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RÉSUMÉ 
 

Dans tous les écosystèmes, les communautés de plantes et d’abeilles interagissent au sein de 

réseaux de pollinisation. Bien que complexes et dynamiques, ces réseaux sont perturbés depuis 

quelques décennies par le déclin des populations d’abeilles sauvages. Ces dernières sont 

menacées par différents facteurs, parmi lesquels l’introduction d’espèces exotiques invasives et 

d’espèces domestiques, qui concurrencent les espèces natives et perturbent leurs relations 

mutualistes, nuisant à l’équilibre et au fonctionnement des écosystèmes. Toutefois, leurs effets 

sur les propriétés des réseaux de pollinisation restent encore peu étudiés. L’objectif de cette 

étude était donc d’explorer les effets de ces deux catégories d’espèces sur la structure des 

réseaux de pollinisation. Pour cela, l’impact de Buddleja davidii, une plante exotique invasive, 

et d’Apis mellifera, l’abeille domestique, sur les métriques décrivant la structure des réseaux 

d’interactions des terrils hainuyers a été analysé. À cette fin, des collectes entomologiques 

mensuelles (d’avril à septembre 2024) ont été réalisées sur 28 sites représentant un gradient 

d’invasion de B. davidii et d’abondance d’A. mellifera. Des réseaux de pollinisation ont ensuite 

été construits pour chaque site à partir des données de terrain et palynologiques afin d’identifier 

les interactions plantes-abeilles et d’analyser les modifications de la structure des réseaux. La 

présence et le gradient d’invasion de B. davidii ont significativement réduit la richesse 

spécifique des abeilles et des plantes, ainsi que la richesse de leurs interactions. À l’échelle des 

réseaux de pollinisation, ils ont significativement augmenté la connectance, mais diminué la 

robustesse des réseaux, sans impacter leur spécialisation. L’abondance d’Apis mellifera n’a pas 

modifié la richesse des réseaux de pollinisation, mais a significativement réduit leur 

spécialisation. Alors que B. davidii a altéré la composition des communautés plantes-abeilles 

et perturbé la structure de leurs interactions, diminuant la stabilité des réseaux de pollinisation, 

A. mellifera a principalement réorganisé les interactions impliquant les abeilles sauvages, sans 

modifier la composition globale des réseaux d’interactions. Ces résultats montrent que, malgré 

des modes d’action distincts, les espèces exotiques invasives et les espèces domestiques 

contribuent toutes deux à modifier la structure et le fonctionnement des réseaux de pollinisation. 

Ils permettent d’approfondir la compréhension des impacts de B. davidii et d’A. mellifera dans 

les habitats des terrils et contribueront à l’élaboration de stratégies de conservation visant à 

protéger les communautés natives d’abeilles et de plantes.  
 

Mots-clés : Plantes, Abeilles, Réseaux de pollinisation, Espèce exotique invasive, Buddleja 
davidii, Espèce domestique, Apis mellifera, Biologie de la conservation, Terrils. 

 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

ABSTRACT  
 

In all ecosystems, plant and bee communities interact within pollination networks. Although 

complex and dynamic, these interaction networks have been increasingly affected over recent 

decades by the decline of wild bee populations. These bee populations are threatened by various 

factors, including the introduction of invasive exotic species and managed species, which 

compete with native species and disrupt their mutualistic relationships, degrading ecosystem 

balance and functioning. However, their effects on the properties of pollination networks 

remain poorly studied. The aim of this study was therefore to explore the effects of these two 

categories of species on the structure of pollination networks. To this end, the impact of 

Buddleja davidii, an invasive exotic plant, and Apis mellifera, the honeybee, on the metrics 

describing the interaction networks of Hainaut spoil heaps was analysed. Monthly 

entomological samplings (from April to September 2024) were conducted on 28 sites 

representing a gradient of B. davidii invasion and A. mellifera abundance. Pollination networks 

were then constructed for each site based on field and palynological data to identify plant-bee 

interactions and analyse changes in network structure. The presence and invasion gradient of 

B. davidii significantly reduced the species richness of bees and plants, as well as the richness 

of their interactions. At the network level, they significantly increased connectance but 

decreased network robustness, without impacting their specialisation. The abundance of Apis 

mellifera did not alter the richness of pollination networks, but significantly reduced their 

specialisation. While B. davidii altered the composition of plant-bee communities and disrupted 

the structure of their interactions, reducing the stability of pollination networks, A. mellifera 

mainly reorganised interactions involving wild bees without changing the overall composition 

of interaction networks. These results show that, despite different modes of action, both 

invasive alien species and managed species contribute to modifying the structure and 

functioning of pollination networks. They deepen our understanding of the impacts of B. davidii 

and A. mellifera in spoil heap habitats and will contribute to the development of conservation 

strategies aimed at protecting native plant and bee communities. 

Keywords: Plants, Bees, Pollination networks, Invasive alien species, Buddleja davidii, 
Managed species, Apis mellifera, Conservation biology, Spoil heaps.  
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I. INTRODUCTION 
I.1. La pollinisation, processus au cœur des écosystèmes 
I.1.1. Définition et importance de la pollinisation 
Depuis la conquête du milieu terrestre par les plantes au cours du Cambrien (538 à 485 millions 

d’années ; Morris et al., 2018) et par les animaux au cours de l’Ordovicien et du Silurien (485 

à 419 millions d’années ; Minter et al., 2017), les interactions biotiques entre plantes et animaux 

sont omniprésentes (Del-Claro & Torezan-Silingardi, 2021). Parmi elles, on retrouve les 

interactions de pollinisation et de dispersion des graines, deux processus clés au sein des 

écosystèmes qui dépendent largement des animaux pour leur maintien (Bascompte & Jordano, 

2007). En particulier, la pollinisation est primordiale pour les deux intervenants, puisqu’elle est 

essentielle à la reproduction de la majorité des plantes et à l’apport de ressources nutritives (i.e., 

pollen et nectar) aux pollinisateurs (Ollerton et al., 2011 ; Carroll et al., 2023). La pollinisation 

consiste en le transfert de pollen des étamines vers le stigmate, favorisant ainsi la fécondation 

des plantes à fleurs (Pacini, 2008). Ce transfert peut se produire à l’intérieur d’une même fleur, 

par autopollinisation, ou entre différentes fleurs de la même espèce, par pollinisation croisée 

(Khalifa et al., 2021). Cette dernière implique l’intervention de vecteurs qui transportent le 

pollen, qui sont dits soit abiotiques lorsqu’il s’agit de l’eau (i.e., hydrophilie) ou du vent (i.e., 

anémophilie), soit biotiques lorsqu’il s’agit d’animaux (i.e., zoophilie ; Shivanna & Tandon, 

2014 ; Dar et al., 2017). La pollinisation via les animaux est la plus fréquente et est présente 

chez 87,5 % des espèces d’angiospermes (Ollerton et al., 2011). Elle constitue un processus 

essentiel au sein des écosystèmes pour la survie des espèces végétales et pollinisatrices, mais 

aussi pour les services écosystémiques qu’elle rend (Harrison et al., 2014 ; Vanbergen et al., 

2014). La pollinisation présente en effet une valeur importante pour l’homme : (i) directement, 

via la reproduction des plantes, elle fournit les ressources nécessaires aux activités humaines 

(e.g., aliments, fibres, métabolites de plantes médicinales ; Bauer & Wing, 2016) et (ii) 

indirectement, par la préservation des communautés, elle participe au maintien de la 

biodiversité et de ses services écosystémiques (e.g., cycle des nutriments, cycle de l’eau ; 

Wratten et al., 2012 ; Christmann, 2019 ; Fig. 1). Parmi ces services, le secteur agricole dépend 

particulièrement de la pollinisation, puisque 75 % des cultures principales dépendent de la 

pollinisation biotique (Baylis et al., 2021 ; Khalifa et al., 2021). Les pollinisateurs contribuent 

ainsi à près de 35 % de la production agricole globale pour une valeur économique estimée 

entre 195 et 387 milliards de dollars américains par an (Klein et al., 2007 ; Porto et al., 2020). 
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I.1.2. Les abeilles, actrices clés de la pollinisation 

Diversité des abeilles. Bien que de nombreux groupes animaux participent à la pollinisation, 

le taxon principal reste celui des insectes, aussi bien pour les cultures que pour les plantes 

sauvages (Katumo et al., 2022). La grande majorité appartient aux lépidoptères (141 600 

espèces), aux coléoptères (77 300 espèces), aux hyménoptères (77 100 espèces) et aux diptères 

(54 400 espèces ; Wardhaugh, 2015). Toutefois, leurs performances diffèrent en fonction de 

leur abondance, leur propension à transporter du pollen et leur spécialisation (Ne’eman et al., 

2010 ; Rodriguez-Rodriguez et al., 2013 ; Ollerton, 2017). Ainsi, le taxon pollinisateur majeur 

est celui des abeilles (Anthophila) puisqu’elles présentent une morphologie et un comportement 

adaptés à la collecte de pollen (Ollerton, 2017 ; Phillips et al., 2018). D’un point de vue évolutif, 

les abeilles constituent en effet une lignée de guêpes qui a évolué pour approvisionner son 

couvain en ressources florales plutôt qu'en proies (Murray et al., 2018). On en dénombre près 

de 20 500 espèces dans le monde, réparties en sept familles (i.e., Colletidae, Stenotritidae, 

Andrenidae, Halictidae, Melittidae, Megachilidae et Apidae ; Engel et al., 2021). Elles sont 

majoritairement solitaires, bien que certaines aient un mode de vie social (e.g., Bombus spp. 

