reflects the slope of the germination curve and ¢ is the time
at the inflexion point.
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To estimate differentiation between populations in life
history traits and functional traits between climatic chambers
(i.e. the temperature effect), a Bayesian mixed model of AN-
COVA was fitted for each trait, using the mothers’ average
seed weight as covariate. There is indeed a significant differ-
ence (electronic appendix 3A) among ranges for seed weight.
French families’ average seed weight (23.84 + 3.33 mg rang-
ing from 13.79 mg to 31.65 mg) is significantly higher than
Belgium families’ average seed weight (18.99 + 3.34 mg
ranging from 11.47 mg to 26.02 mg). Moreover, there are
significant differences among populations (electronic ap-
pendix 3B) with some populations presenting heavier (e.g.
Fr.Pop4, Fr.Pop1) and lighter (e.g. Bel.Pop8) seed weights.
The between-chambers model was defined as:

Yigim =b, T b1,i + b2 + Bsjx + Baju+ Bsi
——

- = = =

trait value temp range population tree temp X pop

+ clzip — ) + &ipm~ (2)
maternal effect

With the residual as:
Eijklm ~ ]V(O7 0-2) (3)

Lowercases indicate the fixed effects and uppercases indicate
random effects, with

1e€1,2

for the 18 and 22°C temperature chamber conditions;
jel,2

for the two ranges: Belgium, France;

kel|1,10]]

for the 10 populations in each range;

1e(|1,10]]

for the 10 trees per population; and

mell15]]

the 5 individuals (seeds) per tree.

X, represents the seed weight at the tree (i.e. family level)

and x the global mean seed weight.

We used JAGS 3.4.0 (Plummer 2005), the R2jags pack-
age of R (Su & Yajima 2012) and R version 3.2.2 (R Devel-
opment Core Team 2015) to compute the Bayesian model.
For each life history traits and functional traits, 150,000 it-
erations were run with a burn-in of 125000 iterations and
a thinning interval of 10, using 4 different chains. Autocor-
relation and convergence were assessed using the “autocorr.
plot” and “gelman.plot” native JAGS functions and Rhat
convergence criterion was inferior to 1.01 as recommended
(Kruschke 2014).

Codes provided by O’Hara & Meriléd (2005) and Krusch-
ke (2014) were adapted to our design using uninformative
inverse gamma conjugate priors for random effects and nor-
mal priors for fixed effects.

Genetic differentiation among populations can be defined
from molecular markers analyses using F indices calculat-
ed as follows (Wright 1949):

_ob
(0% +aw)
The F value for the whole dataset was estimated using the
HICKORY 1.1 software (Holsinger 1999). F_ was estimated
by running the software native’s full model (i.e. assuming
non-null inbreeding coefficient and significant genetic struc-
ture among populations) and compared to the non-inbreeding
and no population structure models, as recommended by
Holsinger (1999). The full model outperformed the other
models, based on the DIC criterion values (see HICKORY
documentation for more details on the models). Pairwise F
were calculated between all pairs of the 20 populations using
Genepop v4.3.3 (Raymond & Rousset 1995, Rousset 2008).

For each quantitative life history traits and functional traits,
the Qg index of quantitative genetic differentiation among
populations was calculated as follows (Spitze 1993):

For = (4)

2
OB
Qs (6% + 20%) )
where
oW

is the within population genetic variance and
0%
is the between population genetic variance estimated using

-2

0 pop

Assuming that individuals obtained from seeds of the same
tree were half-sibs, within population variance can be esti-
mated as

-2 -2

ow = 46 tree

Qq, values were computed per temperature chamber condi-
tion using the same model that presented above (equation 1)
but without the temperature and temperature x population in-
teraction effects.

The code used in this study is provided on the open source
GitHub platform (https://github.com/xbouteiller/BayesMix).
It was tested by comparison to the same model computed
with SAS software using the frequentist PROC MIXED pro-
cedure (SAS, version 9.1, SAS Institute, Cary, NC, USA);
Bayesian Q. estimations (mean + CI) were compared to
estimates using first the delta method computed with SAS
(O’Hara & Merila 2005, Isik 2009) and second using the R
package QstFstComp (Gilbert & Whitlock 2015). Compari-
sons are presented in electronic appendix 2. Results were
similar in almost all traits. Frequentist methods can estimate
weak negative variances, when those are close to zero at the
population level, which we found in preliminary explora-
tions. Given that our choice of priors in the Bayesian models
(with positive support) made such negative estimates of vari-
ances impossible, and that the models showed overall a good
performance, we adopted a Bayesian approach to estimate
Q,, (O’Hara & Merila 2005).




Pl Ecol. Evol. 151 (1), 2018

RESULTS

Molecular genetic differentiation: a weak structure and
few outlying populations

CA on SNP data was first characterized by the grouping of
most of the populations, both French and Belgian (fig. 2A
& B). Nevertheless, respectively three populations (Fr.Pop2,
3, 10) and five populations (Fr.Pop3, 8 and Bel.Pop2, 7, 8)
were separated from this melted group of populations when
considering either the first two axes or axes 1 and 3. Fig. 2
shows the major mode identified by CLUMPAK on 20
STRUCTURE runs for K = 2 (fig. 2C). Higher AK was ob-
tained for K = 2. Thus optimal clustering was most likely for
K =2 clusters (Earl & vonHoldt 2012, Evanno et al. 2005).
Structure analysis exhibited a similar pattern than the one
observed in the CA: a weak population structure has been
revealed. Indeed the STRUCTURE analysis revealed a very

high level of admixture in most populations: less than 3.5%
of the individuals had an inferred ancestry higher than 90%.

Genetic vs environment effect on life history traits and
functional traits: a strong response to temperature
without genetic interaction

Germination curves per range and temperature as well as the
fitted Gompertz model are presented on fig. 3. Germination
was faster under the warmest temperature condition but max-
imum germination rates, D, were similar whatever the tem-
perature and the range: total germination rate was established
at 84.9 £ 7.4%.

Robinia pseudoacacia seedlings demonstrated a strong
positive response to temperature for all considered traits,
whatever the populations and range of origin in Europe.
Fig. 4A-L show the distributions of trait values within each

A 9.65 %
Fr.Pop10
Fr.Pop2
BelPops|  [Eel{FrPop7]
12 %
Fr.Pop9 Bd Fr,PopS
Bel.Pop2
Fr.Pop8 FrPoe [Bel.Pop2]
Bel Pop3] Bel.Pop9
[Bel.Pop5
Fr.Pop3

B 9.27 %
Bel.Pop7
Fr.Pop5
Bel.Pop
Fr.Pop3
BelPop10 12%
Bel.Pop9
Fr-Pops (BeTPops oo op0 —
]
Fr.Pop7
Fr.Pop9

Figure 2 — Correspondence analysis (A & B) and STRUCTURE analysis (C) and on SNP genotyping data. For the Correspondence Analysis,
first (A) axis 1 was plotted against axis 2, second (B) axis 1 was plotted against axis3. First axis contains 13% of variation, second axis
contains 10.3% of variation and third axis contains 9.54% of variation. STRUCTURE plots represent major mode for K = 2 (C) identified
by CLUMPAK on 20 STRUCTURE runs for 190 individuals from 20 populations using 132 SNP markers. K = 2 corresponds to the optimal
K number based on AK calculated using STRUCTURE HARVESTER. Labels are indicating sampled populations. Fr: French, Bel: Belgian.
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Table 1 — Mean values (+ standard deviations) of all the surveyed traits within each climatic chamber (i.e. 18°C and 22°C).
Bold characters indicate significant differences between chambers in response to temperature. The temperature effect was always significant

except for the biomass traits. GR: Growth Rate

Climatic chamber 18°C 22°C
Stage 1 (d) 82+25 6.0+1.7
Stage 2 (d) 10.0+2.8 75+1.7
Stage 3 (d) 13.0+3.0 9.6+2.1
Stage 4 (d) 20.0+2.7 14.0+1.9
Stage 5 (d) 25.0£1.5 18.0+1.5
Height GR 1 (cm.d™) 0.16 +0.034 0.2 £0.045
Height GR 2 (cm.d™) 0.15+0.055 0.18 £0.059
PSII Yield 0.0014 +£0.0011 0.003 +0.0012
Leaf weight GR (g.d™") 0.0032 + 0.002 0.0034 +0.0023
Stem weight GR (g.d™") 0.0010 +0.00073 0.0011 +0.00099
Total weight GR (g.d™) 0.0042 £ 0.0027 0.0045 £ 0.003
Diameter GR (mm.d") 0.026 + 0.0066 0.030 + 0.0088

climatic chamber and among populations: a strong response
to temperature could be evidenced, but no clear population
effect or range effect was easily identifiable. Seedling de-
velopment was faster under warmer temperature conditions
(fig. 5, electronic appendix 4A-La). For example, (table 1),
number of days for seeds to germinate (to reach phenologi-
cal stage 1) was 6.0 = 1.7 days at 22°C versus 8.2 + 2.5 days
at 18°C; similarly, time to reach phenological stage 5 with
a fully developed composed leaf was shorter at 22°C com-
pared to 18°C (18 + 1.5 days and 25 + 1.5 days, respective-
ly). For functional and physiological traits, increases in trait
values with increases in temperature were observed for most
of the traits: height and diameter growth rates were signifi-
cantly higher at 22°C as well as PSII yield (table 1). How-
ever, biomass showed no significant increase with increased
temperature.

Neither a genetic nor a genetic X environment interaction
could be found, irrespective of the trait (fig. 4, electronic ap-
pendix 4A-L b & c). The genetic variability was observed
at the tree level for all traits (electronic appendix 4A-L d),
variances between trees being 18 to 37 times higher than
variances between populations. For instance, for phenologi-
cal stage 3 and diameter growth rate, variance between trees
equalled and , whereas variance between populations only
represented and . Finally, as observed on fig. 5 and in elec-
tronic appendix 4d, no temperature x population interaction
was observed. The temperature x population interaction vari-
ance was of the same magnitude than the between popula-
tions variance, and always lower than the between trees vari-
ance, for all traits.

To sum up, populations exhibited a strong plasticity to
temperature for all measured traits, the warmer environment
being generally more suitable. Thus, at the population and
range levels, similar responses have been observed in re-
sponse to an increase in temperature. Belgian populations did
not outperform French populations when in their natural tem-
perature range and reciprocally.

Qq, — F,, comparisons: no evidence for deviation from
neutrality

A moderate but significant genetic differentiation among
populations was evidenced at the molecular level, with a
F¢, value of 0.026 (fig. 5, 95%Crl = 0.021 — 0.030). Using
all measured life history traits and functional traits, no ge-
netic differentiation was evidenced, with Q. values not sig-
nificantly different from 0 (fig. 5), whatever the temperature
conditions. Beware that Q. values for phenological stage 5

e
-

0.4 0.6 0.8

Germination rate

0.2

I I
0 5 10 15 20 25
Number of days after sowing (d)

Figure 3 — Germination curves of Robinia pseudoacacia seeds per
temperature condition (blue: 18°C, red: 22°C) and per range (solid
lines, full circles: Belgian range, dashed lines, open circles: French
range). Data were reported with circles and fitted curves using a
Gompertz function with lines.
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blue line 18°C) and the range (full line Belgium, dotted line France). A—E, phenological stages 1 to 5; F, PSII Yield, G, total weight GR, H,
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at 18°C and stem weight increment at 22°C are not robust
estimates due to a large number of missing values.

Moreover, no deviation from neutrality was evidenced for
all traits among the twenty populations. Indeed, all Q. values
were not significantly different from the F value except for
the PSII yield at 22°C that was significantly lower (0.0026,
95%Crl=0-0.013).

DISCUSSION

A strong response to temperature for all traits

A strong response to temperature for most traits was evi-
denced inducing a faster phenological development and su-
perior trait values in the warmest environment.

The strong plasticity at the population level in response
to temperature observed on juvenile R. pseudoacacia in this
study could help understand its large invasion range in Eu-
rope. Indeed, broad environmental tolerance species are more
susceptible to encounter favourable conditions when facing
a new environment (Davidson et al. 2011). Invasive plants
are commonly more phenotypically plastic than co-occurring
native species for a wide variety of traits such as growth or
fitness-related traits (Maron et al. 2007, Hyldgaard & Brix
2012, Molina-Montenegro & Naya 2012, Lamarque et al.
2015). For instance, a strong plasticity in response to temper-
ature has been demonstrated for five invasive populations of
Taraxacum officinale F.H.Wigg. in several ecophysiological
and fitness related traits (Molina-Montenegro & Naya 2012);
this plasticity could be an important promoting factor of in-

vasion success. Moreover, plasticity in germination traits
could be an important factor for successful establishment and
persistence of invasive species impacting their spreading and
persisting capacities in new spaces (Gioria & PySek 2017).
A study comparing germination plasticity among twelve na-
tive and twelve invasive species using three environmental
regimes based on temperature, day length, and soil moisture
demonstrated that invasive species had higher performances
(germination speed and rate) and plasticity than native spe-
cies (Wainwright & Cleland 2013).

Plasticity of phenotypic traits is adaptive when it im-
proves survival and reproduction (Richards et al. 2006).
In the context of biological invasions, phenotypic plastic-
ity could evolve rapidly during the lag phase after introduc-
tion for ecologically important traits and thus contribute to
the invasion success (Agrawal 2001, Richards et al. 2006).
However, it seems that the majority of phenotypic plastic-
ity is selectively neutral (Davidson et al. 2011), although it
could be particularly beneficial during the early stages of the
invasion. In order to assess the adaptive role of plasticity of
juvenile traits of R. pseudoacacia during the invasion further
comparisons need to be made using both native and invasive
populations (Richards et al. 2006, Davidson et al. 2011).

No signal of local adaptation among European
populations of R. pseudoacacia

In the present study, local adaptation was tested by growing
populations in climatic chambers at two different tempera-
tures; we also compared genetic structure using molecular
markers.
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Figure 5 — Differentiation indices calculated using phenotypic life history traits and functional traits (Q,) and using SNP markers (F ). Q.
values (mean and 95% confidence interval) were calculated on the 20 populations per trait and growing chamber (closed circle: 22°C, open
circle: 18°C). The full line represents the mean F_ and the dashed lines its 95% confidence interval based on allelic variation in SNP’s loci.
Estimations were calculated using Bayesian methods. GR: Growth Rate.
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A weak structure was detected between French and Bel-
gian populations since only few individuals had an inferred
ancestry higher than 90%. Moreover, Belgian populations
have not outperformed French populations under the coolest
temperature conditions resembling the Belgian conditions,
nor reciprocally for the French populations under the warm-
er environment. Thus, based on the measures made on very
early stage life history traits and functional traits, no signal
of local adaptation was evidenced among the twenty Euro-
pean populations studied. On the contrary, signs of local ad-
aptation have already been observed in invasive populations
of the herbaceous species Hypericum perforatum L. (Maron
et al. 2004), Eschscholzia californica Cham. (Leger & Rice
2007) and Lythrum salicaria (Colautti & Barrett 2013).
However, the opposite result was also evidenced among in-
vasive populations of Polygonum cespitosum Blume (Mate-
sanz et al. 2012) or when testing introduced populations of
invasive shrubs as Buddleja davidii Franch. whose popula-
tions responded similarly to environmental changes but ex-
hibited high phenotypic plasticity (Ebeling et al. 2011).