Latreille, 1802 ; Michener, 2007 ; Danforth et al., 2019) ou soient parasites (e.g., Sphecodes 

spp. Latreille, 1804 ; Danforth et al., 2013). Elles se distinguent également selon leur lectisme : 

les oligolectiques, qui consomment du pollen de manière spécialisée sur certaines plantes, et 

les polylectiques, qui sont généralistes quant à leurs choix floraux (Ritchie et al., 2016).  

Déclin des abeilles. Depuis plusieurs décennies, des déclins de l'abondance et de la diversité 

des populations d'abeilles ont été signalés au niveau local, national et international (Potts et al., 

2010 ; Hallmann et al., 2017 ; Zattara & Aizen, 2021). Ce déclin pourrait suivre, voire être plus 

prononcé que les tendances générales chez les autres insectes (Biesmeijer et al., 2006 ; Sánchez-

Bayo & Wyckhuys, 2019). En Europe, sur près de 2 000 espèces évaluées, 9,2 % étaient 

considérées comme menacées en 2014, bien que cette estimation reste incertaine en raison d’un 

manque de données pour la moitié des espèces évaluées (Nieto et al., 2014). Ce déclin peut être 

expliqué par la combinaison de différents facteurs : (i) la perte et la fragmentation des habitats 

liées à l’intensification de l’usage des sols, dont l’agriculture intensive et l’urbanisation 

(Winfree et al., 2009 ; Vanbergen & Insect Pollinators Initiative, 2013 ; Fiordaliso et al., 2025), 

(ii) l’exposition aux polluants et aux produits agrochimiques (Tosi et al., 2022 ; Gekière et al., 

2023), (iii) le manque de ressources alimentaires de qualité (Goulson et al., 2015 ; Vaudo et al., 

2015), (iv) les maladies et parasites provenant d’espèces exotiques invasives et domestiques 

(Goulson & Hughes, 2015 ; Potts et al., 2016), (v) la compétition avec les espèces exotiques 
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invasives (Stout & Morales, 2009 ; Russo et al., 2021) et (vi) le changement climatique, 

incluant les événements climatiques extrêmes (Gérard et al., 2020 ; Nicholson & Egan, 2020). 

Ces différents facteurs de déclin n’agissent pas seuls, mais peuvent interagir et se renforcer 

mutuellement, exerçant une pression accrue sur les populations d’abeilles sauvages (Goulson 

et al., 2015 ; Fig. 2). L’ensemble de ces perturbations contribuent ainsi au déclin de ces 

pollinisateurs, ce qui pourrait avoir des répercussions en cascade sur d’autres espèces qui 

dépendent des services de pollinisation (Potts et al., 2010), notamment les communautés 

plantes-abeilles, en affectant leur survie et leurs interactions (Ferreira et al., 2013). Ces 

interactions forment pourtant des réseaux essentiels pour la stabilité des écosystèmes 

(Mathiasson & Rehan, 2020). Ces réseaux permettent alors de comprendre l’impact de ces 

perturbations sur l’ensemble des communautés et de développer des stratégies de conservation 

se concentrant sur les espèces ou les interactions les plus vulnérables (Lander, 2020).  

 

 
Fig. 2 | Facteurs de déclin des abeilles. Différents facteurs liés à l’activité humaine peuvent impacter 
négativement les abeilles (flèches rouges) et peuvent être connectés entre eux (flèches noires en pointillés). 
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I.2. Réseaux de pollinisation, reflets des interactions entre plantes 
et abeilles  
I.2.1. Caractéristiques des réseaux de pollinisation  
Au sein des communautés, les espèces et leurs interactions s'organisent en de vastes réseaux 

écologiques d’interdépendances (Bascompte & Jordano, 2007). Ainsi, une communauté 

plantes-abeilles peut être modélisée sous forme d'un réseau bipartite appelé « réseau de 

pollinisation » (Campbell et al., 2011). En effet, contrairement aux réseaux trophiques, les 

interactions de pollinisation ne peuvent se produire qu’entre les deux ensembles de partenaires 

(i.e., les plantes et les abeilles) et pas au sein d’un seul groupe fonctionnel. Alors qu’un 

prédateur peut être prédaté, un pollinisateur ne peut pas être pollinisé (Bascompte & Jordano, 

2007 ; Olesen et al., 2007). Dans ces réseaux de pollinisation, les espèces sont classiquement 

représentées par des nœuds et leurs interactions par des liens (Campbell et al., 2011 ; Fig. 3A). 

Les réseaux de pollinisation sont hétérogènes (Bascompte, 2009). La majorité des espèces sont 

spécialistes et interagissent avec une seule ou quelques autres espèces (e.g., abeille 

mono/oligolectique), mais certaines espèces sont généralistes (e.g., abeille polylectique ; 

Vázquez & Aizen, 2003). Ainsi, les réseaux de pollinisation tendent à avoir une structure 

centralisée, avec un noyau d'espèces généralistes fortement connectées auquel les espèces 

spécialisées sont reliées (Bosch et al., 2009). Les généralistes interagissent alors à la fois avec 

des généralistes et des spécialistes (e.g., Asteraceae visitées par l’abeille oligolectique 

Dasypoda hirtipes Fabricius, 1793 et les abeilles polylectiques du genre Bombus spp. Latreille, 

1802 ; Bascompte et al., 2003). Cette structure des réseaux de pollinisation peut être décrite par 

différents indices et métriques : (i) la richesse spécifique, qui correspond au nombre d’espèces 

de plantes ou d’abeilles composant le réseau, (ii) la richesse des interactions, qui équivaut au 

nombre d’interactions observées dans le réseau, (iii) le degré d’une espèce, qui traduit le nombre 

d’interactions de cette espèce, (iv) la connectance, qui correspond à la fraction d’interactions 

observées par rapport à toutes celles possibles (Fig. 3B), (v) la spécialisation, qui fait référence 

aux comportements spécialistes ou généralistes des espèces au sein du réseau de pollinisation 

(Fig. 3C), (vi) le niche overlap, qui traduit le partage de partenaires entre espèces et (vii) la 

robustesse, qui évalue la résilience du réseau face aux extinctions aléatoires d'espèces (Blüthgen 

et al., 2006 ; Olesen et al., 2006 ; Blüthgen et al., 2008 ; Okuyama & Holland, 2008 ; Bosch et 

al., 2009 ; Dormann et al., 2009 ; Kaiser-Bunbury et al., 2010 ; Delmas et al., 2019 ; 

Valdovinos, 2019 ; Guimaraes, 2020 ; Renaud et al., 2020 ; Blüthgen & Staab, 2024 ; Tab. 1).  

 



 

6 
 

Les réseaux de pollinisation sont généralement construits sur base d’observations directes de 

visites de plantes d’intérêt par des abeilles (i.e., réseau de visite ; Poisot et al., 2015 ; Fig. 3D). 

Toutefois, ces réseaux de visite ne représentent que les interactions plantes-abeilles à un 

moment précis dans le temps et ne reflètent qu’un échantillon de l’ensemble des interactions 

possibles (Olesen et al., 2012). Des méthodes alternatives peuvent cependant améliorer la 

détection des interactions (Jordano, 2016). L’une d’entre elles consiste à identifier le pollen 

trouvé sur le corps des abeilles (i.e., palynologie ; Fig. 3D). En effet, lorsqu’une abeille visite 

une fleur, les grains de pollen s’attachent à son corps et reflètent alors ses interactions récentes 

(Jones, 2012). Cela permet ainsi d’identifier les interactions plantes-abeilles sur une échelle 

temporelle plus large que les observations ponctuelles sur le terrain (i.e., réseau de transport de 

pollen ; Bosch et al., 2009 ; De Manincor et al., 2020 ; Souza et al., 2021). Les données 

palynologiques peuvent ainsi compléter les observations de terrain pour maximiser la détection 

des interactions plantes-abeilles (i.e., réseau de pollinisation mixte ; Tourbez et al., 2023).  

Tab. 1 | Métriques et indices couramment utilisés pour décrire la structure des réseaux de 
pollinisation. Les différentes métriques peuvent être calculées à l’échelle du réseau entier ou à 
l’échelle spécifique.  
 

Métrique Définition 
À l’échelle du réseau : 

Richesse spécifique Taille de la communauté, i.e., nombre total d’espèces dans le 
réseau (Olesen et al., 2006) 

Richesse des interactions Taille du réseau, i.e., nombre total d’interactions dans le réseau 
(Olesen et al., 2006) 

Connectance Proportion des interactions observées par rapport au nombre total 
d’interactions potentielles dans le réseau (Bosch et al., 2009) 

Spécialisation H2
’ 

Mesure de la spécialisation du réseau basée sur l'écart entre le 
nombre d'interactions observées et attendues des espèces selon 
le nombre total d'interactions de chaque espèce (Blüthgen et al., 
2006) 

Robustesse Résistance du réseau à la perte d’espèces causée par des 
extinctions aléatoires (Kaiser-Bunbury et al., 2010) 

À l’échelle spécifique :  

Degré Nombre total d’interactions d’une espèce (Okuyama & Holland, 
2008) 

Spécialisation d’ 

Mesure de la spécialisation d’une espèce au sein du réseau en 
comparant la proportion de ses interactions avec chacun de ses 
partenaires à la disponibilité de ses partenaires (Blüthgen et al., 
2006) 

Niche overlap 

Similarité moyenne dans les schémas d’interactions entre 
espèces d’un même ensemble de partenaires, reflétant la 
tendance des espèces à interagir avec des partenaires semblables 
(Dormann et al., 2009) 
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Fig. 3 | Représentation des réseaux de pollinisation, des métriques servant à leur description et de 
leurs méthodes de construction. (A) Une communauté plantes-abeilles peut être modélisée sous forme 
d'un réseau où les nœuds représentent les espèces et les liens symbolisent leurs interactions. (B) Un 
réseau peut avoir une densité plus ou moins élevée d’interactions selon sa connectance. (C) (1) Au sein 
du réseau, les espèces peuvent être considérées comme généralistes ou spécialistes. (2) Selon leurs 
interactions, cette spécialisation peut se refléter à l’échelle du réseau. (D) Les réseaux de pollinisation 
peuvent être construits sur base d’observations d’abeilles visitant des fleurs (réseau de visite), du pollen 
trouvé sur leur corps (réseau de transport) ou la combinaison de ces informations (réseau mixte).  
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I.2.2. Sensibilité des réseaux de pollinisation aux perturbations 
Les constatations de déclin des populations d’abeilles sauvages interrogent quant à la résilience 

des réseaux de pollinisation, qui pourraient être menacés par les facteurs affectant ces 

pollinisateurs (Elle et al., 2012). Les interactions semblent pourtant être davantage impactées 

que les espèces elles-mêmes (Bellard et al., 2012), puisqu’elles sont sensibles à la phénologie, 

aux comportements et à l’abondance des espèces, elles-mêmes affectées par les changements 

globaux (Blois et al., 2013). Plus précisément, il a été constaté que plusieurs facteurs de déclin 

des abeilles (e.g., changement de l’occupation du sol, invasion biologique) pouvaient affaiblir 

leurs interactions avec les plantes (Tylianakis et al., 2008 ; Bascompte & Scheffer, 2023). Par 

exemple, les interactions plantes-abeilles sont perdues deux à trois fois plus vite que les espèces 

quand la fragmentation de l’habitat augmente (Sabatino et al., 2010). L’effet de ces moteurs de 

déclin devrait se renforcer avec l’accélération de l’exploitation de l’environnement, ce qui met 

grandement à mal la stabilité de ces interactions (Sala et al., 2000 ; Tylianakis et al., 2008). 

Théoriquement, les réseaux de pollinisation devraient rester stables et robustes, notamment 

grâce à l’asymétrie des interactions qui les composent (i.e., redondance du nombre de 

pollinisateurs par plantes ; Santamaría et al., 2016). Cependant, des modifications de la 

fréquence et de l’intensité des interactions, ainsi que des extinctions massives pourraient 

compromettre cette robustesse (Tylianakis et al., 2008 ; Astegiano et al., 2015 ; Vanbergen et 

al., 2016). Le changement climatique en est une cause majeure, puisqu’il est responsable de 

décalages spatiaux, temporaux et morphologiques entre abeilles et plantes (Gérard et al., 2020). 

Près de la moitié des espèces souffriront de ces décalages, particulièrement les spécialistes 

(Memmott et al., 2007). De plus, les extinctions provoquées par le changement climatique 

peuvent engendrer des cascades de coextinction, où des groupes d'espèces disparaissent en 

raison de la perte des espèces dont ils dépendent (Bascompte et al., 2019). Ainsi, le retrait 

d’espèces d’abeilles des réseaux se traduit par une perte de la diversité végétale, et inversement 

(Memmott et al., 2004 ; Schleuning et al., 2016). Ces coextinctions ne se limitent pas aux 

plantes et aux pollinisateurs, mais affectent également leurs autres partenaires (e.g., herbivores) 

et amplifient ainsi le risque d’effondrement des écosystèmes (Colwell et al., 2012). Outre le 

changement climatique, l’introduction d’espèces exotiques et domestiques constitue aussi une 

des principales menaces pour l’intégrité des réseaux (Memmott & Waser, 2002). Ces espèces 

ont en effet tendance à s’y intégrer fortement et à modifier leur structure (Valdovinos et al., 

2009). En réorganisant les réseaux d’interactions, ces espèces pourraient alors affecter leur 

stabilité, et par conséquent la résilience des écosystèmes (Aslan, 2019).  
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I.3. Espèces exotiques invasives et domestiques, menaces pour les 
réseaux de pollinisation 
I.3.1. Plantes exotiques invasives  

Définitions et mécanismes d’introduction. Depuis plusieurs millions d’années, les espèces 

d’habitats distincts sont isolées les unes des autres et n’interagissent pas à cause de barrières 

géographiques naturelles (e.g., océans, mers, montagnes, lacs, rivières, déserts). La 

globalisation a cependant reconnecté ces régions éloignées (Van der Weijden et al., 2007) et a 

ainsi entraîné le transfert, intentionnel ou non, d'organismes entre ces habitats (Perrings et al., 

2010). Parmi ces espèces, certaines parviennent à s’établir hors de leur zone de distribution 

d’origine et à se répandre au point de devenir très abondantes, ce qui leur vaut de devenir des 

espèces exotiques invasives (Kolar & Lodge, 2001). La définition d’espèce exotique invasive 

est largement débattue dans le milieu scientifique (Richardson et al., 2000 ; Colautti & 

MacIsaac, 2004). Toutefois, on peut définir une espèce exotique comme une espèce introduite 

en dehors de son aire de répartition native suite à l’action, intentionnelle ou non, de l’homme 

(Richardson et al., 2000 ; Essl et al., 2018). Pour ensuite devenir invasive, une espèce doit 

franchir différentes barrières : (i) elle est introduite en dehors de son aire de distribution 

(barrière géographique) et est qualifiée d’espèce exotique, (ii) elle parvient à survivre de 

longues périodes dans son nouvel environnement sans l’intervention de l’homme (barrière 

environnementale) et est considérée comme une espèce acclimatée, (iii) elle réussit à se 

reproduire naturellement et à maintenir des populations stables (barrière reproductive) et 

devient une espèce naturalisée, et (iv) elle parvient à se disperser dans l’environnement et à 

coloniser de nouveaux milieux (barrière de dissémination) et est définie comme une espèce 

exotique invasive (Richardson et al., 2000 ; Kolar & Lodge, 2001 ; Sakai et al., 2001 ; 

Blackburn et al., 2011 ; Keller et al., 2011 ; Richardson & Pyšek, 2012 ; Roy et al., 2023 ; 

Fig. 4). L’introduction de ces espèces peut se produire selon trois modalités : (i) l’importation 

volontaire comme marchandise, (ii) le transport involontaire via des marchandises (e.g., bois, 

denrées alimentaires) ou un vecteur (e.g., transport maritime, aérien, routier) et (iii) la 

propagation naturelle (Hulme et al., 2008 ; Keller et al., 2011). Typiquement, de nombreuses 

espèces de plantes ont été délibérément introduites pour des raisons économiques (e.g., 

agriculture et foresterie) ou ornementales (e.g., horticulture ; Van Kleunen et al., 2018).  
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Fig. 4 | Étapes d’invasion et nomenclature associée. Pour devenir invasive, une espèce franchit 
différentes étapes en traversant différentes barrières. Un individu ou un fragment de l’espèce est d’abord 
transporté et introduit dans une nouvelle aire géographique (barrière géographique), puis, à partir de cet 
individu, une population s’établit (barrières environnementales et reproductives) et se propage à d’autres 
habitats (barrière de dissémination). Selon ce processus, l’espèce passe par les stades « exotique », 
« acclimatée » et « naturalisée », avant de devenir une espèce exotique invasive. 
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Compétition avec les plantes natives. Une fois introduites, ces espèces impactent 

négativement les habitats qu’elles envahissent, mais aussi les communautés qui les composent. 