In addition, our results showed no differences between
Q,, and F_ values: no deviation from neutrality can be in-
ferred for the measured traits. They would only be influenced
by genetic drift, mutation and migration (Keller & Taylor
2008, Whitlock 2008). However, as presented in the intro-
duction, early life stages are likely to be under selection so
we can wonder if methodological biases could impede detec-
tion of local adaptation in Qg — F . comparisons. This could
happen if any maternal, environmental, dominance or epista-
sis effects are present (Whitlock 2008, Leinonen et al. 2013).
To avoid these biases, a robust 20 populations of half sibs
experiment was designed, which was suitable to estimate ad-
ditive variance and Q, (O’Hara & Merild 2005, Goudet &
Biichi 2006, Whitlock 2008, Leinonen et al. 2013). Similarly
to our study, Merild & Crnokrak (2001) found that life his-
tory traits could exhibit no significant divergence between
Q,, and F_ whereas functional traits showed significant dif-
ferences between Qg and F; they suggested that life history
traits contain more non additive effects, and are consequently
more subject to biases downward or upward the Q, Still,
in our study, both functional and life history traits were sur-
veyed, and we used the mean seed weight per family as a co-
variate to control for maternal effects (Whitlock 2008, Chun
et al. 2011). As a conclusion, we can consider that methodo-
logical biases are unlikely to explain our results that are con-
sistent across all the traits considered.

A handful studies used Q, — F_, comparisons to infer the
role of directional selection occurring during biological inva-
sion, and their results could therefore be compared to ours,
but their results are so far contrasted. For instance, Chun et
al. (2011) found a Q, for reproductive allocation superior to
the F by comparing ten invasive populations of Ambrosia
artemisiifolia L., introduced to Europe in the second part of
the 19" century, suggesting that divergent selection is acting
among populations (Chun et al. 2011). Similarly, popula-
tions of the invasive Phalaris arundinacea L. exhibited Qg
superior to F in the invasive range (Lavergne & Molofsky
2007). Lastly, a similar pattern was observed for Centaurea
solstitialis L. (Eriksen et al. 2012). In contrast, a biological
invasion study on Lythrum salicaria failed to demonstrate
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Qq, superior to F  even though recent local adaptation in
the new range was demonstrated (Chun et al. 2009, Colautti
& Barrett 2013). This highlights that in the case of invasive
species, Qg F¢, comparisons can be difficult to interpret, es-
pecially if F is small or if highly differentiated native popu-
lations are introduced into narrower environmental range or
because of the history of introduction (Colautti & Lau 2015).
Other methods exist to estimate Qg such as multivariate
approaches that can strengthen precision when population
number is low, or could allow to disentangle genetic drift
and selection with a better accuracy when neutral differentia-
tion is high (Ovaskainen et al. 2011, Leinonen et al. 2013).
Considering that we used a robust experimental design and
that we observed a very weak genetic differentiation both
with neutral molecular markers and with quantitative traits,
we kept a trait by trait approach (O’Hara & Merild 2005,
Leinonen et al. 2013).

In our study, the most probable hypothesis is thus that
evolution in the local range did not play a role yet in the ge-
netic differentiation and local adaptation of the studied Euro-
pean populations of R. pseudoacacia. Indeed, ability to detect
a Qg —F, difference evolves with time since the introduc-
tion (Hendry 2002) and in young systems in which selection
would not have enough time to act and to produce divergent
populations, similar results with Q , not exceeding F would
be expected (Whitlock 1999). In invasion studies, it has been
shown that selection and local adaptation can act fast over a
few generations (Koskinen et al. 2002, Dlugosch & Parker
2008). Since its first introduction in the early 17" century in
Europe, R. pseudoacacia probably produced a maximum of
70 generations, considering a first flowering age of approxi-
mately six years (Burns & Honkala 1990). Although that
could appear to be a sufficient number of generations when
compared to results observed in Hypericum canariense L.
(Dlugosch & Parker 2008), the number of generations re-
quired to evidence local adaptation through adaptive evolu-
tion may be increased in R. pseudoacacia due to the contri-
bution of its clonal reproduction. To fully conclude on the
role of evolution in shaping the diversity of R. pseudoacacia
in Europe, a broader sampling including both the native and
invasive range would be required (Keller & Taylor 2008, Co-
lautti & Lau 2015).

CONCLUSION

In this study we studied the phenotypic differentiation of the
invasive tree Robinia pseudoacacia among 20 populations
from two parts of the invasive range (i.e. Aquitaine, France
and Wallonia, Belgium). We followed germination and ju-
venile stages development. We demonstrated that most vari-
ability was within populations at the family (i.e. tree) level
without significant differentiation among populations. More-
over, a Qg — F comparison highlighted no deviation from
neutrality. Studies including a broader sampling both in the
native and invasive ranges are needed to investigate the role
of evolution during the invasion by R. pseudoacacia.
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SUPPLEMENTARY DATA

Supplementary data are available in pdf at Plant Ecology and
Evolution, Supplementary Data Site (http://www.ingenta-
connect.com/content/botbel/plecevo/supp-data) and consist
of: (1) summary of the sampled populations with their geo-
graphic coordinates; (2) results of the mixed model comput-
ed using frequentist delta method with SAS and comparisons
of the estimated Q. computed with 3 different methods; (3)
results of the Bayesian analysis for the seed weight trait; and
(4) results of the Bayesian analyses for all phenotypic traits
computed using the full between chambers mixed model.
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Appendix 2 — Comparison of the results of the Bayesian and frequentist approaches to compute mixed model and to
estimate Q.

A — Results for the ANCOVA mixed model testing for the effect of Range of origin (France vs. Belgium) and Temperature
(22°C vs. 18°C) as fixed effects with average families’ seed weight as covariates and Population nested within Range, Tree
nested within population and interaction between Temperature and Population as random effects.

df: degree of freedom, F: F-value, p: p-value, SW: Seed Weight, R: Range, T: Temperature, GR: Growth Rate. Significant values
are in bold, not consistent results among frequentist and Bayesian methods are highlighted in grey.

Consistent results among analysis were always observed, except for (i) Range effect of Height 1 GR, however p-value near to
the boundary (p = 0.03) give low support to the significance of the effect (ii) Temperature effect for the Leaf Weight GR which is
significant in Bayesian contrary to the frequentist result, however confidence intervals of the Bayesian estimated parameter are
very close to 0 (Appendix 4 I a) and (iii) Population effect of the Leaf Weight GR which is significant with the frequentist method
but not with Bayesian method, however once again p-value is close to the boundary (0.03). Thus, the few times where Bayesian
and frequentist methods gave different results, the signal is weak and could be attributed to the limit of accuracy of each method.

B — Q,, mean values and 95% confidence limits (CL).

Q,, were calculated using different approaches: a Bayesian method implemented with JAGS (Plummer 2005) from an adaptation
of the code provided by O’Hara & Merild (2005) using a uniform prior and two frequentist methods.

The first one used a mixed model of analysis of variance in SAS and CL were calculated following the delta method (Isik 2009)
and the second one used the QstFstComp package (Gilbert & Whitlock 2014).

Consistent results among the three methods where observed in all cases. However, note that due to weak variance at the population
level, the estimated Q. could be negative in the frequentist methods whereas using the Bayesian method estimated Q. and their
confidence intervals are strictly positive due to prior definition which is more coherent because Q. is a ratio of variance.



Fixed effects

Random effects

Traits Range  Temperature vfeeiz(}il t Population(range)  Tree(population)  Temp X Pop
df 1 1 1 18 1515 1515
St‘z‘g)e ! ForZ 101 337.19 0.28 -0.13 4.24 0.93
p 03280  <0.0001 0.5950 0.8961 <0.0001 0.3528
df 1 1 1 18 1343 1343
St?ﬁ;’ 2 ForZ 2.30 323.85 0.48 -1.30 5.49 1.45
p 0.1466  <0.0001 0.4877 0.1926 <0.0001 0.1466
df 1 1 1 18 1296 1296
St?ﬁ; 3 ForZ 1.12 615.79 0.04 -0.61 4.52 -0.05
p 03048  <0.0001 0.8386 0.5397 <0.0001 0.9602
df 1 1 1 18 1234 1234
St?ﬁ; 4 ForZ 3.59 1475.64 3.58 -1.90 5.91 1.52
p 0.0745  <0.0001 0.0589 0.0574 <0.0001 0.1274
df 1 1 1 18 747 747
St?ﬁf 3 ForZ 0.13 4756.19 1.42 0.09 4.65 0.14
p 0.7214  <0.0001 0.2339 0.9303 <0.0001 0.8903
. df 1 1 1 18 853 853
He(‘frll’i(ﬁl)‘ ' Forz 545 421.28 16.21 -036 5.56 0.02
p 0.0313  <0.0001  <0.0001 0.7220 <0.0001 0.9841
. df 1 1 1 18 787 787
He(‘frll’lt_(gli 2 Forz 0.10 53.27 11.59 -0.62 5.96 1.08
p 0.7520  <0.0001  <0.0001 0.5376 <0.0001 0.2813
df 1 1 1 18 778 778
PSIYield  ForZ 231 210.32 0.05 -0.57 3.77 0.49
p 0.1457  <0.0001 08177 0.5694 0.0002 0.6267
Leaf weight df 1 1 1 18 787 787
GR ForZ  0.07 2.08 23.40 -2.14 5.50 1.52
(gd? p 0.1654 0.7979 <0.0001 0.0327 <0.0001 0.1296
Stem weight df 1 1 1 18 785 785
GR ForZ  0.05 0.73 32.71 112 3.25 0.13
(gdh p 0.8331 0.4037 <0.0001 0.2646 0.0011 0.8986
Total weight df 1 1 1 18 785 785
GR ForZ 0.2 2 26.30 -1.84 5.35 1.22
(gdh p 0.8809 0.1734 <0.0001 0.0662 <0.0001 0.2241
. df 1 1 1 18 786 786
D‘?I‘;‘g.edﬂ)GR ForZ 172 93.14 45.23 -0.26 4.16 -0.55
p 02068  <0.0001  <0.0001 0.7946 <0.0001 0.5840




Q,, Bayesian Q,, Delta method Qg QstFstComp
Temp. Traits Mean  25%  975% o 25%  975% o 25%  97.5%
CI CI Cl Cl Cl Cl
Stage 1 0.006 0.000 0.032 -0.004 -0.025 0.018 0.001 -0.014 0.026
Stage 2 0.004 0.000 0.023 -0.009 -0.034 0.016 0.002 -0.013 0.029
Stage 3 0.004 0.000 0.020 -0.015 -0.048 0.018 -0.007 -0.019 0.013
Stage 4 0.005 0.000 0.027 -0.008 -0.032 0.017 0.0l -0.015 0.026
Stage 5 0.005 0.000 0.025 -0.008 -0.033 0.016 -0.007 -0.018 0.012
Height GR  0.004 0.000 0.020 -0.005 -0.023 0.012 0.000 -0.014 0.010
22°C Height GR  0.009 0.000 0.041 0.001 -0.018 0.019 0.000 -0.015 0.024
PSIYield  0.002 0.000 0.011 -0.010 -0.025 0.006 -0.009 -0.015 0.001
heal WIht 0007 0,000 0036 -0.003 -0.025 0020 0002 -0.013 0.029
Steval"fight 0.061 0.000 0.642 -0.021 -0.130 0.089 0.003 -0.186 0.197
TOtalGVIV{eight 0.007 0.000 0.033 -0.005 -0.030 0.021 0.002 -0.013 0.027
Diameter GR ~ 0.007 0.000 0.037 -0.006 -0.034 0.022 -0.001 -0.023 0.036
Stage 1 0.012 0.000 0.050 0.006 -0.008 0.020 0.004 -0.013 0.033
Stage 2 0.005 0.000 0.025 -0.001 -0.016 0.014 -0.002 -0.013 0.016
Stage 3 0.004 0.000 0.019 -0.007 -0.027 0.013 -0.008 -0.017 0.006
Stage 4 0.005 0.000 0.023 -0.002 -0.016 0.013 0.000 -0.011 0.017
Stage 5 0.092 0.001 0424 0053 NA NA -0.051 -0.146 -0.020
Height GR  0.008 0.000 0.037 0.003 -0.011 0.017 0.003 -0.012 0.027
18°C  Height GR  0.009 0.000 0.035 0.006 -0.006 0017 0.007 -0.007 0.028
PSIYield  0.005 0.000 0.025 -0.004 -0.022 0015 -0.005 -0.016 0.013
LeafGVg*ight 0.009 0.000 0.034 0.006 -0.005 0.017 0.015 -0.003 0.041
Stem Wt 0015 0000 0056 0010 0002 0019 0022 -0.003 0065
TOtalG“I’fight 0.009 0.000 0.037 0.006 -0.005 0.017 0016 -0.003 0.046
Diameter GR ~ 0.008 0.000 0.035 0.005 -0.008 0.017 0.013 -0.006 0.037
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No evidence for genetic differentiation in juvenile traits between Belgian and French populations of
the invasive tree Robinia pseudoacacia
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Appendix 3 — Results of the seed weight analysis using the Bayesian model testing for A: range
effects, B: population effects. Each dot represents the mean value of the estimate, and bars
represent the Bayesian 95% credible interval. Effects significantly different from O are drawn in red.
Both range and population effects are significant.

To test if there were significant differences in seed weight at the family level, data were analyzed
using a similar Bayesian model than the main model (equation 1) including only the range and
population effects.

A) Range effects (b2) B) Population effects (b3)
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Chapitre 4

The seeds of invasion: Enhanced germination among invasive European
populations of black locust compared to native American populations.
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Documenting population rapid evolution is a recent concern in invasion ecology, however these studies indicated
that evolution occurred in the new range may have facilitated invasion. Additionally, phenotypic plasticity may
facilitate invasiveness as it allows organisms to express different phenotypes depending on the environmental
conditions and increase their fitness. However, to evaluate invasive tree adaptive capacities, quantifying the
reproductive success is difficult; but germination and seedling recruitment are crucial life history stages for
plants that directly impact their fitness and lead to local adaptation. This seems to be all the more true for newly
introduced species suggesting the evolution of germination characteristics and juvenile traits could play a major
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success of black locust dynamics in Europe.
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1. Introduction

Several studies recently documented that recent evolution that had occurred in the new range may have
facilitated invasion (Lee 2002; Blair and Wolfe 2004; Maron et al. 2004; Keller and Taylor 2008; Barrett et al.
2008; Colautti and Barrett 2013). For example, Lythrum salicaria populations were shown to evidence a
latitudinal cline in flowering period in the invasive range (Barrett et al. 2008). It was further demonstrated using
three common gardens along a latitudinal gradient, that differentiation among invasive populations for the fitness
related trait of fruit production had a genetic basis ; this was attributed to a rapid evolution of the species in its
new range in response to selective pressure leading to local adaptation along the latitudinal gradient (Barrett et
al. 2008; Colautti and Barrett 2013). A recent meta-analysis evidenced that local adaptation in the new range is
not rare for invasive plant species (Oduor et al. 2016), thus local adaptation could lead to divergence on
phenotypic traits among introduced populations and could interact with phenotypic plasticity that is another

mechanism that had been proposed to explain the invasiveness.