Ainsi, de nombreuses plantes exotiques invasives modifient les écosystèmes de manière à 

favoriser leur propre persistance et à supprimer les espèces natives (Levine et al., 2003 ; Vilà 

et al., 2011). Cette compétition entre plantes natives et exotiques invasives peut se produire via 

différents mécanismes : (i) elles modifient les réserves et le cycle des nutriments (e.g., Robinia 

pseudoacacia L., 1753 ; Liao et al., 2008), (ii) elles altèrent les banques de graines du sol 

(e.g., Fallopia japonica (Houtt.) Ronse Decr., 1988 ; Gioria et al., 2014), (iii) elles émettent 

des toxines dans le sol par allélopathie (e.g., Solidago canadensis L., 1753 ; Yuan et al., 2013), 

(iv) elles recouvrent et étouffent les espèces natives (e.g., Lonicera japonica Thunb. 1784 ; 

Sundarapandian et al., 2015), (v) elles s’hybrident avec les populations natives 

(e.g., Hyacinthoides hispanica (Mill.) Rothm., 1944 avec Hyacinthoides non-scripta (L.) 

Chouard ex Rothm., 1944 ; Vilà et al., 2000) et (vi) elles entrent en compétition avec les espèces 

végétales natives pour les ressources, dont l’eau, la lumière, les nutriments ou les pollinisateurs 

(e.g., Buddleja davidii Franch, 1887 ; Gioria & Osborne, 2014 ; Fig. 5). Dans les habitats 

envahis, leur dominance provoque alors la diminution de l’abondance et la diversité des plantes 

natives (Hejda et al., 2009).  

Impacts sur la nutrition des abeilles. En impactant les communautés de plantes natives, les 

espèces exotiques invasives affectent également les communautés de pollinisateurs. Bien que 

constituant une source alimentaire abondante, un régime dominé par des plantes exotiques 

invasives pose des risques directs pour la santé des abeilles : (i) la qualité de leurs ressources 

florales peut être insuffisante, notamment en ce qui concerne la diversité et la quantité des 

nutriments essentiels (e.g., acides aminés ; Drossart et al., 2017) et (ii) les métabolites 

secondaires présents dans leurs ressources florales peuvent être toxiques (e.g., neurotoxines 

dans le nectar de Rhododendron ponticum L., 1762 ; Tiedeken et al., 2016 ; Fig. 5). 

Indirectement, en concurrençant les plantes natives, elles limitent également la diversité et la 

durée de disponibilité des ressources florales pour les abeilles (Kovács-Hostyánszki et al., 

2022 ; Fig. 5). Étant donné la sensibilité des abeilles à la quantité et à la qualité de ces ressources 

(Vaudo et al., 2018), leur développement et leur survie sont donc limités lorsque leur régime 

est appauvri et déséquilibré par les plantes exotiques invasives (Vanbergen et al., 2018). 

L’ampleur de cet impact reste cependant dépendante des caractéristiques de l’espèce exotique 

invasive (e.g., densité, phénologie ; Herron-Sweet et al., 2016) et de l’espèce pollinisatrice 

(e.g., longueur de la langue ; Stout & Tiedeken, 2017).  
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Modifications des interactions plantes-abeilles. Les espèces végétales exotiques invasives 

perturbent aussi bien les abeilles (i.e., stress nutritionnel) que les plantes natives 

(i.e., compétition) et réduisent leur abondance et diversité, ce qui peut avoir des conséquences 

sur leurs interactions (Aizen & Morales, 2020). En effet, lorsqu’une plante exotique invasive 

est très abondante ou possède des traits très attractifs (e.g., récompenses florales abondantes, 

grandes inflorescences), elle peut modifier, voire supprimer, les interactions entre abeilles et 

plantes natives (Bartomeus et al., 2008 ; CaraDonna et al., 2017). À ce titre, les plantes 

exotiques invasives sont susceptibles d’influencer les interactions plantes-abeilles à deux 

niveaux : (i) en modifiant la taille des populations des espèces natives et (ii) en altérant le 

comportement des abeilles (Traveset & Richardson, 2006 ; Bjerknes et al., 2007 ; Fig. 6). À 

l’échelle des populations, elles peuvent renforcer les interactions en induisant une augmentation 

de la taille des populations d’abeilles via l’accès à de nouvelles ressources florales et par 

conséquent une augmentation des effectifs de plantes natives (Bjerknes et al., 2007 ; Tepedino 

et al., 2008 ; Bartomeus et al., 2016). Cependant, par leur compétition pour les ressources, elles 

provoquent plus vraisemblablement la diminution des tailles de populations de plantes natives 

et d’abeilles, ce qui affaiblit leurs interactions (Vilà et al., 2011 ; Pyšek et al., 2012). À plus 

petite échelle, elles peuvent modifier le comportement de butinage des abeilles (Sun et al., 

2013 ; Albrecht et al., 2016). En effet, elles peuvent faciliter les visites florales en attirant de 

nouveaux pollinisateurs (Molina-Montenegro et al., 2008 ; Jakobsson & Padrón, 2014), mais 

peuvent aussi entrer en compétition pour la pollinisation (Kandori et al., 2009 ; Thijs et al., 

2012). Outre le partage de pollinisateurs, par la compétition pour les autres ressources, elles 

peuvent diminuer l’attractivité des plantes natives qui réduisent leur allocation des ressources à 

la reproduction (Van Kleunen et al., 2010 ; Wang et al., 2018). Ces effets restent toutefois 

dépendants des caractéristiques de l’espèce exotique invasive (e.g., phénologie, morphologie et 

attractivité florale ; Gibson et al., 2012) et de son abondance (Bradley et al., 2019).  

Impacts sur les réseaux de pollinisation et leur structure. En impactant les espèces 

végétales et les espèces pollinisatrices, les plantes exotiques invasives pourraient également 

modifier la structure des réseaux de pollinisation (Parra-Tabla & Arceo-Gómez, 2021). En effet, 

ces espèces s’intègrent rapidement au sein de ces réseaux (Valdovinos et al., 2009), notamment 

grâce à la flexibilité du comportement de butinage des pollinisateurs (CaraDonna et al., 2017). 

Une fois intégrées dans les réseaux de pollinisation, les plantes exotiques invasives réorganisent 

le nombre de visites pour les espèces natives (Vilà et al., 2009) et deviennent souvent de super-

généralistes, privant certaines plantes de leurs pollinisateurs et déstabilisant alors les réseaux 
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(Aizen et al., 2008). Cette réorganisation des réseaux de pollinisation peut se refléter sur leur 

structure, visible à travers les modifications des métriques qui les caractérisent. En effet, 

certaines études ont déjà observé une augmentation de la richesse spécifique, aussi bien des 

abeilles que des plantes (Albrecht et al., 2014 ; Tab. S1-1), du nombre d’interactions entre elles 

(Bartomeus et al., 2008 ; Tab. S1-1), du degré moyen de leurs espèces à l’échelle du réseau 

(Russo et al., 2014 ; Tab. S1-1), de la spécialisation du réseau (Carmo et al., 2025 ; Tab. S1-1) 

et de sa robustesse (Albrecht et al., 2014 ; Tab. S1-1), mais une diminution de sa connectance 

(Johnson & Ashman, 2019 ; Tab. S1-1). D’autres études ont cependant observé une diminution 

de la richesse spécifique des abeilles et des plantes (Carmo et al., 2025 ; Tab. S1-1), ainsi que 

de la richesse de leurs interactions (Larson et al., 2016 ; Tab. S1-1) et de leur degré moyen 

(Corcos et al., 2020 ; Tab. S1-1). Toutefois, l’architecture générale des réseaux de pollinisation 

ne semble pas ou peu affectée, puisque ces différentes métriques ne varient généralement pas 

selon la présence d’une ou plusieurs espèces exotiques invasives dans le réseau (Fig. 6). En 

effet, la majorité des études ont été non concluantes quant à la richesse spécifique des abeilles et 

des plantes, la richesse de leurs interactions, leur degré moyen, la connectance du réseau, sa 

robustesse et sa spécialisation (Tab. S1-1). La plupart de ces études s’intéressent cependant à 

des complexes d’invasion. Or, l’impact des espèces exotiques invasives dépend de leurs 

caractéristiques (Gibson et al., 2012 ; Herron-Sweet et al., 2016), qui peuvent varier fortement 

entre espèces (Szigeti et al., 2023). Si un réseau de pollinisation est envahi par plusieurs plantes 

exotiques invasives très différentes, leurs effets pourraient s’annuler, empêchant la détection de 

toute modification de la structure de ce réseau (Vilà et al., 2009). À l’heure actuelle, les études 

se focalisant sur une espèce exotique invasive n’ont toutefois détecté que peu d’effets de cette 

invasion (Tab. S1-2). Ainsi, les conséquences sur la durabilité de ces réseaux restent encore 

incertaines, d’autant plus que seules les visites des pollinisateurs ont été considérées jusqu’à 

présent (Parra-Tabla & Arceo-Gómez, 2021). Leur efficacité, notamment en considérant leur 

contribution réelle au transport de pollen, pourrait pourtant modifier fortement les réseaux de 

pollinisation (De Santiago-Hernández et al., 2019). Toutefois, les quelques études ayant intégré 

des réseaux à partir d’analyses palynologiques rapportent des résultats contrastés selon les cas 

(Lopezaraiza-Mikel et al., 2007 ; Emer et al., 2015). Bien que l’effet des plantes exotiques 

invasives ait déjà été caractérisé à plusieurs reprises, son impact sur les réseaux de pollinisation 

nécessite donc encore d’être approfondi. 
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I.3.2. Abeilles domestiques 

Domestication et pression sur les abeilles sauvages. Face à l’intensification de 

l’agriculture, les sociétés humaines ont domestiqué plusieurs espèces de pollinisateurs, 

notamment d’abeilles, afin de répondre à leurs besoins croissants de pollinisation (e.g., 

production alimentaire ; Eilers et al., 2011). Ainsi, les pratiques agricoles modernes reposent 

sur l’introduction massive dans les champs et les serres d’espèces d’abeilles domestiques, 

essentiellement Apis mellifera Linné, 1758 et Bombus spp. Latreille, 1802, qui deviennent 

parfois les seuls pollinisateurs des cultures (Aizen & Harder, 2009 ; Mallinger et al., 2017). 

Bien que natives d’Europe, ces espèces peuvent impacter négativement les abeilles sauvages 

par compétition directe et transmission de maladies (Geslin et al., 2017 ; Fig. 7). La compétition 

pour les ressources florales en constitue le mécanisme principal (Mallinger et al., 2017). En 

effet, les abeilles domestiques exercent une pression importante sur les abeilles sauvages en 

raison de leur nombre élevé (Smith et al., 2016), de leur capacité à récolter d'importantes 

quantités de pollen et de nectar (Cane & Tepedino, 2017) et de leur activité sur de larges zones 

autour des ruches (Steffan-Dewenter & Kuhn, 2003). Elles peuvent ainsi localement réduire la 

disponibilité en nectar et en pollen (Torné-Noguera et al., 2016), ce qui peut entraîner une 

diminution de la taille des populations, de la fécondité et de la survie des abeilles sauvages 

(Elbgami et al., 2014 ; Angelella et al., 2021), ainsi qu’un changement dans les plantes visitées 

vers de nouvelles espèces (Magrach et al., 2017 ; Page & Williams, 2023), ce qui impacte en 

particulier les espèces oligolectiques (Bogusch et al., 2020). Les effets de cette compétition 

dépendent cependant du contexte paysager (e.g., hétérogénéité du paysage ; Herbertsson et al., 

2016), des caractéristiques de l’abeille sauvage (e.g., diète ; Cappellari et al., 2022) et de 

l’abondance de l’abeille domestique (Tourbez et al., 2025). Outre la compétition pour les 

ressources, la transmission de maladies impacte également les espèces sauvages (Graystock et 

al., 2016). En effet, les abeilles domestiques peuvent agir comme des vecteurs de pathogènes 

(Goulson & Hughes, 2015 ; Nanetti et al., 2021), dont des virus (e.g., Deformed Wing Virus 

(DWV) ; Tab. S2-1), des champignons (e.g., Nosema ceranae ; Tab. S2-2), des bactéries (e.g., 

Spiroplasma apis ; Tab. S2-3) et des protozoaires (e.g., Crithidia bombi ; Tab. S2-4). La 

transmission de ces agents pathogènes se produit généralement via des fleurs ou des ressources 

florales contaminées (Graystock et al., 2015 ; Alger et al., 2019), mais est aussi possible par 

voie féco-orale (Yañez et al., 2020). Chez les abeilles sauvages, ces pathogènes réduisent la 

santé et la survie, et affectent les comportements (Graystock et al., 2013). 
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Impacts sur les interactions plantes-abeilles et les réseaux de pollinisation. En 

impactant directement les abeilles sauvages, il est probable que les abeilles domestiques altèrent 

aussi leurs interactions avec les plantes, et par conséquent la structure des réseaux de 

pollinisation (Geslin et al., 2017). Ainsi, les premiers signes de compétition entre abeilles 

domestiques et sauvages concernent souvent des changements dans la flore visitée, avec des 

répercussions négatives sur la reproduction des espèces végétales (Magrach et al., 2017 ; Page 

& Williams, 2023). En effet, si les abeilles domestiques monopolisent certaines fleurs, les 

interactions des abeilles sauvages vont soit diminuer (Hudewenz & Klein, 2015), soit se 

diversifier pour inclure de nouvelles espèces florales (Fontaine et al., 2008 ; Fig. 7). Cela peut 

également affecter la capacité des plantes à attirer ces abeilles, notamment en diminuant les 

quantités de pollen et de nectar disponibles (Wignall et al., 2020). La compétition entre abeilles 

domestiques et sauvages peut alors impacter les réseaux directement en modifiant les diètes des 

abeilles sauvages (Magrach et al., 2017) et indirectement en réduisant la diversité des espèces 

sauvages (Valido et al., 2019). Les changements dans les interactions plantes-abeilles qui en 

découlent peuvent influencer les réseaux de pollinisation en ajoutant de nouvelles interactions 

et en supprimant des interactions préexistantes (Worthy et al., 2023). Les abeilles domestiques 

peuvent ainsi fortement affecter l’organisation des réseaux de pollinisation (Geslin et al., 2017). 

Leur présence peut en effet réduire la richesse spécifique, le nombre d’interactions, la 

connectance, la spécialisation et la robustesse de ces réseaux de pollinisation (Fig. 7 ; Tab. S3). 

Cependant, les variations de ces métriques sont contrastées et varient fortement selon les études. 

Ainsi, il a déjà été observé que la richesse des interactions augmentait avec l’abondance 

d’abeilles mellifères (Lázaro et al., 2021 ; Tab. S3), mais pouvait aussi diminuer (Valido et al., 

2019 ; Tab. S3). De la même manière, la robustesse présente souvent des évolutions contrastées 

selon les études (Corcos et al., 2020 ; Dáttilo et al., 2022 ; Tab. S3). Cette hétérogénéité des 

résultats peut s’expliquer en partie par les différences dans les méthodes d’évaluation de 

l’abondance des abeilles domestiques. En effet, la plupart des études se basent sur l’utilisation 

d’indicateurs indirects comme la distance à la ruche (e.g., Worthy et al., 2023), la densité des 

ruchers (e.g., Ropars et al., 2019) et le taux de visite des abeilles domestiques (e.g., Lázaro et 

al., 2021). Ces différences d’approches compliquent les comparaisons entre études et 

n’estiment pas l’abondance réelle des abeilles domestiques, rendant les résultats non-

concluants. Bien que l’effet des abeilles domestiques ait déjà été caractérisé, il reste donc 

incertain si leur abondance peut altérer ou non les interactions plantes-abeilles et les 

caractéristiques globales des réseaux de pollinisation (Iwasaki & Hogendoorn, 2022).  
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II. QUESTIONS BIOLOGIQUES
 

Ce mémoire s’inscrit dans le projet SOBIS (Save Our Bees from Invasive Species ; thèse de 

Clément Tourbez) mené au sein du laboratoire de Zoologie de l’UMons qui examine les impacts 

des plantes exotiques invasives sur les pollinisateurs. Plus précisément, le projet SOBIS vise à 

analyser l’impact de ces plantes sur la composition et la qualité des ressources florales 

disponibles aux abeilles et leurs conséquences sur les interactions entre abeilles et plantes. Dans 

le cadre de ce mémoire, les effets de l’espèce exotique invasive Buddleja davidii Franch, 1887 

et de l’espèce domestique Apis mellifera Linné, 1758 sur les interactions plantes-abeilles dans 

un contexte de pollinisation ont été étudiés. Afin d’explorer ces perturbations sur les réseaux 

de pollinisation, cette étude a été divisée en deux questions biologiques (Fig. 8) :  

1. Comment la présence et le gradient d’invasion de Buddleja davidii impactent-ils (i) la

composition et (ii) la structure des réseaux de pollinisation ? Le premier objectif était

d’évaluer l’impact d’une espèce de plante exotique invasive, Buddleja davidii, sur les réseaux

de pollinisation des terrils. Il se divise en trois questions distinctes : (i) La présence de B. davidii

modifie-t-elle la richesse des espèces et de leurs interactions ? (ii) La présence de B. davidii

modifie-t-elle les propriétés structurales des réseaux ? (iii) Ces effets s’amplifient-ils avec le

gradient d’invasion de B. davidii ? En entrant en compétition avec les plantes natives pour les

ressources, B. davidii pourrait réduire leur diversité et celles des abeilles en conséquence. Ces

changements dans la composition des communautés devraient par conséquent également

réduire la diversité des interactions. En s’intégrant aux réseaux de pollinisation, B. davidii

devrait devenir une espèce centrale et pourrait alors limiter les interactions des autres espèces,

ce qui altérerait la structure et les propriétés des réseaux de pollinisation. Ces effets devraient

s’amplifier avec l’augmentation de l’abondance de B. davidii.