Phenotypic plasticity allows organisms to express different phenotypes depending in the environmental
conditions (Pigliucci 2006; Ghalambor et al. 2007). In the context of invasion ecology, phenotypic plasticity
could be defined here at the population level (Valladares et al. 2006), a level of genetic diversity being
particularly relevant for understanding the ecological role of plasticity in natural populations (Richards et al.
2006; Monty et al. 2013). It was pointed out that plasticity could promote species invasiveness (Agrawal 2001;
Richards et al. 2006; Davidson et al. 2011). Indeed it could facilitate establishment of newly introduced
organisms allowing individuals to express beneficial phenotypes under a broad range of environmental
conditions and thus maintaining a higher fitness (Richards et al. 2006; Davidson et al. 2011). Consequently, a
conceptual framework has emphasized the different strategies of invasive plants related to plasticity that could
allow to maintain a high fitness whatever the environment (‘Jack-of-all-trades’), to reach a high fitness under
favorable environments only (‘Master-of some’) or to join cases resulting in a high fitness enhanced under
favorable environments (‘Jack-and-Master’, (Richards et al. 2006). However among invasive species, contrasting
results on the amount of phenotypic plasticity have been found. For example, one study found that he invasive
tree Melaleuca quinquenervia seems to be more plastic to variation in pH in the invasive range (Kaufman and
Smouse 2001) and a meta-analysis had shown that invasive species are often more plastic than native especially

when increasing resources availability, however this increase was only weakly associated with a gain in fitness



(Davidson et al. 2011). However another meta-analysis and a multiple species comparison demonstrated no
difference in plasticity among invasive and native species (Godoy et al. 2011; Palacio-Lépez and Gianoli 2011).
Thus the role of phenotypic plasticity in invasion remains unclear and more empirical studies are needed. Within
species, the comparison of native and invasive could allow to detect if plasticity evolved between ranges

(Richards et al. 2006; Oduor et al. 2016).

Germination and seedling recruitment (Eriksson and Ehrlén 2008) are crucial life history stages for plants as they
directly impact their fitness and lead to local adaptation (Donohue et al. 2010). Indeed it was demonstrated that
germination timing regarding the season of seeds dispersal was under selection for the model plant Arabidopsis
thaliana (Donohue et al. 2005). Furthermore, using the same species, a reciprocal transplant experiment
evidenced that germination and juvenile stages experienced selection, which resulted in advantaging local
genotypes and consequently promoting local adaptation (Postma and Agren 2016). Thus, juvenile traits of plants
during the germination process appear to be under strong selective pressures, indicating that they are key traits ,

critical to understanding local adaptation of populations (Postma and Agren 2016).

This seems to be all the more true, for newly introduced species : germination rate, timing and speed have been
recently documented comparing populations of both the native and invasive ranges, indicating the major role of
germination and juvenile period during the invasion process (Blair and Wolfe 2004; Erfmeier and Bruelheide
2005; Beckmann et al. 2011; Hirsch et al. 2012, 2017; Leiblein-Wild et al. 2014; Gioria and PySek 2016). Based
on a literature review, Gioria and PySek (2017) underlined that germination is a crucial period for the success of
invasive plants. An earlier germination in the season, a larger seed production, high germination rates and/or a
tolerance to broad environmental conditions at the juvenile stage could contribute to plant invasiveness (Gioria
and PySek 2016). Still few studies surveyed either life history traits (i.e. germination and seedling phenology) or
functional traits (i.e. height, biomass production, effective quantum yield of photosystem II) of juveniles,
comparing populations from both ranges. Furthermore, contrasting results are observed, depending on the
species. On the one hand, for instance, invasive populations of the shrub Rhododendron ponticum exhibited
faster seedlings phenology than native populations in response to temperature (Erfmeier and Bruelheide 2005).
Similarly, invasive populations of Ulmus pumilla always outperformed native ones for germination speed
(Hirsch et al. 2012) comparing seeds development under various common gardens corresponding to different

temperature conditions. However no difference in the plasticity of germination in response to temperature was



found among invasive and native populations (Hirsch et al. 2012), nor for seedling biomass production (Hirsch
et al. 2016). However, the germination traits that were differing between native and invasive populations can
vary with the species: higher germination rates were found for invasive populations of the shrub Hypericum
perforatum and the herbaceous Achillea millefolium compared to that of their native counterparts while no
difference was found for Hieracium pilosella. Yet, germination speeds were significantly higher for invasive
populations of H. pilosella whereas no difference was found among populations of both ranges for A. millefolium
and invasive populations of H. perforatum even presented a slower germination speed (Beckmann et al. 2011).
Still, although sometimes contradictory, these indices suggest that enhanced germination within invasive
populations would likely contribute to species invasiveness, thus questioning the potential role of evolution of

these traits related to the introduction history.

To evaluate the role of local adaptation and plasticity in invasion success, temperature appear as an interesting
abiotic variable to consider. Indeed, temperature is known to be one of the most important abiotic factors shaping
tree species distribution on a wide scale (Woodward 1987; De Frenne et al. 2010) in particular by impacting their
fitness (Prentice et al. 1992; Iverson and Prasad 1998). For invasive species, selective pressures acting during the
stages of invasion process could be related to temperature in the new range and result in shifts the species
climatic niche (Broennimann et al. 2007). Moreover, germination and seedlings recruitment strongly respond to
temperature either as it interacts with dormancy initiation and break, leaf or fruit phenology and seedling

development, survival and growth (Walck et al. 2011).

Observed among ranges phenotypic shifts could be due either to genetic differentiation, phenotypic plasticity or
both factors interacting. In order to test if there is a genetic basis for the phenotypic variation or if it is
environmentally induced, it is necessary to conduct a common garden experiment in which native and invasive
populations are raised together allowing to separate genetic and environmental effects and even to evaluate their
interaction if several common gardens are used (Keller and Taylor 2008; Colautti and Lau 2015). Moreover, the
comparison of phenotypic Qst and genotypic Fsr differentiation indexes allows to propose some evolutionary
inferences: under neutrality, the expectation is that Qsr would be similar to Fst, a Qsr value significantly higher
than a Fsr value would indicate a divergent selection acting among populations; on the contrary, a Qst value
inferior to a Fsr value would signal a stabilizing selection (Keller and Taylor 2008; Leinonen et al. 2008, 2013;

Whitlock and Guillaume 2009; Colautti and Lau 2015).



Black locust Robinia pseudoacacia L. (Fabaceae) is a tree native to North America and is considered invasive
worldwide (eight regions among the 14 defined by Richardson & Rejmdanek, 2011). In the United States, it
naturally occurs in the eastern half of the country, over two disjoint geographic areas (Little, 1971): the largest
native area corresponded to the Appalachian Mountains and partially encompassed several current States (i.e.
Pennsylvania, Maryland, West Virginia, Virginia, North Carolina, South Carolina, Georgia, Alabama,
Tennessee, Kentucky, and Ohio); the smallest area was located further west in the Ozark Mountains (i.e.
Missouri, Arkansas and Oklahoma). In Europe, it was introduced at the beginning of the 17% century and is now
recognized as one of the 100 worst invasive species (DAISIE 2006, 2009). A wide population genetics study
demonstrated that only individuals from few populations of the Appalachian region were introduced to Europe.
Thus a genetic bottleneck associated with a loss of genetic diversity in the introduced range was evidenced
(Bouteiller et al. 2019). However, comparing populations within the introduced range, a recent study evidenced
no sign of local adaptation in the response to temperature of germination and juvenile related traits (Bouteiller et
al. 2018). In this study, we intended to test for local adaptation and phenotypic plasticity on germination related
traits among populations from both native and invasive ranges raised in three different environments. Thus a
large sampling of both native and invasive populations (20 populations, 3000 plants) was performed to evaluate
germination progress in response to temperature and answer the following questions: i) Do we observe any
signal of local adaptation of populations from the native and/or invasive range with respect to the juvenile traits
surveyed? ii) Is there a genetic differentiation at the range or population level andiii) What is the extent of

phenotypic plasticity to temperature? iiii)

2. Material and Methods

2.1.Sampling

20 populations of R. pseudoacacia were sampled both in the native (11 populations) and invasive ranges (9
populations). Sampling was conducted between spring 2016 and fall 2016 by different collaborators using a
similar protocol (Fig 1, Appendix 1). We sampled populations originated from natural regeneration. In North
America, the different populations were spread all through the species native distribution from the Ozark
Mountains to the Appalachian Mountains, and in Europe populations were dispatched all through the introduced

range from Spain to Poland. In each population, 10 to 100 pods were collected on ten trees with a tree pruner.



Given that the species is known to spread by root-suckering (Cierjacks et al. 2013) a minimal distance of twenty
meters was kept between two sampled trees in order to minimize the risk of collecting the same genotype. GPS
coordinates either of the population or of each sampled tree were recorded using a portable GPS (GPSMAP62,
Garmin, Olathe, KS, USA).

Seeds were manually extracted from pods and placed into a tea paper filter to be stored in a cold room at 0 - 5°C
(Forest Research 2015; Kew Royal Botanic Garden 2015). Only well conserved seeds (i.e. seeds without mold
stains or without damaged tegument) were kept and seeds with moist or empty appearance were systemically
eliminated. Seeds were counted for each maternal tree and weighted with a 0.1mg accuracy (Practum 224-1S,

Sartorius, Goettingen, Germany).
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(Little, 1971) B) in Europe.



2.2.Experimental design for phenotypic measurements

A controlled experiment was set up using three climatic chambers (Micro-Clima Series Arabidopsis Chamber
MCA1600, Snijders Labs, Tilburg, Netherland) with a total of 3000 individuals. We sowed 5 seeds per family
(i.e. per maternal tree) in the same tray, using 10 families per populations with 9 European populations and 11
American populations. Within each climatic chamber, families were randomly dispatched.

Prior to seeding, seeds were mechanically scarified using an automated sand blasting technique (Bouteiller et al.
2017) to ensure a controlled dormancy breaking. Seeds were sowed into plastic trays (QuickPot 35RW,
HerkuPlast Kubern GmbH, Ering, Germany); each pot was filled with 25 g of substrate (Substrate 307,
Peltracom, Gent, Belgium) plus 6 g after sowing to cover the seeds (Bonner and Karrfalt 2008).

Environmental conditions within both chambers were set equal except for air temperature: a day/night 12/10 h
photoperiod with progressive day/night transitions of one hour, 60 + 5% of air relative humidity, 185 + 45
umol.m2.s™! photosynthetic photon flux density (LiCOR Li190, Lincoln, USA). CO, concentration was equal to
ambient atmospheric concentration.

Temperature conditions were 18°C/16°C day/night temperature in the first climatic; 22°C/20°C day/night
temperature in the second climatic chamber and 31°C/29°C day/night temperature in the third climatic chamber
to mimic a heat wave.

Watering (50 mL) was provided every two days in order to supply a non-limiting resource. After 31 days,
seedlings were fertilized with a liquid fertilizer (NPK 7.5.6, Florendi Jardin SAS, Dinard, France), renewed

twice every 10 days.

2.3.Phenotypic life history traits and functional traits

2.3.1.Life history traits

Germination and seedling phenology were monitored daily for each individual over a period of 372 Growing
Degree Days (GDD). GDD were calculated by multiplying the climatic chamber day temperature condition (in
°C) and the number of days spent in the climatic chamber, base temperature was considered equal to 0 since no
reference value was found for black locust. Five phenological stages have been defined as follows: 1,

emergence; 2, straight stem; 3, open cotyledons; 4, first leaf (see Bouteiller et al. 2017 for details and



photographs of the phenological stages). According to air temperature, the phenological survey was stopped after
12 days in the 31°C climatic chamber, after 17 days in the 22°C climatic chamber and after 21 days in the 18°C
climatic chamber. For each phenological stage and each individual, the minimum number of days required to
reach the stage was noted. When a stage was missing, the number of days was calculated as the average between
the numbers of days required to reach the previous stage and the next one. When an individual died after

germinating, it was further recorded as a missing value.

2.3.2.Functional traits

At the end of the phenological survey (372 GDD), total height was measured from collar to the apical bud using
a ruler (Height 1, cm ~Imm). Seedlings were thinned from 5 to 3 plants per pot in order to avoid competition,
preferentially removing damaged individuals. After 1450 GDD corresponding to 49, 66 and 82 days in the 31°C,
22°C and 18°C climatic chamber, respectively, total height (Height 2, cm ~1mm), stem collar diameter
(Diameter, mm ~ 0.01mm) and the effective quantum yield of photosystem II (PSII yield) were measured using a
ruler, an electronic caliper and a portable chlorophyll fluorometer (PAM 2100, Heinz Walz GmbH, Effeltrich,
Germany), respectively.

The PSII yield was measured on the terminal leaflet of the youngest fully-developed. This trait provides
information about the proportion of photons captured by the PSII that is used in photochemistry (Genty et al.
1989; Santiso et al. 2015).

Then, seedlings were separated into leaves and stem, and oven dried at 65°C (Universal oven, Memmert,
Swabach, Germany). After minimum one drying week to reach constant weight, leaves (Foliar weight) and stem
(Stem weight) were weighted with a 0.1 mg accuracy (Entris 224-1S, Sartorius, Goettingen, Germany) and Total
weight was calculated by summing both values. Growth Rates (GR) in height (Height GR 1 and 2), diameter
(diameter GR) and leaf (Foliar weight GR), stem (Stem weight GR) and total (Total weight GR) biomass were
calculated by dividing the trait value by the number of days spent in each climatic chamber. Data will be

accessible on Open Science Framework repository after acceptation.

2.4.Genotyping data



Genotyping of the seedlings was not performed in this study, but we extracted the genotypic information
acquired in Bouteiller et al. (2019) using SNP molecular markers. 18 populations out of the 20 used in this study
were genotyped previously. For two populations, no genotyping was performed previously so we used genotypic
data from the closest geographic population (Ironton for Gallipolis and Slatyfork for Huntersville). Detailed
protocol on DNA extraction and genotyping is available in Bouteiller et al. (2019) and more information on

SNPs development in Verdu et al. (2016).
2.5.Data analysis

Environment — traits correlations

To analyze the relationship between traits and environmental conditions, mean annual temperature averaged over
the 1970 — 2000 period was extracted from WorldClim version 2 2 (Fick & Hijman 2017) using ARcGIS (ESRI,
2018) with the 30 seconds resolution raster (http://worldclim.org/version2) at the location of each sampled
population according to the GPS coordinates of the sampled populations. A linear model (Im function and
package tidyverse v1.2.1 and gapminder v0.3.0) was used to fit a regression between each trait averaged over
each population against mean annual temperature of the population (R version 3.3.1, R Core Team, 2016). The
significant slope estimates (p < 0.05 Student t-test) were extracted and visualized in the form of a heatmap

(package ggplot2 v2.2.1).

Statistical model

To estimate differentiation between ranges and populations and between climatic chambers (i.e., the temperature
effect) for each measured trait, a Bayesian mixed model of ANCOVA was fitted using the mothers’ average seed
weight as covariate as a proxy of maternal effect (Bouteiller et al. 2018). Differentiation between ranges and
populations for the mothers’ average seed weight was conducted using the same model but without the
temperature effect (nor the interaction) as seeds were sampled in the field and without the tree effect as we only

disposed of mothers’ average seed weight.

The complete between-chambers model was defined as:

Ying  =bo + by thajmg+ Barpyg + Baury T Bssilwlkyg T €y — %)+ Empy (1)
trait value temp range population trea temp X pop maternal ef fect




With the residual as: £y, ~N(0, %) (2)
Lowercases indicate the fixed effects and uppercases indicate the random effects, with i € 1,2,3 for the 18, 22
and 31°C temperature chamber conditions, respectively; j € 1,2 for the two ranges: Europe, US; k € [|1, 9] for
the 9 European populations and k € [|1,11]|] for the 11 US populations; I € [|1,10]] for the 10 trees per
population; and m € [[1, 5[] for the 5 individuals (seeds) per tree. X}, represents the seed weight at the tree (i.e.
family level) and x the mean seed weight over all families. The code used for implementing this Bayesian mixed

model is provided on the open source GitHub platform https://github.com/xbouteiller/BayesMix. More details
can be found in Bouteiller et al. (2018) where it was tested and compared to frequentist methods. Additionally,
for the germination rate corresponding to binary data (O non germinated / 1 germinated), we used a Bernoulli
distribution with a logit link function instead of a normal one for the model defined in equation 2. The code used
for implementing this model is providled on the open source GitHub platform

https://github.com/xbouteiller/BayesMixBinary.

In order to determine if the observed differentiation can be explained by the genetic proximity among
populations, a second model similar to equation 2 was implemented with the additional incorporation of a matrix
of pairwise genetic distance between populations (Hadfield and Nakagawa 2010). We used the complement of
Cavalli-Sforza and Edwards Chord Distance (i.e. 1 — Distance) computed using Hierfstat v 0.04-28 R package
(Goudet 2005) as he matrix of pairwise distances among populations as it is considered the best to retrieve the
relationship among samples (Takezaki and Nei 1996). The code used for implementing this model is provided on

the open source GitHub platform https://github.com/xbouteiller/BayesMixGenetix.

All Bayesian models were computed using JAGS 3.4.0 (Plummer 2005), the R2jags package of R (Su and
Yajima 2012) and R v3.2.2 (R Development Core Team 2013). For each trait, 100,000 iterations were run with
a burn-in of 75,000 iterations and a thinning interval of 50, using 4 chains. Autocorrelation and convergence
were assessed using the ‘“autocorr.plot” and “gelman.plot” native JAGS functions and Rhat convergence
criterion was inferior to 1.01 as recommended (Kruschke 2015).

Codes provided by O’Hara et al. (2005) and Kruschke (2015) were adapted to our design using uninformative

inverse gamma conjugate priors I'(107%,107%) for random effects and normal priors N (0, 10%) for fixed effects

(O’Hara and Merilid 2005; Kruschke 2015).



Calculation of genetic differentiation indexes
Genetic differentiation among populations can be defined from molecular markers analyses using Fsr indices

calculated as follows (Wright, 1951):

For = ‘773' 3)
ST (02 +o05,)

Fst within ranges were calculated using the Hierfstat v 0.04-28 R package (Goudet 2005) according to the Weir
and Cockerham method (1984). 95% Confidence Intervals (CI) were estimated by performing 1000 bootstraps

over all loci.

For each quantitative trait, the narrow sense heritability h? and the Qsr index of quantitative genetic

differentiation among populations were calculated as follows (Spitze 1993):

2 _ W
h? = = 4
_ 78
Qst = (92 +Z o) ®)

where g% is the within population genetic variance (i.e. V 1 the additive variance), ¢£ is the between populations
genetic variance estimated using ﬁgop and o7 the total phenotypic variance. Assuming that individuals obtained
from seeds of the same tree were half-sibs, within population variance can be estimated as 63, = 4 62.,,.

h? values were estimated within range and between temperature conditions and Qsr values were computed per

temperature chamber condition using the same model than presented above (equation 1) but without the

temperature and temperature x population interaction effects.

Evaluation of plasticity

For each trait, plasticity among environments was evaluated using the Relative Distance Plasticity Index (RDPI,
(Valladares et al. 2006; Godoy et al. 2012). RDPI is an index ranging between 0 and 1, defined as the absolute
phenotypic distance between families across various environments, divided by the sum of the phenotypic values.

Thus, for a given family j, it was calculated following the mathematic formula:

n
|ij —Xz"j| 1
= XU + XE-F_J) n (6)

i+ir

RDPI =

where 1 and i’ referred to two of the n levels of the environment treatment (here n is defined from 1 to 3 for each

of the growing chamber temperature conditions), and j referred to a given family (i.e. a mother tree). Thus Xj; is



the phenotypic value for a given trait for the family j in the environment i. n is defined as the number of
distances calculated (i.e. number of pairwise environments, 3 in our cases). Then one value of RDPI is obtained
per mother tree.RDPI values were calculated using R, with a function available on the GitHub repository:

https://github.com/xbouteiller/Plasticity.

Among ranges and populations differentiation of plasticity was tested by using a similar Bayesian mixed model

than defined above (equation 1) but without the temperature effect and the tree level effect.

3. Results

3.1.Phenotypic differences between ranges for germination rate and seed weight

Overall, seed germination was higher in the European range compared to the native range whatever the growing
chamber temperature (Fig 2, Table 1). The number of days for reaching stage 1 was also significantly shorter for
European populations compared to the native ones (Table 1, 9.1/5.1/3.0 d versus 10.0/6.0/3.7 d in the
18/22/31°C temperature conditions) indicating a faster germination in the European range. The matrix of
pairwise genetic distances between populations was incorporated into the model to account for the potential
relatedness of the populations: when taking into account the information of the molecular similarity, differences
between ranges for stage 1 was no more significant but it remained significant for germination rate (Appendix

6). Globally, over the 13 traits measured only two showed differences between the two ranges.
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Fig 2 Germination rate of black locust populations in response to growing temperature (18, 22 and 31°C). EU
for European populations, US for American populations. Each line represents one population (averaged

values over all individuals), the color indicating the mean annual temperature at the sampling location

(from the coldest in blue, to the warmest in red).

Moreover, it is worth noticing that seed weight presented a significant difference between ranges (Appendix 2).
Seed weight was significantly lower in the American families (17.13 + 4.30 mg ranging from 4.32 mg to
25.51 mg) compared to the European ones (21.89 +4.47 mg ranging from 14.26 mg to 36.85 mg). There were
also significant differences among populations: the American population presenting the heaviest seeds (Altoona:

19.89 mg) presented however values equivalent to the lightest seeds observed in European populations (Brno:

19.86 mg, Drewnica: 17.45 mg, Montseny: 19.73 mg).

3.2.Genetic differentiation among populations was evidenced more strongly in the native

than in the invasive range

At the molecular level, weak but significant genetic differentiation among populations was evidenced with

similar levels of differentiation for both ranges. In the American native range, Fst between populations was



equal to 0.0479 [0.0402 — 0.0558] and in the European range, Fst between populations was equal to 0.0391
[0.0297 — 0.0476]. Significant differentiation among populations (Appendix 3¢ — A:M, ) was evidenced using a
Baysesian mixed model for all traits except for the PSII yield. However, differentiation was mostly observed
within the native American range, except regarding germination rate and early development stages (1-2).
Populations that presented a significantly higher germination rate (90-100%) within Europe were Munchenberg
and Brno whereas significantly lower germination rate were observed for Barthelasse and Corphalie under the
18°C temperature conditions (68% and 72% respectively). Differentiation was mostly evidenced under the 18°C
conditions as suggested by the variability observed on the trait value (Fig 2) and by the Qsr value (Fig 3). In the
American range, two populations were differentiated with a particularly low germination rate, reaching 38-40%
maximum (Lewisburg and Shooting Creek). For phenological stage 1, up to 3 days of delay was evidenced
between the fastest (Munchenberg, 7.85 d under the 18°C condition) and the slowest populations of Barthelasse,
Drewnica and Wien (10.7-10.9 d under the 18°C condition) in Europe. In the native range, the fastest
populations to reach stage 1 were the ones from the northern Appalachian Plateaus (Altoona and Huntersville,
8.59 and 8.64 d under the 18°C condition) and the slowest populations were the ones from the Ozark Mountains

with a 4 days delay (Fayetteville and Fort Smith, 12.2 and 12.3 d under the 18°C condition).
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Fig 3 Differentiation indices calculated using five phenotypic traits (Qsr) and using SNP markers (Fst). QST
values (mean and 95% confidence interval) were calculated either on the 9 European populations (left)
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circle: 31°C). The dashed lines represent the Fst 95% confidence interval based on allelic variation in

SNP’s loci. st Estimations Were calculated using Bayesian methods. GR: Growth Rate.

All traits were heritable (Table 1) except the number of leaves which had a very low heritability of 0.008 [0.000
—0.051] in Europe and 0.027 [0.000 — 0.126] in America; however, no significant differences in heritability were
found between ranges. Many Qsr value were significantly higher than zero: indeed, among the 78 calculated Qsr
values (13 traits x 2 ranges x 3 environmental conditions), 33 were significantly higher than 0.005, evenly
distributed between ranges (14 and 19 in the native and invasive range, respectively). Although Qsr values could

be high for some traits, the confidence interval over the mean was generally large and consequently, Qst values



were not significantly different from Fsr values for most traits (Fig 3, Appendix 7). Still, in Europe, Qst > Fsr
was found for Germination rate (0.236 [0.0500 — 0.634]) and early development (Stage 1, 0.236 [0.050 — 0.634])
both in the 18°C environment, for growth at 31°C (Height GR 2: 0.521 [0.0783 - 0.9976] and Total weight GR 2:
0.488 [0.0722 — 0.912]). In the native range only one Qsr vae Was significantly higher than the Fsr value the

Stage 3 at 18 °C (0.383 [0.0933 — 0.855]).

Table 1 Trait values (mean and standard deviation) within range and within temperature growing conditions (18,
22 and 31°C). Bold characters indicate the traits which present significant differences between ranges.
Heritability and 95% credibility intervals of all traits. Heritability was estimated within range and

between the three temperature conditions; & RDPI values (mean + sd)

T18 T22 T31 h? RDPI
Mean sd Mean sd Mean sd Mean 95%Clinf 95%Clsup Mean sd

GerminationRate EU 0.84 036 090 0.31 090 031 047 0.08 1.04 0.090 0.097
Us 055 050 064 048 0.60 0.49 0.56 0.12 1.24 0.218 0.229
Stage 1 EU 9.11 274 5.08 157 3.05 111 0.11 0.05 0.20 0.346 0.069
Us 10.01 3.27 6.01 223 3.68 140 0.14 0.05 0.26 0.332 0.082
Stage 2 EU 11.12 246 6.76 160 4.28 1.02 0.18 0.11 0.29 0.303 0.043
us 11.89 277 7.72 225 482 118 023 0.13 0.36 0.299 0.054
Stage 3 EU 13.84 255 890 188 589 1.03 0.09 0.04 0.17 0.274 0.044
US 14.03 245 944 207 615 112 0.20 0.11 0.32 0.273 0.050
Stage 4 EU 2047 082 1356 154 7.82 093 0.05 0.03 0.08 0.315 0.022
us 20.47 0.84 1409 176 810 1.06 0.09 0.05 0.16 0.304 0.024
Height GR 1 EU 0.157 0.044 0.232 0.054 0.380 0.087 0.24 0.13 0.37 0.287 0.086
US 0.152 0.045 0.225 0.063 0.362 0.098 0.22 0.11 0.38 0.294 0.088
Height GR 2 EU 0.070 0.039 0.131 0.050 0.301 0.103 0.08 0.02 0.16 0.439 0.072
Us 0.074 0.037 0.150 0.065 0.306 0.102 0.16 0.06 0.30 0.442 0.096
Diameter GR EU 0.028 0.007 0.033 0.011 0.027 0.009 0.59 0.37 0.88 0.136 0.068
US 0.025 0.006 0.033 0.012 0.027 0.009 0.77 0.48 1.19 0.147 0.064
N of Leaves EU 465 173 756 208 1121 216 0.01 0.00 0.05 0.292 0.092
us 472 193 769 203 11.01 236 0.03 0.00 0.13 0.292 0.108
Foliar weight GR  EU 0.89 0.86 2.57 193 4.00 255 0.14 0.00 0.38 0.480 0.147
us 109 116 311 235 402 267 0.39 0.04 0.84 0.466 0.163
Stem weight GR EU 071 053 133 119 139 124 0.16 0.00 0.42 0.318 0.141
us 058 038 151 131 135 120 0.26 0.00 0.62 0.376 0.127
Total weight GR EU 160 124 391 302 539 373 0.14 0.00 0.37 0.410 0.140
Us 167 148 462 345 537 380 0.40 0.13 0.80 0.428 0.143
PSll yield EU 0.140 0.044 0.109 0.039 0.110 0.039 0.39 0.17 0.68 0.173 0.083

US 0.125 0.046 0.105 0.039 0.107 0.033 0.38 0.15 0.68 0.164 0.073




3.3.Functional traits strongly responded to temperature, without range distinction

Overall, a strong response to growing temperature was observed (Fig 4 A, B, D, Appendix 5). Globally,
individuals performed better (i.e. faster growth or development) in one or two of the warmest temperature

conditions (22°C and 31°C) compared to the coldest condition (18°C).
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Germination rate responded strongly to temperature and was in average the highest in the 22 and 31°C
temperature conditions (Fig. 2, EU: 0.84/0.90/0.90, US: 0.0.55/0.64/0.60 in the 18/22/31°C temperature
conditions). For all traits we observed significant temperature effects (Fig 4, Appendix 3, Appendix 5) but with
some slight variations in the optimal temperature. Significantly higher values of the PSII yield were observed in
the coldest environment (0.133 / 0.107/ 0.109 at 18/22/31°C over both ranges). But in general, most traits
continuously increased with increasing temperature (Appendix 3: Height GR 1 and 2, Number of leaves, Foliar
and Total weight GR): for example, the height growth rate doubled with each temperature change, from 18 to
22°C and to 31°C (Height GR 0.072 cm.d™! at 18°C, 0.141 cm.d™!' at 22°C and 0.303 cm.d™! at 31°C, over both
ranges). For some traits, a maximum was reached at 22°C, with a further plateau at 31°C for Stem weight GR or
even a slight decrease for Diameter GR. Fig 4 presents four of the traits as examples that illustrate that the
response to temperature was similar between European and American populations: a positive response was
observed for the Height growth rate (Height GR 2) (EU: 0.07/0.13/0.30 cm.d™!, US: 0.07/0.15/0.31 cm.d™! in the
18/22/31°C temperature conditions) and above ground biomass increment (Total weight GR, EU: 1.60/3.91/5.39
mg.d!, US: 1.67/4.62/5.37 mg.d"! in the 18/22/31°C temperature conditions) whatever the range; a negative
response was observed for populations of both ranges for leaf physiology assessed through PSII yield (EU:
0.14/0.11/0.11, US: 0.12/0.11/0.11 in the 18/22/31°C temperature conditions) or phenological development (time

to reach stage 3 EU: 13.84/8.90/5.89 d, US: 14.03/9.44/6.15 in the 18/22/31°C temperature conditions, Fig 4C).