2. Comment le gradient d’abondance d’Apis mellifera impacte-t-il (i) les communautés et

(ii) les interactions des abeilles sauvages au sein des réseaux de pollinisation ? Le second

objectif était d’analyser l’effet d’une espèce d’abeille domestique, Apis mellifera, sur les

réseaux de pollinisation des terrils. En raison de leur compétition pour les ressources florales,

A. mellifera pourrait diminuer l’abondance et la richesse des abeilles sauvages, et par

conséquent la diversité des espèces végétales. En monopolisant certaines espèces végétales et

en interagissant avec une grande diversité de plantes, elle pourrait également perturber les

interactions des abeilles sauvages avec les plantes.
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Fig. 8 | Résumé des questions biologiques. Les abeilles et les plantes interagissent au sein de réseaux 
de pollinisation, pour l’apport de ressources et leur reproduction respectivement. Ces réseaux peuvent 
être perturbés par des espèces de plantes exotiques invasives telles que Buddleja davidii, ou des espèces 
d'abeilles domestiques comme Apis mellifera, qui entrent dans les deux cas en compétition avec les 
espèces natives. Les effets de ces deux espèces ont été étudiés à travers deux aspects distincts : (1) 
l'impact du gradient d’invasion de B. davidii sur la structure des réseaux et (2) l'impact du gradient 
d’abondance de A. mellifera sur la structure de ces mêmes réseaux.  

Abeilles

Apis mellifera

C
om

pétition

Ressources

Pollinisation

Plantes

Buddleja davidii

C
om

pétition

c

Réseau de pollinisation

21



 

21 
 

III. MATÉRIEL ET MÉTHODES  
III.1. Espèces modèles  
 

Buddleja davidii. L’arbre à papillons, Buddleja davidii Franch, 1887 (Scrophulariaceae), est 

une espèce d’arbuste à tiges multiples caractérisée par ses inflorescences en panicule composées 

de petites fleurs tubulaires généralement mauves (Ebeling et al., 2008 ; Fig. 9A1). Ces fleurs 

produisent un parfum puissant et d’abondantes quantités de nectar, leur permettant d’attirer 

différents insectes pollinisateurs (Lehner et al., 2022 ; Fig. 9A1). Buddleja davidii est natif de 

Chine, mais a été introduit en tant que plante ornementale en Amérique, en Océanie et en 

Europe au cours du XIXe siècle (Kriticos et al., 2011 ; Fig. 9A2). Plusieurs caractéristiques lui 

confèrent un fort potentiel invasif : (i) son importante résistance aux conditions 

environnementales (Godefroid et al., 2007), (ii) sa production élevée de graines (i.e., 100 000 

à 3 000 000 par individu ; Tallent-Halsell & Watt, 2009) et (iii) sa croissance rapide (i.e., jusque 

2 m par an ; Watt et al., 2007). Une fois introduit dans un nouveau milieu, B. davidii perturbe 

la végétation locale en concurrençant les plantes natives pour les ressources (e.g., eau, lumière 

et nutriments) et en altérant les propriétés du sol (Gasperini et al., 2020). Buddleja davidii est 

donc une espèce exotique invasive intéressante à étudier pour comprendre les effets des 

invasions biologiques, et ce pour plusieurs raisons : (i) il est largement répandu en Europe, (ii) 

il fleurit sur une longue période et est attractif pour les pollinisateurs et (iii) il modifie la 

structure des communautés végétales natives et réduit la diversité des ressources florales pour 

les insectes pollinisateurs, altérant potentiellement leurs interactions.  

Apis mellifera. L'abeille domestique ou abeille mellifère, Apis mellifera Linné, 1758 (Apidae : 

Apini), est une espèce d’abeille eusociale et polylectique facilement reconnaissable sur le 

terrain (Köppler et al., 2007 ; Michener, 2007 ; Fig. 9B1). Elle est importante dans de nombreux 

écosystèmes, assurant la pollinisation de nombreuses espèces sauvages et cultivées. Elle est 

native du Moyen-Orient/nord-est de l'Afrique et s'est naturellement étendue vers l'Europe et 

l'Asie occidentale (Cridland et al., 2017). Son aire de répartition naturelle comprend donc 

l'Afrique et l'Eurasie, mais sa domestication par l’homme lui a permis d’être introduite sur tous 

les autres continents, à l'exception de l'Antarctique (Toni et al., 2018 ; Fig. 9B2). Depuis sa 

domestication, elle s’est rapidement propagée grâce à certaines de ses caractéristiques : (i) sa 

diète généraliste (Köppler et al., 2007), (ii) son importante mobilité (Beekman & Ratnieks, 

2000) et (iii) sa tolérance à différents types d’habitats (Collado et al., 2019). Malgré ses 

nombreux avantages pour l’homme, l'introduction d'A. mellifera a eu différents effets négatifs 



22 

sur la biodiversité. L’abeille domestique entre en compétition pour les ressources florales avec 

les espèces sauvages, favorise la transmission de pathogènes et de parasites, et peut même 

impacter la pollinisation des espèces végétales (Goulson, 2003). Apis mellifera est donc une 

espèce domestique pertinente à étudier pour différentes raisons : (i) elle est largement répandue 

en Europe, (ii) elle forme de grandes colonies actives et stables tout au long de l’année et (iii) 

sa présence impacte directement et indirectement les abeilles sauvages et les plantes, modifiant 

potentiellement leurs interactions mutualistes.  

Fig. 9 | Espèces modèles. (A) Buddleja davidii, espèce modèle de plante exotique invasive : (1) B. 
davidii visité par une espèce du sous-genre Bombus sensu stricto. (2) Distribution mondiale native 
(points mauves) et introduite (points verts) de B. davidii (données de GBIF (Global Biodiversity 
Information Facility), consultées en mars 2025). (B) Apis mellifera, espèce modèle d’abeille 
domestique : (1) A. mellifera visitant une inflorescence de Tussilago farfara. (2) Distribution mondiale 
(points oranges) de A. mellifera (données de GBIF (Global Biodiversity Information Facility), 
consultées en mars 2025). Les cartes ont été réalisées avec QGIS v.3.38.01. 
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III.2. Design expérimental et sites étudiés 
 

L’impact de ces deux espèces modèles sur les réseaux de pollinisation a été étudié sur les terrils. 

Ces derniers sont définis comme des collines artificielles créées par l'accumulation de déchets 

miniers (e.g., schistes et grès) lors de l’extraction du charbon du sous-sol (Castiau et al., 2012). 

De par leurs caractéristiques, ils constituent des sites intéressants à étudier dans le cadre de 

l’effet des espèces exotiques invasives et domestiques, et ce pour plusieurs raisons : (i) ce sont 

des milieux artificiels fortement perturbés propices à la colonisation d’espèces exotiques 

invasives qui y dominent souvent la flore (Woch et al., 2013 ; Bakr et al., 2024), (ii) ils sont 

généralement colonisés par des espèces communes dans le paysage environnant (Lemoine, 

2012) et (iii) ils sont devenus des refuges pour la biodiversité grâce à leur végétalisation 

spontanée suite à l’arrêt des activités minières (Rahmonov et al., 2020 ; Fiordaliso et al., 2022). 

Les terrils permettent donc d’évaluer comment la présence d’espèces exotiques invasives ou 

domestiques modifie les interactions entre flore et pollinisateurs. Dans cette optique, 14 terrils 

différents ont été sélectionnés dans le Hainaut entre Dour et Charleroi (Fig. 10 ; Tab. S4). Sur 

chaque terril, deux sites de 20 x 25 m chacun ont été échantillonnés, un site non envahi et un 

site envahi par B. davidii. Chaque site a été sélectionné pour qu’aucune autre plante exotique 

invasive ne les domine, afin de se concentrer sur l’impact de B. davidii. Sur chaque terril, les 

deux sites sélectionnés présentaient des caractéristiques similaires (e.g., caractéristiques 

topographiques et écologiques), le site envahi étant supposé être une ancienne prairie fleurie 

semblable au site non envahi. La couverture au sol représentée par B. davidii dans les sites 

envahis variait selon un gradient de 10 % à 100 %, tandis que l’abondance d’A. mellifera variait 

de un à 702 individus, tous échantillonnages confondus. Les échantillonnages ont été réalisés 

d’avril à septembre 2024, à raison d’une session par mois pour chaque site, soit six sessions par 

site, permettant ainsi d’étudier l’effet de B. davidii tout au long de sa période de floraison, ainsi 

que d’A. mellifera durant sa période d’activité. Chaque échantillonnage comprenait une collecte 

entomologique, ainsi que des relevés météorologiques (i.e., vitesse du vent, température, 

couverture nuageuse) et botaniques. Les recensements botaniques comprenaient un inventaire 

général des espèces végétales en floraison sur le site ainsi que le pourcentage de recouvrement 

au sol correspondant à chacune de ces espèces.  
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III.3. Collecte, préparation et identification des abeilles 
 

Sur chaque terril, les sites envahis et non envahis ont été échantillonnés chacun pendant 60 

minutes effectives par deux collecteurs. La collecte des abeilles a été réalisée à l’aide d’un filet 

fauchoir, en ciblant uniquement les individus en train de butiner une fleur et d’activement se 

nourrir ou de collecter du pollen ou du nectar. Ces échantillonnages n’étaient effectués que 

lorsque les conditions météorologiques étaient favorables. Ils s’étendaient ainsi de 10 h à 17 h, 

uniquement par temps sec, peu venteux et avec une température minimale de 17 °C par temps 

couvert et de 13 °C par temps ensoleillé. Après leur capture, selon leur taille, les abeilles ont 

été isolées dans des petits tubes Eppendorf® (1,5 mL) ou des pots en plastique (40 mL), avant 

d’être endormies sur glace. Cela permet de prévenir toute contamination des spécimens par du 

pollen environnant, et ainsi garantir la fiabilité des analyses palynologiques menées par la suite. 

Les abeilles ont ensuite été conservées au congélateur une nuit entière, avant d’être épinglées 

et étiquetées conformément aux conventions d’usage. Elles ont finalement été classées par 

genre avant que leur identification ne soit confiée à des experts taxonomistes (Thomas Brau 

pour les genres Halictus et Epeolus, William Fiordialiso pour les genres Andrena, Colletes et 

Sphecodes, Simone Flaminio pour les genres Lasioglossum et Seladonia, Romain le Divelec 

pour le genre Hylaeus et Clément Tourbez pour tous les autres genres). Concernant les abeilles 

mellifères, les 20 premiers individus rencontrés ont été collectés, mais les spécimens observés 

par la suite ont été dénombrés et repoussés pour éviter les doubles comptages.  

III.4. Analyses palynologiques 
 

Des analyses palynologiques ont été effectuées sur toutes les abeilles collectées, à l’exception 

d’Apis mellifera, afin d’en inférer leurs interactions avec les plantes qu’elles ont visitées (Souza 

et al., 2021). Les grains de pollen ont été prélevés en effleurant délicatement le corps de chaque 

individu avec un cube de gel de fuchsine (Brunel Microscopes Ltd), qui a ensuite été fondu et 

monté sur lame (Dafni et al., 2005 ; Tourbez et al., 2023). Afin d’analyser uniquement le pollen 

directement accessible à la pollinisation, les grains de pollen présents sur l’ensemble du corps 

de chaque individu ont été prélevés (i.e., tête, mésosoma, métasoma, pattes, ailes). Puisque le 

pollen récolté par les femelles sur leurs corbeilles (i.e., structures corporelles dédiées au 

transport du pollen) n’est pas disponible à la pollinisation en raison de sa compaction 

(Michener, 2007), ces structures et les zones adjacentes (e.g., pattes médianes, bords du 

métasoma) ont été exclues pour éviter toute contamination. Pour les individus mâles, ainsi que 

les femelles des espèces parasites et du genre Hylaeus, qui ne possèdent pas de structures 



 

26 
 

spécialisées dans la collecte de pollen, le pollen provenant de toutes les parties du corps a été 

collecté. Lors des manipulations, les risques de contamination ont été minimisés par le port de 

gants et le nettoyage du matériel entre chaque individu. Une fois colorés, les grains de pollen 

ont été observés et identifiés au microscope optique (Brunel SP100) à un grossissement 

de 400 X. Sur base de leur morphologie, tous les grains ont été identifiés à l’espèce si possible 

ou au morphotype (i.e., ensemble d’espèces ou de genres caractérisés par des grains de pollen 

semblables ; Tab. S5) le cas échéant. Leurs identifications ont été effectuées en les comparant 

avec une base de données en ligne (https://pollen.tstebler.ch/, consulté en mars 2025). En cas 

d’incertitudes, les relevés botaniques ont permis de confirmer les identifications. En effet, le 

pollen trouvé sur une abeille était présumé provenir de l’espèce sur laquelle elle a été collectée 

ou des espèces les plus abondantes présentes sur le site au moment de la capture. Les pollens 

cassés ou immatures, ainsi que les pollens d’espèces anémophiles (e.g., Pinaceae, Poaceae) 

n’ont pas été recensés. Afin de tenir compte des éventuelles contaminations environnementales 

(e.g., pollen sur le filet, pollen déposé précédemment par d’autres individus sur les fleurs), les 

espèces de plantes ayant moins de 20 grains de pollen par lame ont également été omises.  

III.5. Construction et analyse des réseaux de pollinisation 
 

Des réseaux de pollinisation quantitatifs ont été construits pour chacun des 14 terrils 

échantillonnés. Chaque interaction a été pondérée par le nombre de fois où un individu de 

chaque espèce d’abeille a été observé en interaction avec une espèce de plante/morphotype. Le 

poids des interactions n’a pas été pondéré par le nombre de grains de pollen, car le transfert de 

pollen peut être très variable pour une même interaction (Tourbez et al., 2023). Deux types de 

réseaux différents ont été utilisés : (i) pour étudier l’impact de B. davidii, des réseaux mixtes 

ont été construits en combinant les interactions détectées par analyse palynologique et celles 

observées sur le terrain, pour les abeilles sauvages uniquement, et (ii) pour étudier l’impact d’A. 

mellifera, des réseaux de visite ont été construits à partir des interactions observées sur le terrain 

uniquement, pour toutes les abeilles. Dans le cas des réseaux mixtes, lorsqu’une interaction était 

détectée à la fois sur le terrain et par analyse palynologique, elle n’a été comptabilisée qu’une 

seule fois. Cela signifie que ces réseaux ne reflètent pas entièrement les interactions de 

pollinisation (i.e., impliquant un transport de pollen), mais qu’ils maximisent le nombre 

d’interactions détectées. Puisque les stress ne sont pas comparables entre B. davidii et A. 

mellifera, le nombre de réseaux construits pour chaque communauté plantes-abeilles variait : 

(i) le niveau de stress représenté par B. davidii étant constant d’un mois à l’autre (i.e., sa surface 

de recouvrement au sol reste inchangée), un réseau a été construit pour chaque terril et pour 

https://pollen.tstebler.ch/
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chaque site, tous mois confondus, soit 28 réseaux, et (ii) le niveau de perturbation lié à A. 

mellifera variant chaque mois (i.e., son abondance fluctue entre les mois), un réseau a été 

construit pour chaque site non envahi et pour chaque mois en excluant les mois où A. mellifera 

était peu abondante (i.e., avril, mai et septembre), soit 42 réseaux.  

Pour chaque réseau, différentes métriques décrivant sa taille et sa structure ont été calculées 

(Tab. S6). Pour décrire la taille de chaque réseau, des métriques de richesse ont été utilisées : 

(i) la richesse spécifique et (ii) la richesse des interactions. Ces deux métriques traduisent la 

diversité des espèces/interactions et sont calculées comme le nombre total 

d’espèces/interactions dans le réseau. Des valeurs élevées reflètent une augmentation de la taille 

de la communauté et du réseau. Pour étudier la structure de chaque réseau, des métriques à 

l’échelle du réseau et des abeilles ou des plantes ont été évaluées. Les métriques à l’échelle du 

réseau incluaient : (i) la connectance, (ii) la spécialisation H2’ et (iii) la robustness. La 

connectance traduit le pourcentage d’interactions effectivement observées dans le réseau. Elle 

a été calculée comme le rapport entre le nombre d’interactions observées (i.e., la richesse des 

interactions) et le nombre maximum d’interactions possibles (i.e., le produit des richesses 

spécifiques des abeilles et des plantes) et varie donc entre zéro et un. Plus elle est élevée, plus 

chaque espèce est fortement connectée aux autres, ce qui reflète une forte interconnexion du 

réseau. La spécialisation H2’ représente le niveau global de spécialisation de toutes les espèces. 