Based on the analysis of the plasticity index RDPI (Table 1, Appendix 4), we observed differences in plasticity
between ranges, for germination rate and for stem weight: plasticity was significantly higher for these traits for
populations of the native American range (Table 1, germination rate RDPI: EU = 0.090, US = 0.218; stem
weight RDPI: EU = 0.318, US = 0.376). All the other measured traits exhibited similar amount of plasticity

between ranges.

3.4.0nly native black locust populations evidenced significant trait-environment

relationships

Whatever the trait, the relationship with temperature at the sampling location was not significant in the invasive
range. On the contrary, significant relationships between traits and temperature conditions at the sampling site

were evidenced within the native American range (Fig 5). This relationship was evidenced for almost all life



history and functional traits measured in the 18°C climatic chamber whereas in the 22 and 31°C chambers, only
the rhythm of seedling emergence (stages 1-4) was significantly related to temperature at the sampling location.
Thus life history traits (i.e. germination stages) were always positively associated with mean annual temperature
at the sampling site irrespective of the growing conditions for the native populations, though the relationship was

stronger in the coldest environment.
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Fig S Heatmap illustrating the slope of the regression between each trait phenotypic value averaged over all
population within each range against the mean annual temperature at the sampled location of the
population. Only slopes with significant p-value were plotted (p < 0.05). The color scale is relative to

the value of the slope, from the highest positive slope in red to the lowest negative slope in blue.

4. Discussion

Biological invasions represent an opportunity for studying recent evolution (Lee 2002; Keller and Taylor 2008;
Colautti and Lau 2015): some studies (e.g. Maron et al. 2004; Colautti and Barrett 2013) demonstrated that rapid
evolution likely occurred in the new range for Lythrum salicaria and Hypericum perforatum and thus rapid

recent evolution could explain the invasiveness of the studied species. However, demonstrating recently acquired



local adaptation requires an intensive common garden experiment with several environmental conditions and
populations; it also necessitates to evaluate a fitness proxy such as seed production. This is especially difficult
for long-lived organisms such as trees and consequently, these kind of studies have been less frequently
conducted on invasive trees (Richardson and Rejmédnek 2011). Nonetheless, juvenile stages have been
recognized as critical stages in the invasion process and they interact strongly with fitness (Donohue 2002;
Gioria and Pysek 2016): thus, for invasive trees, survey of seedling development could allow to detect
genetically-based shifts between ranges. In this study, using a climatic chamber experiment with three
temperature conditions, we studied germination-related traits within twenty populations of black locust from
both the native American range and the invasive European range. Our results evidenced that germination rate
was significantly higher within the European range and that these differences were genetically based; moreover,
germination rates were significantly more robust to environmental changes among European populations.
Among the other studied traits, we found no differentiation between ranges and overall, traits responded
similarly to a temperature increase. Finally, we observed a signal of local adaptation to temperature only in the

native range.

4.1.Enhanced germination rate in the European range could reflect anthropic selection

We found an original pattern of improved germination rate within the invasive range. Indeed, increase in
germination rate has already been observed for invasive populations of H. perforatum and A. millefolium
(Beckmann et al. 2011). However, it seems that in the invasive range, it is generally not the rule in invasion and
several studies failed to demonstrate this pattern; still, they evidenced a change in germination traits within the
invasive range, but rather found a faster germination (Erfmeier and Bruelheide 2005; Hodgins and Rieseberg
2011; Hirsch et al. 2012). Consistently with these studies, Gioria & Pysek (2016) reviewed that germination rate
was not a consistent predictor of invasiveness whereas they highlighted a trend among invasive species to
germinate faster in the invasive range. We also found that germination speed (i.e. stage 1) was faster within the
invasive range, but the range effect remained relatively weak, about ten times lower than the temperature effect.
One hypothesis to explain the observed shift in germination rate in black locust could be the occurrence of
artificial anthropic selection, in which human activities would have unintentionally selected individuals with
better seed traits. Indeed, a previous study demonstrated that black locust was introduced to Europe from a

limited number of individuals from the North Eastern Appalachian plateau (Bouteiller et al., 2019): the



American population that was genetically closest to the European ones was Altoona in Pennsylvania where
historical records also indicated that many seeds were collected and sent to Europe (Cobbett, 1828; Bouteiller et
al., 2019). Seeds originating from Altoona presented the highest and the more constant germination rate in
response to temperature among the American populations used in this study; although this co-ancestry link could
contribute to the increase in germination rate observed in Europe, it is however not sufficient compared to the
magnitude of the observed increase. On the other hand, several historical records attested that black locust seeds
were further used for disseminating the species across its new range in Europe (Saint-Jean de Creve Coeur,
1786; Francois de Neufchateau, 1807., Cobbett, 1828). This repeated process could have resulted in a mass
selection towards a more successful germination rate. Consistently with this hypothesis, we found that (i) the Qsr
value was significantly higher than the Fsr value for germination rate in the invasive range within the coldest
environment, indicating a signal of directional selection whereas nothing similar was observed in the native
range (ii) when taking into account the information of the molecular similarity between populations, the range
effect remained significant for the germination rate. Thus a possible scenario may be that human unwillingly
selected and propagated the best seeds of black locust in the new range that would have favored an evolution of
germination rate through European populations. In any case, the strong enhancement in germination among

European populations would likely be a key process in the success and dynamics of black locust in Europe.

4.2.Evidence for genetic differentiation among populations but no signal of local adaptation

was detected in the invasive range

Phenotypic differentiation was observed among populations for all traits in both ranges. As individuals were
cultivated in the same environmental conditions, we can conclude that these differentiations had a genetic basis.
Differentiation between populations of the native range was expected because local adaptation is common for
plants in their natural range (Linhart and Grant 1996; Leimu and Fischer 2008) but it was not trivial between
invasive populations. For example, based on common garden experiments, invasive populations of
Eschscholzia californica did exhibit significant genetic differentiation on several quantitative traits. However
more contrasting results were found among invasive populations of maple trees: populations of the tree Acer
negundo exhibited genetic differentiation whereas no genetic differentiation was evidenced among invasive
populations of Acer platanoides (Lamarque et al. 2014). Based on molecular markers, the herbaceous Phyla

canescens exhibited genetic differentiation between populations of the native South American range and the



invasive Australian range but not within the invasive European range (Xu et al. 2015). Thus divergent results can
be found depending on species and empirical studies are still needed to evaluate the role of evolution in
biological invasions. When comparing Belgium and French populations of black locust, no significant
differentiation was found between populations since all the variability was observed at the tree level (Bouteiller
et al. 2018).The current study was able to draw evidence of differentiation by increasing the sampling among
both native and invasive populations. Thus we can ask which evolutionary forces sharpened the differentiation

between populations.

A signal of local adaptation to temperature was found among populations of the native range but not within the
invasive range: significant correlations among phenotypic values averaged per population and the local
environment (i.e. mean annual temperature at the original position of the population) were indeed observed only
within the native range. Additionally, some native populations belonging to the warmest part of the native range
(i.e. Fayetteville and Fort Smith) had a very poor performance regarding germination rate when sown within the
coldest environment, whereas their germination rates were three or four times higher within the two warmest
environments. Rigorously speaking, testing for local adaptation of germination would require a reciprocal
sowing experiment using seeds collected on plants grown in the same environment to remove potential maternal
effects (Donohue et al. 2010). However, this kind of experimental design would be difficult to undertake for a
long lived species, for which the first flowering period is reached after several years, a minimum of 6 years for
black locust (Cierjacks et al. 2013). In the framework of invasion ecology, Monty et al. (2009) tested for
maternal effects on Senecio inaequidens but although seed weight presented some variability, no maternal effect
was evidenced.

Using a Qsr - Fst comparison approach, no unidirectional support for a departure from neutral evolution was
found in our study: mean Qsr values were generally larger than Fsr values in both ranges but only a few were
significantly different. Qst estimation often suffers of some limitations and it could be biased downward or
upward. To account for this bias in Qsr estimation, a Bayesian approach was employed (Bouteiller et al. 2018);
indeed this method had been shown to minimize the bias in Qsr estimation (O’Hara and Merild 2005; Leinonen
et al. 2013). Despite this precaution, for black locust, large confidence intervals around Qst mean were found for
many traits. Precision on Qsr estimate depends mainly on the number of populations used, with a minimum of
20 populations suggested (O’Hara and Merild 2005; Goudet and Biichi 2006). Thus increasing Qsr estimate

precision would have required a much more intensive experimental design, by doubling the number of



populations; unfortunately, that would have been achieved at an unrealistic cost. Additionally, Qsr estimation
assumes that genetic effects are purely additive, still maternal effects, dominance and epistatic variance could
bias downward Qsr estimation making results more conservative (O’Hara and Merild 2005; Whitlock 2008;
Leinonen et al. 2013).

As a consequence, seed weight was used as covariate to account for maternal effects, and half-sibs were used to
reduce dominance and epistatic effects. All put together, the fail in detecting Qst higher than Fst could be due to
the inherent difficulties of the estimation that would be hardly removed. Colautti et al. (2015) emphasized that
Qst Fst comparisons could be hard to interpret for invasive species and that results should be interpreted
cautiously at the light of acommon garden experiment. These limits were illustrated through a typical example
on Lythrum salicaria, where one Qsr Fst comparison failed to demonstrate evidence of selection in the invasive
range whereas local adaptation was demonstrated based on analysis of populations along natural clines and using
a reciprocal transplant experiment. Interestingly, for black locust, many Qsr were significantly higher than O
attesting significant genetic differentiation on phenotypic traits among populations whereas Bouteiller et al.
(2018) on the same traits found no Qsr significantly different from zero. Once again enlarging the sampling both
in the native and invasive ranges permitted to capture more finely the intra-specific genetic diversity. Thus, it is
likely that selection on juvenile traits acted conjointly to neutral evolutionary forces for differentiating native
populations leading to local adaptation.

Within the invasive range, no signal of local adaptation in response to temperature was evidenced for
germination-related traits. A similar result was observed among twenty black locust populations from the
introduced range (Bouteiller et al. 2018). Among invasive species, a recent meta-analysis highlighted that local
adaption was as common for invasive species in their new range that for native species (Oduor et al. 2016), but
examples mostly came from herbaceous species (8 tree species out of 137). For local adaptation of perennial
woody species, time since introduction and number of generations occurred in the new range are likely to be
crucial. As black locust is a long lived species with a first generation timing occurring after 6 years and optimal
seed production starting at 15 years of age (Huntley, 1990), it is possible that not enough time was elapsed since
introduction. In comparison, Lythrum salicaria was introduced to America at the beginning of the XIX™ century,
resulting in approximately 200 generations since introduction, considering one generation per year. Considering
a minimum generation time of 6 years for black locust, approximately only 65 generations would have occurred

since the beginning of the XVII" century.



4.3.The strong positive response to temperature for all traits would favor the species facing

climate warming

For all phenotypic traits with the exception of germination rate for European populations, we observed a strong
response to temperature: thus all those traits appeared to be plastic to temperature. However, except for
germination rate, no difference in plasticity to temperature was detected between ranges. As evocated in the
introduction, the role of plasticity in invasion success remains unclear. The analysis of germination response to a
temperature increase (24/27°C) for invasive populations of two Ludwigia species resulted in opposite patterns;
for one of the species, germination rate and rhythm increased with increasing temperature, for the other,
germination rate was high and showed no plasticity to temperature (Gillard et al. 2017). Since no between ranges
difference in plasticity was observed for most of the studied traits, we cannot argue that globally, plasticity
evolved during or since introduction. Overall, the increase in temperature was beneficial to black locust
development: the warmer the environment, the higher or the faster the growth rate or the germination trait
whatever the population, even in the 31°C climatic chamber simulating an extreme heat wave. A similar pattern
was evidenced by surveying germination timing among 20 black locust populations from the invasive range
sowed at 18°C and 22°C (Bouteiller et al. 2018). Consequently, as long as water is available, germination of

black locust is likely to be favored by the increase in temperature induced by climate change.

5. Conclusion

We found a strong support for a genetic differentiation of germination rate between native and invasive
populations of black locust. Germination rate was enhanced within the invasive range and was less plastic to
temperature changes than in the native range where decrease in temperature resulted in decreased germination
rate. All other studied traits of juvenile development were highly plastic and positively correlated to temperature
whatever the population and range. Human activity was probably an important determinant of this shift in
germination rate because seeds were used since the 18" century to disseminate black locust all through Europe.
Assessment of seedling development in the field in both ranges would allow to determine if this shift in adaptive

capacities would lead to effectively increased germination and success of black locust natural regeneration.
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Appendix 1  Information about the sampled populations. X and Y (longitude and latitude respectively) are for
GPS coordinates in WGS84 system. Altitude and annual mean temperature are extracted from

worlclim database.



Range Pop Name X (WGS84) Y (WGS84 Altitude (m) Annual mean T (°C) Seed weight mean (mg)

EU Pop1l Corphalie 5.2588 50.5389 100 9.7 29.34669613
EU Pop2 Barthelasse_Avigno  4.81781 43.9646 19 13.8 23.10009782
EU Pop3 Montseny 2.51236 41.8306 403 14 19.73035994
EU Pop4 Munchenberg 14.04553 52.5595 85 8.8 20.41925351
EU Pop5 Brno 16.5178 49.0423 223 9 19.85603244
EU Pop6 Wien 16.47286 48.2515 158 10 20.91338314
EU Pop7 Pinczow 20.7022 50.2647 203 8.2 22.57100531
EU Pop8 Drewnica 21.2508 52.2528 105 7.7 17.44892855
EU Pop9 La_Gouaneyre -0.27251  44.376 95 124 22.73042193
us Pop1l ALTOONA -78.3832 40.4885 465 8.9 19.88850155
us Pop2 HUNTERSVILLE -79.8799 38.2785 785 9.5 18.4811567
us Pop3 LEWISBURG -80.3812 37.7825 608 10.6 16.4445876
us Pop4 WHITEOP -81.6562 36.7694 679 11.4 18.30203788
us Pop5 GALLIPOLIS -82.1834 38.8615 230 11.9 17.65908571
us Pop6 MOREHEAD -83.4663 38.0909 237 12.2 15.55373141
us Pop7 BLUE_RIDGE -82.6722 35.4567 1033 10.9 18.40286273
us Pop8 SHOOTING_CREEK  -83.6284 35.0546 761 12.1 16.20277805
us Pop9 CHATTANOOGA -85.783 35.1198 309 14.3 15.3674099
us Pop10 FORT_SMITH -94.2895 35.3431 121 16 13.92534984

us Popll FAYETTEVILLE -94.205 36.0711 387 141 18.06440674



Appendix 2 A: Seed weight differentiation among ranges and populations, black circles represent mean
population seed weight averaged over families associated with standard deviations (vertical black
lines), each mean family seed weight is plotted with a colored circle (red: European families and blue
US families), horizontal red lines indicate the mean seed weight per range. B and C: Results of the
seed weight analysis using the Bayesian model testing for B: range effects, C: population effects.
Each dot represents the mean value of the estimate, and bars represent the Bayesian 95% credible
interval. Effects significantly different from O are drawn in red. Both range and population effects

are significant.
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Appendix 3  Results of the Bayesian analyses for all phenotypic traits using the full between chamber model
presented in the main document. A, Germination rate; B—E, phenological stages 1 to 4; F-G, height
Growth Rate (GR) 1 and 2; H, diameter GR; I, Number of leaves; J-L, leaf, stem and total weight
GR; M, PSII yield; with a: temperature effects (b1), b: range effect (b2), c: population effects (b3),
d: estimated population, tree and temperature x population interaction variance. Each dot represents
the mean value of the estimated effect, and bars represent the 95% credible interval over the mean

value. Effects significantly different from O are drawn in red.
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Appendix 4  Results of the Bayesian analyses for the RDPI. A, Germination rate; B-E, phenological stages 1
to 4; F-G, height Growth Rate (GR) 1 and 2; H, diameter GR; I, Number of leaves; J-L, leaf, stem
and total weight GR; M, PSII yield; with a: temperature effects (bl), b: range effect (b2), c:
population effects (b3), d: estimated population, tree and temperature x population interaction
variance. Each dot represents the mean value of the estimated effect, and bars represent the 95%

credible interval over the mean value. Effects significantly different from O are drawn in red.
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Appendix 5 Reaction norms for all studied traits. A, Germination rate; B—E, phenological stages 1 to 4; F—
G, height Growth Rate (GR) 1 and 2; H, diameter GR; I, Number of leaves; J-L, leaf, stem and total
weight GR; M, PSII yield. Each line represents one population (averaged values over all individuals),
the color indicating the mean annual temperature at the sampling location (from the coldest in blue,

to the warmest in red).
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Appendix 6  Results of the Bayesian analyses for all phenotypic traits using the full between chamber model
incorporating a matrix of pairwise genetic distance between populations. A, Germination rate; B-E,
phenological stages 1 to 4; F-G, height Growth Rate (GR) 1 and 2; H, diameter GR; I, Number of
leaves; J-L, leaf, stem and total weight GR; M, PSII yield; with a: temperature effects (b1), b: range
effect (b2), c: population effects (b3), d: estimated population, tree and temperature X population
interaction variance. Each dot represents the mean value of the estimated effect, and bars represent
the 95% credible interval over the mean value. Effects significantly different from 0 are drawn in

red.
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Appendix 7  Differentiation indices calculated for all studied phenotypic traits (Qst) and using SNP markers
(Fst). Qst values (mean and 95% confidence interval) were calculated either on the 9 European
populations (left) and 11 US populations (right) per trait and growing chamber (blue circle: 18°C,
pink circle: 22°C, red circle: 31°C). The dashed lines represent the Fst 95% confidence interval based
on allelic variation in SNP’s loci. Qsr estimations were calculated using Bayesian methods. A,
Germination rate; B—E, phenological stages 1 to 4; F-G, height Growth Rate (GR) 1 and 2; H,
diameter GR; I, Number of leaves; J-L, leaf, stem and total weight GR; M, PSII yield. GR: Growth

Rate.
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Discussion générale

3. Discussion
3.1. D’ou vient le robinier européen ou comment retracer le scénario de I’introduction ?
3.1.1.Une introduction restreinte depuis les Etats-Unis suivie d’une multiplication

en Europe

Nous avons pu mettre en évidence que le robinier a été introduit en Europe depuis un nombre limité de
populations américaines situées dans les Appalaches (Fig 4). En effet, quand nous avons utilisé la méthode
implémentée dans le logiciel Structure, les individus européens appartenaient au méme groupe génétique que des
individus provenant d’un nombre limit¢é de populations américaines : 4 populations seulement sur 63
échantillonnées (groupe « orange » ci-dessous). Elles appartiennent a la partie nord du plateau des Appalaches

(Kentucky, Ohio, Pennsylvanie et Virginie).
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Fig 4 Diagrammes circulaires représentant la proportion d’individus assignés dans chaque population a chacun
des groupes génétiques identifiés (K2_1 en bleu ou K2_2 en orange) ou encore admixed en violet (c’est
a dire non assigné significativement a un groupe) avec A) dans I’aire native et B) dans [’aire

d’introduction européenne. Notez la présence de quatre populations dans le nord du plateau des

Appalaches qui contiennent des individus assignés au cluster K2_2.

Ainsi les données moléculaires concordent avec la revue historiographique que nous avions effectuée :
John Tradescant, un pionnier anglais de la fin du XVI®*™ si&cle, aurait probablement rapporté les tous premiers

robiniers introduits depuis la Virginie. La Pennsylvanie aurait été ensuite une source secondaire importante
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d’approvisionnement du robinier. Michaux notait déja 1’'usage important du bois de robinier qui y était fait en citant
la ville de Harribsurg comme un haut lieu de 1’exploitation de cet arbre dans ces termes « Ainsi, dans les environs
de Lancaster, et a Harrisburgh, petite ville située sur la Susquehannah, ot il se fait un commerce considérable des
bois qui descendent par cette riviere » (Michaux, 1813). William Cobbett reconnaitra ensuite la région de
Harrisburg comme la source des graines qu’il importa « par millions » en Europe (Cobbett, 1825). Un scénario
vraisemblable est donc qu’une fois le robinier introduit en Europe, il y ait été acclimaté puis dispersé a partir de
graines ou boutures obtenues dans cette nouvelle aire. Nous retrouvons plusieurs indices historiographiques qui

sont en faveur de ce scénario. Le tome 38 de la Biographie Universelle Ancienne et Moderne (1824) exprime

«qu’il est certain que c'est aux soins des Robin qu'on doit la multiplication de ce bel arbre, ainsi que de plusieurs

autres. ». Un peu plus tard, le Catalogue des plantes, arbres, arbrisseaux et arbustes dont on trouve des graines, des

bulbes et du plant chez les sieurs Andrieux et Vilmorin par Philippe Victoire Leveque de Vilmorin (1783)

mentionne la disponibilité de semences de robinier, sous le nom d’Acacia ou Robinia pfeudoacacia, les auteurs
font également état d’une variété sans épines Robinia pfeudoacacia inermis. La dynastie Vilmorin, car I’entreprise
fut reprise de pére en fils jusqu’en 1962, posséderent plusieurs vergers a graines en France a partir desquelles ils

obtinrent les semences qu’ils commercialisaient. Le Catalogue des végétaux ligneux indigénes et exotiques

existant sur le domaine forestier des Barres-Vilmorin (Administration des Foréts, 1878) renseigne sur les arbres
que 1’on retrouve dans le domaine forestier des Barres situé dans la commune de Nogent-sur-Vernisson dans le
Loiret. Plusieurs variétés de robinier y sont plantées, et recensées dans le catalogue : « 68. Robinia pseudo-acacia.
Lin. [Robinier faux acacia]. Amérique du Nord. Ancienne Pépiniére (cinq arbres de 22 metres de hauteurs) ; 69.
Robinia pseudo-acacia spectabjlis. [ Acacia remarquable]. Cailloutiere (huit lignes, de 12 metres de hauteur et de
60 centimetres de circonférence, mélangées de Pins Laricios de Calabre et de Pins Sylvestres)[...] ». William
Cobbett lui aussi lors de son exil aux Etats-Unis établit une pépiniere sur 1’1le de Long Island a New York a partir
des graines qu’il obtint de Pennsylvanie, puis a son retour en Angleterre, il y forma un arboretum ot il continua a
cultiver le robinier (Cobbett, 1828; Michener, 1988). Ajoutons a cela que I’on trouve dans les nombreux ouvrages
sur le robinier rédigés au XIX®™ siecle, que ce soient des bulletins de société d’horticulture ou des éloges, des
témoignages de cultivateurs a propos de leurs travaux pour multiplier le robinier a partir de boutures ou de graines

(voir par exemple Mémoire sur les robinia pseudo-acacia, viscosa et hispida par Charles Gombault (1837) dans

Mémoires de la société royale des sciences, belles-lettres et arts d’Orléans ou encore Lettre sur le robinier, connu

sous le nom impropre de faux acacia par Francois de Neufchateau (1807). Le scénario d’introduction du robinier

depuis un nombre limité de populations de 1’aire native situées dans le nord du plateau des Appalaches puis sa
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multiplication, par graines ou boutures, en Europe, nous apparait donc comme le plus vraisemblable et cohérent a

la fois aux données moléculaires et aux données historiques.

Y

3.1.2.Considérations méthodologiques quant a P’inférence de I’histoire de

P’invasion

D’un point de vue méthodologique, nous avons travaillé a partir des coefficients d’appartenance aux K
groupes déterminés pour chaque individu par le logiciel STRUCTURE a partir des données de génotypage. Nous
avons identifié le nombre de groupes K le plus probable selon la méthode dite du delta K (Evanno et al., 2005) qui
est recommandée. L inconvénient de cette méthode est qu’elle ne permet pas directement de tester si le meilleur
nombre de groupe est K = 1, autrement dit ’absence de structure. Nous avons donc suivi les recommandations des
auteurs du logiciel, émises dans la documentation (Pritchard, 2010) et vérifié la convergence des parametres. De
plus, nous avons subdivisé notre jeu de données et relancé les analyses en retirant certains individus ou certaines
populations afin de vérifier que la structure identifiée était réelle et n’était pas un artefact dii a une population ou
a quelques individus qui seraient sortis du lot. Enfin, nous avons travaillé a partir des intervalles de confiance
obtenus pour les coefficients d’appartenance de chaque individu aux K groupes identifiés. En effet par défaut,
STRUCTURE fournit la valeur moyenne du coefficient d’appartenance aux K groupes, mais il est possible de
I’assortir d’un intervalle de confiance. Nous avons ainsi démontré qu’il y avait toujours une majorité d’individus
attribuée significativement a 1’un des K groupes, ce qui représente un argument fort pour dire que la structure est
bien réelle. Nous encourageons vivement cette approche notamment dans le cas ot le nombre de groupe détecté
le plus probable est 2. Certes, ’interprétation est un peu alourdie mais cela permet de s’assurer de la robustesse de
la structure observée.

Dans notre étude, lors de 1’analyse de STRUCTURE portant sur les 720 individus génotypés provenant
des deux aires, nous avons montré qu’ils se répartissaient en deux groupes génétiques significatifs. En travaillant
a partir des intervalles de confiance obtenus pour les coefficients d’appartenance de chaque individu aux deux
groupes identifiés, nous avons pu mettre en évidence que s’il y avait toujours des individus assignés
significativement a 1’'un des deux groupes, certains individus n’étaient attribués a aucun groupe, nous les avons
regroupés sous le vocable d’individus « admixed ». En analysant les individus significativement assignés, nous
avons pu observer que les individus européens et américains formaient des groupes génétiques différents bien que

pour quatre populations américaines, nous retrouvions des individus attribués aux mémes groupes que les individus
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européens. Une explication parcimonieuse est que le robinier a été introduit en Europe depuis un nombre limité de
populations américaines. L’interprétation des individus admixed est plus délicate et peut correspondre a des
situations différentes. Par exemple, en Europe les individus admixed pourraient correspondre a des individus issus
de la reproduction entre individus provenant de populations américaines isolées dans I’aire native ; aux Etats-Unis
les admixed pourraient étre dus a des individus déplacés par I’homme, mais comme nous avons échantillonné des
populations en conditions naturelles cela apparait peu probable. Le fait que le structure génétique soit globalement
faible avec un Fsr de 5.23 % (95% CI: 4.77 % - 5.70 %) peut également induire le fait que certains individus ne

soient pas attribués significativement a un groupe.

D’autres méthodes existent pour reconstruire le scénario des invasions (Cristescu, 2015). Une méthode
communément employée fait appel aux Approximate Bayesian Computation ABC (Beaumont, 2010; Beaumont et
al., 2002). De facon simplifiée, les méthodes bayésiennes consistent a intégrer nos connaissances a priori sur un
parametre, qui peuvent étre faibles, et I’information issue des données de I’expérience (ex. Fst, nombres d’alléles,
distances génétiques entre pairs de populations...), qu'on appelle la vraisemblance, afin d’estimer une
connaissance a posteriori de ce parametre. Cependant, dans le cas de modeles complexes, la vraisemblance peut
étre difficile a calculer. Les méthodes ABC proposent d’estimer une valeur approchée de la vraisemblance en
effectuant un grand nombre de simulations (Cornuet et al., 2014). Les distributions a posteriori sont ensuite
estimées a partir des valeurs des parametres, qui fournissent les données simulées les plus proches des données
réelles sur la base d’un certain nombre d’indicateurs statistiques synthétisant le jeu de données (Cornuet et al.,
2014).

Les méthodes ABC sont souvent employées pour reconstruire les scénarios d’invasion car elles permettent
d’estimer différents parameétres démographiques tels la taille des populations efficaces, le nombre de générations
depuis la séparation des populations, de détecter des goulots d’étranglement ou des introductions multiples; il est
également possible de confronter différents scénarios d’introduction afin d’estimer le plus crédible (Cornuet et al.,
2014). Le logiciel DIYABC a ainsi été mis au point afin de faciliter I’implémentation de ces analyses (Cornuet et
al., 2014). Cependant, ces méthodes ont été initialement développées pour analyser des données de génotypage de
microsatellites qui sont des marqueurs trés polymorphes. Dans le cas de SNPs, les marqueurs sont moins
polymorphes, c’est-a-dire que 1’on s’attend a beaucoup de marqueurs avec une faible fréquence de 1’allele rare
(Minor Allele Frequency ou MAF). Cependant lorsque 1’on sélectionne les SNPs pour faire du génotypage, on

choisit des SNPs avec une fréquence allélique de ’all¢le rare élevée, car en effet on conserve les SNPs avec au
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moins deux clusters hétérozygotes et homozygotes clairs, ce qui biaise la distribution de la MAF dans les
populations génotypées (Helyar et al., 2011). Le probleme est que des jeux de données de SNPs avec une faible
MAF sont simulés par DIYABC, conformément a 1’attendu théorique, et les données observées ne convergent pas
avec les données simulées. Pour tenter de corriger ce probleme, il est possible de filtrer les SNPs d’aprés leur
MAF, ce qui induit une diminution du nombre de marqueurs utilisés dans I’analyse et par conséquent la puissance
de I’analyse. Lors de nos essais, en filtrant les SNPs avec une MAF inférieure a 0.1, nous passions de 113
marqueurs a 73 et ceux avec une MAF inférieure a 0.2 & 42 marqueurs. Dans ce dernier cas uniquement, les
données observées et simulées avaient convergé ; mais les possibilités d’inférences étaient plus limitées, par le
moindre nombre de marqueurs moléculaires et par conséquent une puissance d’analyse plus faible. Ces analyses
ont mis en évidence un scénario d’introduction du robinier depuis les Appalaches, mais ce scénario était déja mis
clairement en évidence par les analyses de structure. L’utilisation des méthodes ABC n’apportait pas alors
d’informations complémentaires sur ce point. De plus, les parameétres démographiques d’intéréts (taille des
populations efficace) étaient assortis d’intervalles de confiance extrémement larges. Ainsi, les analyses ABC
semblent plus efficaces dans le cas de données microsatellites (Besnard et al., 2014; Keller et al., 2014) ou avec
un grand jeu de SNPs, de I’ordre du millier (Yang et al., 2017). Pour ces raisons, suite a nos analyses exploratoires,
nous avons décidé de ne pas employer de méthodes ABC pour tester les scénarios d’introduction du robinier en

Europe.

3.2. Structure génétique des populations des Etats-Unis a I’Europe
3.2.1.Des processus naturels anciens ont faconné la diversité aux Etats-Unis tandis

que son introduction en Europe est marquée par I’empreinte de I’Homme

Aux Etats-Unis, le robinier est structuré en trois groupes génétiques (Fig 5). Le premier groupe génétique
correspond aux monts Ozark tandis que les deux autres groupent divisent les Appalaches en deux selon 1’axe nord
sud. En considérant les valeurs des coefficients d’appartenance, nous pouvons observer que le groupe des Ozark

se distingue nettement des deux groupes génétiques des Appalaches entre lesquels la différenciation est plus ténue.
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Fig 5 Interpolation permettant de visualiser les groupes génétiques identifiés aux Etats-Unis d’aprés le
génotypage de 386 individus américains échantillonnés dans 29 populations (cercles noirs).
L’interpolation a consisté en une pondération inverse de la distance sur les coefficients d’appartenance
aux groupes génétiques obtenus d’apres I’analyse de STRUCTURE. La zone grisée correspond a I’aire

native du robinier d’apres Little (1971).

Ces trois groupes résultent trés probablement des processus de glaciation déglaciation qui ont lieu il y a quelques
dizaines de milliers d’années (Hewitt, 2000). En effet, des refuges glaciaires ont déja été identifiés de part et
d’autres du fleuve Mississipi pour d’autres espéces d’arbres, comme par exemple chez Pinus taeda (Lu et al.,
2016). Lors des mouvements de migration suivant le dernier maximum glaciaire il y a 21 000 ans, le bassin alluvial
du Mississipi a agi comme une barriere physique et a limité la migration, contribuant a conserver la différenciation
génétique entre les populations des Ozarks et celles Appalaches. De méme au sein des Appalaches, cette structure
génétique le long d’un axe nord-sud a été relevée chez plusieurs especes ligneuses comme Scirpus ancistrochaetus
(Cipollini et al., 2017), Tsuga caroliniana (Potter et al., 2017) et Pinus strobus (Nadeau et al., 2015). Des refuges
glaciaires ont également été mis en évidence au nord et au sud des Appalaches chez P .strobus (Nadeau et al.,
2015) et la structure génétique des populations observée correspond a un mouvement de recolonisation a la suite

du maximum glaciaire a partir de refuges nord et sud des Appalaches.

Si des processus naturels ont forgé la structure génétique des populations de robinier dans 1’aire native,
I’introduction en Europe est marquée par I’action humaine, tout d’abord par une introduction partielle de la

diversité existante au sein de 1’aire native puis par I’influence probable de la sélection d’origine anthropique sur
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I’évolution du robinier dans sa nouvelle aire. Seuls des individus appartenant aux deux groupes génétiques
identifiés dans les Appalaches ont été introduits en Europe. Le robinier européen a subi un goulot d’étranglement
génétique suite a cet effet de fondation attesté par la perte de diversité génétique mise en évidence. Ainsi, nous
observons un nombre d’alléles plus faible en Europe qu’aux Etats-Unis (Fig 6). Ce résultat n’a été révélé qu’en
¢élargissant le nombre de marqueurs sur un nombre plus restreint d’individus, en prenant soin d’échantillonner plus

largement les marqueurs a faible MAF.
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Fig 6 Bootstrap sur le nombre d’all¢les identifiés en Europe et aux Etats-Unis a partir du génotypage de 163
individus avec 251 SNP. Le nombre d’alleles est significativement inférieur en Europe (Wilcoxon,

p<0.0001).

Au sein de ’aire européenne, deux groupes génétiques ont été identifiés (Fig 7). Cette structure génétique
observée en Europe avec deux groupes génétiques identifiés aurait pu correspondre aux deux groupes génétiques
qui ont été identifiés aux Etats-Unis dans les Appalaches qui ont été introduits et qui seraient alors restés ségrégés
en Europe. Afin de tester cette hypothese, nous avons subdivisé le jeu de données en ne conservant que les
populations américaines identifiées comme sources du robinier ainsi que les populations européennes avec les
coefficients d’appartenance les plus élevés en Europe. Ces nouvelles analyses n’ont mis en évidence aucun patron
particulier permettant de conforter cette hypothese.

Une hypothese alternative serait alors que cette organisation génétique en Europe ait ét€ modelée par 1’action
humaine. En effet, depuis la seconde moitié du XVIII®™ siécle, des vastes programmes de plantation d’arbres
forestiers ont été entrepris en Europe centrale afin de favoriser 1’usage du robinier en foresterie (Cierjacks et al.,

2013; Vitkova et al., 2017). De plus, la Hongrie a conduit un large programme d’amélioration génétique du robinier
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a partir du début du XXeme siecle (Keresztesi, 1983). Les variétés de robinier hongroises sont maintenant
renommées, par exemple les variétés Pusztavacs et Nyirsegi (Keresztesi, 1983), et elles sont présentes dans la
plupart des catalogues des pépiniéres en Europe (ex. France : Naudet, 2018 ; ONF, 2018 ; Belgique : Wallonie
Environnement, 2018 ; Allemagne : Energie Pflanzen, 2018 ; Hongrie : Silvanus Forestry, 2018). La structure
observée en Europe pourrait alors étre une trace d’évolution causée par la sélection anthropique réalisée par

I’homme depuis le XVIII*™ siecle en Europe centrale.
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Fig 7 Interpolation permettant de visualiser les groupes génétiques identifiés en Europe d’apres le génotypage
de 334 individus européens échantillonnés dans 34 populations (cercles noirs). Comme le nombre de
groupes génétiques identifiés en Europe était deux, les coefficients d’appartenance ont été représentés sur
une échelle continue comprise entre O et 1, le premier groupe génétique étant compris entre 0 et 0.5 et le
second entre 0.5 etl. Plus le coefficient d’appartenance est proche de 0 ou de 1, plus la différenciation
génétique est marquée. L’interpolation a consisté en une pondération inverse de la distance sur les
coefficients d’appartenance aux groupes génétiques obtenus d’aprés I’analyse de STRUCTURE.
L’échelle des coefficients d’appartenance est comprise entre 0.221 et 0.847 et non entre 0 et 1 ce qui
permet de mieux visualiser la différenciation entre les deux groupes génétiques identifiés mais peut faire
paraitre cette différenciation plus importante qu’elle ne 1’est en réalité (voir par comparaison la figure

dans le chapitre 1 « Few North-Appalachian populations are the sources of European black locust »)
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3.2.2.Considérations méthodologiques sur I’estimation de la diversité a I’aide de

marqueurs SNPs

Comme je 1’ai évoqué précédemment, la distribution attendue théoriquement pour les SNPs est dite en « L »
avec beaucoup de SNPs dont la fréquence de I’allele minoritaire (MAF) est faible. Cependant, lorsque nous avons
sélectionné les SNPs pour les analyses, nous avons préférentiellement choisi au départ les SNPs présentant trois
groupes de génotypes clairs. Ce faisant, la distribution globale de MAF est biaisée vers les valeurs intermédiaires.
La figure 8 illustre les différentes distributions observées de la MAF dans trois cas. Dans la premiére situation (Fig
8A), 9 individus ont été génotypés avec 330 marqueurs SNP (Verdu et al., 2016), nous pouvons voir ici que la
distribution de la MAF observée est proche de la forme théorique avec beaucoup d’alléles rares. En revanche,
comme nous pouvons 1’observer lorsque 251 et 113 SNPs sont utilisés (Fig 8B et C), plus le nombre de marqueurs
utilisés diminue, plus I’allure de la distribution s’écarte de I’attendu théorique. Le jeu de données SNPs (113 SNPs)
que nous avons utilisé pour étudier la structure des populations présente un exces de SNPs avec une MAF élevée

(Fig 8C), nous avons en partie corrigé 1’échantillonnage pour mieux estimer la perte de diversité en utilisant 251

SNPs (Fig 8B).
A B C
9 individus 163 individus 720 individus
330 SNP 251 SNP 113 SNP
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Fig 8 Distributions observées de la MAF dans trois situations différentes. A) 9 individus et 330 SNP, B) 163

individus et 251 SNP et C) 720 individus et 113 SNP. Nous pouvons observer que plus on augmente le

nombre de marqueurs, plus la distribution observée s’approche de la distribution attendue théoriquement.

La distribution est donc biaisée par le fait que nous avons sélectionné les SNPs les plus polymorphes pour
notre analyse. Cela affecte moins I’analyse de la structure génétique des populations, mais un biais peut survenir

lorsque 1’on compare la diversité génétique des deux aires. La figure 9 représente le nombre d’alléles identifiés en
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Europe et aux Etats-Unis calculé d’apres le génotypage des 720 individus avec 113 marqueurs (Fig 9). Si nous
avions utilisé ce jeu de données sans prendre en compte le biais de la distribution de la MAF, les conclusions
auraient été tout autres et nous aurions improprement conclu a I’absence de goulot d’étranglement et a une diversité

génétique supérieure en Europe.
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Fig 9 Bootstrap sur le nombre d’alléles identifiés en Europe et aux Etats-Unis en se basant sur le génotypage
des 720 individus avec 113 marqueurs SNPs. Le nombre d’alléles est significativement supérieur en

Europe (Wilcoxon, p<0.0001)

Ainsi les analyses de la diversité génétique réalisées avec des SNPs peuvent mener a des conclusions
trompeuses si 1’on ne prend pas garde au bais de recrutement! des SNPs (Morin et al., 2004; Helyar et al., 2011)
Dans une étude utilisant 5 SNPs pour comparer la diversité génétique entre populations natives et invasives du
poisson Gambusia holbrooki, les auteurs attribuent 1’absence de différence de diversité observée entre les deux
aires au biais de recrutement des SNPs (Vidal et al., 2012). En utilisant 62 SNPs, aucune différence de richesse
allélique n’a été mise en évidence entre I’aire native et I’aire invasive de la plante Mimulus guttatus, toutefois les
auteurs n’ont pas pris en compte le biais de recrutement, et vu le nombre modéré de SNPs utilisés, ce résultat
devrait étre considéré avec prudence (Pantoja et al., 2017). Des études plus robustes utilisant des SNPs ont été

faites sur des poissons invasifs et n’ont pas révélé de perte de diversité génétique pour le poisson lion (Pterois

! Ascertainment bias en anglais
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spp.) avec plus de 1000 SNPs employés (Pérez-Portela et al., 2018) et pour différents salmonidés avec plus de
10000 SNPs génotypés (Narum et al., 2017). Des résultats similaires ont été obtenus avec des microsatellites, la
plante Heracleum mantegazzianum génotypée avec 8 microsatellites présentent une réduction importante de la
diversité génétique dans ’aire d’introduction (Henry et al., 2009), mais Ambrosia artemisiifolia génotypée avec 5
microsatellites ne présente pas de réduction de la diversité génétique entre les deux aires (Genton et al., 2005)
similairement a Alliaria petiolata génotypée avec huit microsatellites (Durka et al., 2005). Ainsi la perte de
diversité n’est pas systématique dans 1’aire d’introduction, et une méta-analyse a montré que celle-ci était souvent
modérée, de I’ordre de 15 —20 % (Dlugosch et al., 2015; Dlugosch and Parker, 2008). Certaines études empiriques
ont mis en évidence que les SNPs étaient de meilleurs marqueurs que les microsatellites pour étudier la structure
des populations et que réciproquement les microsatellites étaient de meilleurs marqueurs que les SNPs concernant
I’estimation de la diversité (Singh et al., 2013). Cependant d’autres études ont abouti aux mémes conclusions quels

que soient les types de marqueurs utilisés (van Inghelandt et al., 2010; Filippi et al., 2015).

3.3. Le caracteére invasif du robinier peut-il étre expliqué par I’évolution de certains traits
phénotypiques ?
3.3.1.Un robinier qui se reproduit davantage de facon asexuée dans Daire

d’introduction

Le robinier pratique a la fois la reproduction sexuée et asexuée par drageonnage (Cierjacks et al., 2013),
et nous avons mis en évidence que le robinier se reproduit davantage de fagon asexuée dans I’aire d’introduction.
Lors de notre étude visant a reconstruire I’histoire de I’introduction en Europe, nous voulions éviter
d’échantillonner des clones car leur présence dans les populations génotypées pourrait biaiser I’estimation de la
diversité génétique. Un protocole d’échantillonnage a donc été congu afin de minimiser le risque de prélever des
clones en laissant un minimum de 25 metres entre chaque individu sélectionné. Des génotypes identiques avec
notre jeu de SNPs, et que nous avons interprétés comme des clones, ont pourtant été prélevés que ce soit dans
I’aire native ou dans I’aire d’introduction. Parmi les individus prélevés dans des conditions naturelles, ¢’est-a-dire
ne provenant pas d’un jardin commun, nous avions génotypé 280 individus européens et 356 américains. Parmi
eux, 98 clones ont été détectés, 30 dans I’aire américaine et 68 dans l’aire européenne. La différence est

statistiquement significative (¥>=29.04, df = 1, p = 7.1 10®), indiquant davantage de clonalité en Europe.
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L’évolution des systémes de reproduction vers davantage de reproduction asexuée est une hypothese
fréquemment émise pour expliquer le potentiel invasif d’une espéce. En effet, la reproduction asexuée offre une
assurance reproductive dans 1’aire d’introduction (Barrett et al., 2008). D’un point de vue génétique, il a été
démontré que les populations clonales ne subissaient pas nécessairement de forte réduction de la diversité
génétique et elles peuvent méme conserver une forte diversité génétique (Barrett, 2010). Cependant, une
modélisation a mis en évidence que le potentiel invasif d’une espece n’était pas linairement corrélé a son taux de
reproduction asexuée, mais plutot qu’il existait un optimum théorique pour une espeéce clonale pratiquant une
faible part de reproduction sexuée, de ’ordre de 5% (Bazin et al., 2013). Des modifications du systeme de
reproduction ont été observées chez plusieurs especes invasives (Barrett et al., 2008; Petanidou et al., 2012;
Rambuda and Johnson, 2004). Par exemple, la modification du systtme de reproduction sexuée vers une
reproduction clonale due suite a un effet de fondation a été mis en évidence chez Eichhornia crassipes (Barrett et
al., 2008) et Fallopia japonica (Hollingsworth and Bailey, 2000). Cette tendance vers davantage de reproduction
asexuée n’est pourtant pas universelle et des espéces pratiquant uniquement la reproduction sexuée ont été
rapportées comme hautement invasives telle Ambrosia artemisiifolia (Friedman and Barrett, 2008). Au Japon, il a
été mis en évidence que I’invasion par le robinier était favorisé a la fois par la production sexuée et asexuée a une
échelle locale (Kurokochi and Hogetsu, 2014). I est possible qu’un changement vers davantage de reproduction
asexuée soit survenue dans 1’aire d’introduction chez le robinier suite a la sélection artificielle : en effet, une facon
traditionnelle de cultiver le robinier a été de stimuler le drageonnage en endommageant les racines des arbres
plantés (Saint Jean de Creve Coeur, 1786, Bergeron, 1802, de Neufchateau, 1807), ce qui a pu représenter une
pression de sélection. D’autre part, le drageonnage est favorisé par la perturbation d’origine naturelle et
anthropique ; notamment, les pratiques de gestion sylvicoles telles que le taillis favorisent sa dynamique de
drageonnement (Cierjacks et al., 2013; Radtke et al., 2013) et donc des différences de pratiques entre les deux
continents pourraient contribuer a ces différences d’expression de la clonalité en milieu naturel. Nos résultats ne
permettent pas de trancher entre ces deux hypotheéses. Cependant, résoudre définitivement cette question
nécessiterait d’autres études complémentaires. Par exemple, a la maniére de ce qu’ont réalis¢ Kurokochi &
Hogetsu (2014) sur I’intégralité des robiniers situés dans trois placettes (soit environ 200 individus par placette,
avec huit microsatellites), on pourrait analyser la clonalité en réalisant le génotypage exhaustif d’individus situés
dans plusieurs placettes réparties dans I’aire d’introduction et dans ’aire native, en sélectionnant des placettes ol

les perturbations anthropiques ou naturelles sont connues et minimisées ou stratifiées. Une approche expérimentale
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est en cours au laboratoire pour tester si on détecte une différence de rejet de tige entre populations et entre les

deux aires.

3.3.2.Une germination potentielle améliorée dans I’aire d’introduction

Nous avons réalis€ une expérience de génétique quantitative pour évaluer la variabilité des traits
phénotypiques juvéniles de populations de robinier (3000 individus provenant de 20 populations). Les semis ont
été cultivés dans 3 enceintes climatiques définies a des températures différentes (18°, 22°C et 31°C). Les résultats
ont révélé que tous les traits étudiés répondaient a la température et qu’il existait une différenciation génétique
entre populations. A I’exception du taux de germination, aucun trait n’était cependant différencié entre 1’aire native
et ’aire invasive. Le taux de germination est significativement supérieur dans 1’aire invasive par rapport a I’aire
native (88% versus 60%). La figure 10A représente les normes de réaction pour le taux de germination de chacune
des populations étudiées des aires (EU : Europe, US : Amérique) en fonction de I’environnement de croissance
mais la couleur du trait fait référence a la température moyenne annuelle observée au lieu de prélevement de la
population. La population américaine qui a le meilleur taux de germination (76%/84%/80% respectivement a
18°C/22°C/31°C) ainsi que le plus constant au changement de température est Altoona située en Pennsylvanie,

état américain depuis lequel de nombreuses graines ont été importées en Europe (chapitre 1).
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Fig 10 A) Normes de réaction pour le taux de germination de chacune des populations étudiées des aires (EU :
Europe, US : Amérique) en fonction de I’environnement de croissance (18°C, 22°C, 31°C). La couleur
du trait fait référence a la température moyenne annuelle observée au lieu de prélevement de la population,
comprise entre 8°C (en bleu) et 16°C (en rouge). B) Comparaison Qst Fsr pour le taux de germination en
fonction de I’environnement de croissance (18°C, en bleu ; 22°C, en rose ; 31°C, en rouge). Les limites
supérieures et inférieures de I’intervalle de confiance a 95% du Fst sont représentés en pointillées, les

Qst moyens sont indiqués par un point et sont assortis de leur intervalle de confiance a 95%.

Une augmentation du taux de germination entre I’aire native et 1’aire invasive telle que I’on a pu I’observer
(Fig 10A) a été mise en évidence chez Hypericum perforatum et Achillea. millefolium (Beckmann et al., 2011). Il
semble toutefois que ce ne soit pas la régle chez les especes invasives. Bien que la germination et les traits juvéniles
soient cruciaux pour le succes des especes invasives (Gioria and Pysek, 2016), un taux de germination amélioré
dans I’aire d’introduction n’est pas un bon prédicteur d’un bon potentiel invasif. C’est plutét une tendance a
I’augmentation de la vitesse de germination qui a été observée (Gioria and PySek, 2016) comme chez
Rhododendron ponticum, Ambrosia artemisiifolia ou encore Ulmus pumila (Erfmeier and Bruelheide, 2005;
Hirsch et al., 2012; Hodgins and Rieseberg, 2011). Dautre part, la Pennsylvanie a été une zone active du commerce
inter continental de robiniers et comme rappelé précédemment, nos résultats montrent que les graines issues de la
population de Pennsylvanie ont le meilleur potentiel germinatif parmi les populations natives étudiées. La
comparaison Qst Fst montre cependant que pour le taux de germination, le Qsr est significativement supérieur au

Fsr pour les populations européennes (Fig 10B). Cela pourrait indiquer un signal de sélection sur ce trait. Une
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explication pour cette augmentation de la germination pourrait étre la sélection artificielle d’origine anthropique
appliquée sur le pouvoir germinatif des graines, de facon plus ou moins consciente notamment lors de la
propagation de ’espéce dés le 18°™ siecle. Aux vues de ces considérations, il semble donc vraisemblable que cette

sélection soit en partie due a 1’action anthropique.

Un point important a garder a I’esprit est que nous avons mesuré la germination potentielle, c’est-a-dire
la faculté de germer qu’a la graine une fois sa dormance levée, car nous avions levé la dormance des graines avant
de les semer et mis en culture en conditions trophiques (lumiere, eau, nutriments) non limitants. En effet, les
graines de robinier ont une dormance physique en raison de leurs téguments durs et imperméables, et sans
traitement préalable le taux de germination est tres faible, inférieur a 10% (Cierjacks et al., 2013). Dans la nature,
les conditions environnementales pour lever la dormance different souvent de celles requises pour la germination.
Aussi la dormance et le déroulement de la germination doivent-ils étre étudiés séparément (Gioria and Osborne,
2014). La dormance induit souvent la création d‘une banque de graines dans le sol ce qui semble étre
particulierement vrai pour le robinier qui produit un grand nombre de graines, une masse produite de 6 — 12 kg par
arbre et par année a été rapportée pour un poids moyen d’une graine d’environ 20 mg (Cierjacks et al., 2013).

Lors de nos échanges aupres des différents acteurs autour du robinier, exploitants forestiers et
gestionnaires de milieux naturels, nous avons fréquemment entendu que le robinier ne se multiplie pas par graines
dans son milieu naturel en Europe mais uniquement par reproduction asexuée. D’une part, nos travaux en génétique
des populations suggerent que la reproduction sexuée participe a la régénération des populations de robinier. De
plus, notre expérience en conditions contrdlées démontre que le potentiel germinatif des graines est supérieur en
Europe par rapport aux Etats-Unis. Considérer que les graines ne germent jamais dans la nature revient a supposer
que la levée de dormance ne se produit pas en conditions naturelles. Cela serait surprenant car d’une part le robinier
produit un nombre élevé de graines et d’autre part ’abrasion des téguments est un événement plausible dans la
nature, ou les graines transportées par le vent ou ’eau sont potentiellement abrasées par frottements lors du
transport. Pour explorer cette question autour de la germination du robinier en conditions naturelles, une étude
préliminaire a ét€ menée : nous avons extrait du sol de jeunes robiniers (i.e. diametre de lcm maximum a 1.3 m
de hauteur) afin d’analyser leur systéme racinaire et déterminer s’ils provenaient de drageons ou de graines (Fig
11). Dans chaque placette, entre 15 et 30 robiniers étaient sélectionnés aléatoirement en respectant une distance

minimale de 5m entre eux. A 1’heure actuelle, huit sites ont été échantillonnés dans le sud-ouest de la France.
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Fig 11 Jeunes robiniers issus A) d’une graine et B) d’un drageon. Notez la différence du systéme racinaire ou la

racine tracante horizontale s’observe distinctement dans le cas du drageon (Photo XP Bouteiller)

Les résultats ont montré une grande disparité entre sites, avec des proportions de semis variant entre 0% et 70%
(Fig 12). Des analyses similaires avaient été menées en Espagne par extraction de juvéniles, avec un taux de
reproduction sexuée du robinier variable entre sites, mais beaucoup plus faible en moyenne (6%) (Cabra-Rivas

and Castro-Diez, 2016).
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Fig 12 Proportion de semis observés dans les sites de 1’étude préliminaire
Ces résultats confirment que les reproductions sexuée et asexuée jouent toutes les deux un role efficace dans la
persistance et I’expansion du robinier dans son aire d’introduction. Toutefois la portée de cette étude était limitée
et il conviendrait d’en augmenter 1’échelle, et d’évaluer les différences a travers ’aire native et 1’aire

d’introduction.

4. Conclusion

Cette thése a permis de résoudre un certain nombre de questions concernant 1’histoire écologique et évolutive
du robinier faux-acacia (Robinia pseudoacacia L.) depuis son introduction en Europe. J’ai tout d’abord démontré
que le robinier avait été introduit en Europe depuis un nombre limité de populations américaines localisées dans
le plateau des Appalaches. Un goulot d’étranglement génétique associé a une perte de diversité génétique a été
établi dans l’aire d’introduction. De plus la structure des populations reflete des processus évolutifs et
démographiques différents dans les deux aires. Aux Etats-Unis, elle résulte de processus historiques au long cours
suite aux mouvement de migration post glaciaire tandis qu’en Europe, la structure est beaucoup plus ténue, et
semble influencée par les actions anthropiques, notamment la sélection réalisée durant les phases de propagation
active de I’espéce en Europe, et plus récemment les programmes d’amélioration conduits en Europe de I’Est .

Un autre résultat majeur concerne le systéme de reproduction du robinier qui semble lui aussi empreint de
I’activit¢é humaine. Davantage de reproduction clonale a été observée parmi les populations européennes et le
potentiel germinatif est également supérieur au sein de 1’aire d’introduction. La encore le réle de ’'Homme semble

prépondérant levant la question d’une espéce en voie de domestication.
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Plusieurs champs d’études restent en suspens. L’analyse approfondie de I’évolution du systeme de
reproduction du robinier semble particulierement intéressante et d’autres études sont nécessaires pour €élucider cet
aspect et son role dans la promotion de 1’invasion. Conjointement, la comparaison du développement juvénile avec
d’autres espéces natives ou invasives offre une voie de recherche intéressante. Enfin, la mise en place de jardins
communs pour suivre sur une longue durée le développement permettrait d’avoir accés a d’autres traits reliés a la

fitness tels la floraison ou la fructification.
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This is the end

Beautiful friend

This is the end

My only friend

The end

The end of our elaborate plans
The end of everything that stands
The end

The Doors, The End, 1967






Résumé

Robinia pseudoacacia L. est un arbre nord-américain qui est largement répandu a travers I'Europe. Afin d’évaluer
les mécanismes évolutifs pouvant expliquer son potentiel invasif, il est indispensable d’identifier les populations
sources de l'introduction et de comprendre quels traits ont contribué a son succes dans I'aire européenne

Une étude de génétique des populations a été réalisée, un large échantillonnage a été conduit au sein des deux
aires et 818 individus provenant de 63 populations ont été génotypés grace a 113 marqueurs SNPS. En premier
lieu, nous avons démontré que le robinier européen provenait d’'un nombre restreint de populations situées au
nord du plateau des Appalaches, ce qui est en accord avec les données historiques. Au sein des Etats-Unis la
structure refléte des processus évolutifs au long cours tandis qu’en Europe, la structure est plus ténue et pourrait
étre due a I'activité humaine, notamment aux programmes de sélection entrepris en Europe centrale depuis le
18%™e siécle. En deuxiéme lieu, un goulot d’étranglement génétique associé a une perte de diversité a été mis en
évidence dans l'aire d’introduction. Enfin un plus fort taux de clonalité a été observé au sein des populations
d’Europe

Conjointement a cette étude de génétique des populations. Une expérimentation de génétique quantitative a
été réalisée afin d’évaluer la différenciation de traits juvéniles entre populations des deux aires (3000 individus
de 20 populations) cultivées dans 3 conditions de température différentes (18°C ; 22°C et 31°C). Les résultats ont
révélé une augmentation du taux de germination parmi les populations européennes par rapport aux
ameéricaines (88% vs 60%) quelles que soient les conditions environnementales. Un scénario possible est que
I'Homme aurait sélectionné et propagé les meilleures graines en Europe favorisant alors I'évolution du taux de
germination.

De plus, les traits phénotypiques juvéniles sont extrémement plastiques a la température avec une tendance
générale a lI'augmentation de la valeur du trait avec la température. Cela suggere qu’un réchauffement
climatique favoriserait le développement de I'espéce, au moins en conditions d’alimentation en eau non
limitante. Cependant, seules les populations américaines montrent un signal une adaptation locale a la
température d’origine

Dans tous les cas, ils semblent que l'action de 'Homme sur le potentiel reproductif, sexué ou asexué, a
probablement influencé le potentiel invasif du robinier en Europe

Abstract

Robinia pseudoacacia L. is a North American tree which has now broadly spread in Europe. In order to evaluate
the evolutionary mechanisms behind its invasiveness, it is crucial to identify the population sources of the
introduction and to understand which traits contributed to its success in the European range.

To undertake a population genetics study, we performed a large sampling both in the invasive and native ranges;
818 individuals from 63 populations were genotyped using 113 SNPs. First, we demonstrated that European black
locust was introduced from only a limited number of populations located in the Northern plateau of the
Appalachians Mountains; this is in agreement with historical records. Within America, population structure
reflected long time evolutionary processes whereas in Europe, it was largely impacted by human activities. In the
European range, the genetic clustering may be a signal of evolution caused by artificial selection due to human
oriented mass selection or tree breeding initiated in Central Europe since the 18" century. Second, we evidenced
a genetic bottleneck among ranges with a decrease in allelic richness and in the total number of alleles in Europe.
Lastly, we found more clonality within the European populations.

Conjointly to the population genetic analysis, we conducted a quantitative genetics experiment to evaluate
juvenile traits of both native and invasive black locust populations (3000 individuals from 20 populations) grown
under 3 different temperature conditions. Results revealed an enhanced germination rate among European
populations compared to that of the native American populations whatever the environmental condition (88%
vs 60%). Thus a possible scenario may be that Man would have selected and propagated the best seeds in the
new range that would have favored an evolution of germination rate through European populations.
Phenotypic traits of juvenile development are extremely plastic in response to temperature (18/22/31°C), with
a general tendency to increasing trait values with increasing temperature. This suggests that global warming
would favor the development of the species, at least under non-limiting water supply conditions. However, only
American populations demonstrated a signal of local adaptation to the temperature at the sampling location.

In any case, the human role on the reproductive potential, both sexual and asexual, within the introduced range
would likely be a key process in the success of black locust dynamics in Europe.