Elle varie entre zéro et un, et augmente avec la spécialisation des espèces et donc du réseau. La 

robustness correspond à la stabilité du réseau face aux extinctions aléatoires. Elle a été évaluée 

via l’aire calculée sous les courbes d’extinction et varie de zéro à un, les valeurs les plus élevées 

traduisant une plus grande résistance du réseau aux extinctions. Les métriques à l’échelle des 

abeilles et des plantes comprenaient : (i) le degree et (ii) le niche overlap. Le degree reflète le 

nombre total d’interactions pour chaque espèce incluse dans le réseau. Il a été calculé pour 

chaque espèce, puis la moyenne de ces valeurs a été déterminée pour chaque réseau et pour les 

abeilles et les plantes séparément. Plus cette moyenne est élevée, plus les espèces du réseau 

sont généralistes dans leurs interactions. Le niche overlap reflète le partage de ressources entre 

plusieurs espèces. Il a été évalué via l’indice de Horn-Morisita qui traduit la similarité des 

interactions entre espèces et varie entre zéro et un. Plus il est élevé, plus les espèces d’abeilles 

ou de plantes partagent les mêmes ressources, traduisant une augmentation potentielle de la 

compétition entre ces espèces. Les métriques de spécialisation H2’, de robustness et de niche 

overlap ont été calculées grâce à la fonction networklevel du package bipartite v.2.20 (Dormann 

et al., 2009).  
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III.6. Analyses statistiques 
 

Toutes les analyses statistiques ont été réalisées avec le logiciel R v.4.3.1 (R Core Team, 2023) 

et ont consisté en des modèles linéaires généralisés (GLMs) ou des modèles linéaires 

généralisés mixtes (GLMMs) construits avec la fonction glmmTMB du package glmmTMB 

v.1.1.8 (Brooks et al., 2017). Les conditions d’existence des modèles ont été vérifiées avec la 

fonction simulateResiduals du package DHARMa v.0.4.6 (Hartig, 2022). Les graphiques ont 

été réalisés avec le package ggplot2 v.3.4.4 (Wickham, 2016) et les réseaux ont été visualisés 

grâce au package igraph v.2.0.3 (Csardi & Nepusz, 2006).  

III.6.1. Impacts de Buddleja davidii  
Pour étudier les effets de l’invasion de Buddleja davidii sur les différentes métriques, deux 

analyses différentes ont été menées : (i) l’effet de la présence-absence de B. davidii sur ces 

métriques et (ii) l’effet de son gradient d’invasion (i.e., pourcentage de la surface du site 

recouvert par B. davidii) sur ces mêmes métriques. Dans le premier cas, dix GLMMs différents 

ont été construits. Dans ces modèles, la variable explicative était toujours le niveau d’invasion 

de B. davidii (i.e., site envahi ou non envahi) et les variables réponses étaient les différentes 

métriques calculées précédemment. Le terril a toujours été inclus comme effet aléatoire afin de 

contrôler la pseudoréplication. En fonction de la nature des variables réponses, différentes 

distributions ont été employées : (i) une distribution de Poisson (richesse spécifique des 

abeilles), (ii) une distribution négative binomiale de type 1 (richesse spécifique des plantes, 

richesse des interactions), (iii) une distribution gamma (connectance), (iv) une distribution bêta 

(robustness, niche overlap des abeilles, niche overlap des plantes) et (v) une distribution 

gaussienne (H2’, degree des abeilles, degree des plantes). Lors de l’analyse de l’effet du 

gradient d’invasion, dix GLMs différents ont été compilés. Dans ces modèles, la variable 

explicative était toujours le pourcentage d’invasion de B. davidii et les variables réponses 

étaient les deltas des différentes métriques avec une distribution gaussienne. Le delta 

correspondait toujours à la différence de la valeur de chaque métrique entre le site non envahi 

et le site envahi de chaque terril. Cela permet de contrôler les différences existantes entre chaque 

terril grâce à un site contrôle (i.e., le site non envahi) abritant la même communauté.  
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III.6.2 Impacts d’Apis mellifera  
Pour étudier les effets de l’abondance d’Apis mellifera, l’analyse a consisté à évaluer son impact 

uniquement sur les métriques liées à la compétition entre espèces (en excluant la connectance, 

la robustesse et les métriques à l’échelle des plantes). L’impact sur l’abondance des abeilles 

sauvages a aussi été évalué. Pour cela, sept GLMMs différents ont été compilés. Dans ces 

modèles, la variable explicative était toujours le logarithme de l’abondance d’A. mellifera et les 

variables réponses étaient les différentes métriques calculées. Le terril et le mois ont toujours 

été inclus comme effets aléatoires pour contrôler la pseudoréplication. En fonction de la nature 

des variables réponses, différentes distributions ont été utilisées : (i) une distribution de Poisson 

(richesse spécifique des abeilles), (ii) une distribution négative binomiale de type 1 (abondance 

des abeilles sauvages, richesse des interactions), (iii) une distribution négative binomiale de 

type 2 (richesse spécifique des plantes), (iv) une distribution gamma (degree des abeilles 

sauvages), (v) une distribution bêta (niche overlap des abeilles sauvages) et (vi) une distribution 

gaussienne (H2’). L’éventuelle compétition entre A. mellifera et les espèces d’abeilles les plus 

collectées (i.e., espèces du sous-genre cryptique Bombus sensu stricto, de Bombus pascuorum 

et de Bombus lapidarius) a aussi été investiguée via trois GLMMs avec le logarithme de 

l’abondance d’A. mellifera comme variable réponse et le degree de ces espèces avec une 

distribution de Poisson comme variable explicative. Le terril et le mois ont également été inclus 

comme effets aléatoires.  
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IV. RÉSULTATS  
IV.1. Description des réseaux de pollinisation  
 

Lors des échantillonnages, 1 794 abeilles sauvages ont été collectées, appartenant à 92 espèces 

(dont neuf protégées en Belgique) réparties en six familles différentes (Tab. S7). La famille la 

plus représentée parmi les abeilles était celle des Megachilidae avec 30 espèces différentes. Un 

total de 62 espèces a été identifié dans les sites envahis, contre 78 dans les sites non envahis. 

Concernant la flore visitée par ces abeilles, 96 espèces/morphotypes différents (dont huit 

considérés comme exotiques invasifs en Belgique) ont été observés, répartis en 33 familles 

(Tab. S8). La famille la plus représentée parmi les plantes était celle des Asteraceae avec 25 

espèces/morphotypes différents. Un total de 68 espèces/morphotypes a été identifié dans les 

sites envahis, contre 86 dans les sites non envahis. Au total, 3 386 interactions ont été détectées, 

dont 3 020 grâce aux analyses palynologiques. Cela correspondait à 685 interactions plantes-

abeilles différentes. Ces analyses ont aussi révélé que moins de 10 % des individus (164 

spécimens) ne portaient aucun pollen sur leur corps. Les interactions les plus fréquentes 

impliquaient, chez les abeilles, les espèces du sous-genre cryptique Bombus sensu stricto, de 

Bombus pascuorum et de Bombus lapidarius, et chez les plantes, les espèces d’Hypericum 

perforatum, de Picris hieracioides et d’Echium vulgare (Tab. S7-S8). Le nombre d’interactions 

observées variait de six à 115 par site, sites envahis et sites non envahis confondus (Fig. S1). 

Les réseaux étaient composés de deux à 27 espèces d’abeilles et de quatre à 42 

espèces/morphotypes de plantes, sites envahis et sites non envahis confondus.  

IV.2. Impacts de Buddleja davidii  
IV.2.1. Visiteurs de Buddleja davidii  
Parmi les 62 espèces d’abeilles sauvages collectées dans les sites envahis, 12 ont été observées 

en interaction avec Buddleja davidii, représentant un total de 93 individus, toutes espèces 

confondues (Fig. 11). Pour la majorité de ces espèces, une ou deux interactions avec B. davidii 

ont été observées, à l’exception des espèces du sous-genre cryptique Bombus sensu stricto et 

de Bombus pascuorum, représentés respectivement par 65 et 17 individus, ce qui correspond à 

13,08 % et 4,86 % de l’ensemble des individus collectés pour chaque espèce. Le pourcentage 

des interactions avec B. davidii variait de 1,41 % à 50 % selon les espèces, à l’exception de 

Colletes hederae pour laquelle toutes les interactions recensées concernaient B. davidii. Pour 

les deux espèces l’ayant visité de manière plus abondante, ces pourcentages atteignaient 20 % 

pour Bombus sensu stricto et 9,77 % pour Bombus pascuorum.  
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Fig. 11 | Visiteurs de Buddleja davidii sur les différents terrils hainuyers envahis étudiés dans le 
cadre de cette étude. Pour chacune des espèces, les barres indiquent le nombre total d’individus ayant 
interagi avec B. davidii. La proportion d’interactions réalisées avec B. davidii par rapport à l’ensemble 
des interactions de chaque espèce est également représentée grâce à un gradient de couleur. Seules les 
espèces ayant interagi avec B. davidii dans les sites envahis sont représentées, les visiteurs de B. davidii 
étant considérés absents des sites non envahis.  
 

IV.2.2. Impacts de l’invasion de Buddleja davidii  
Parmi les métriques de richesse, la présence de B. davidii a eu un effet significatif sur la richesse 

spécifique des abeilles (GLMM, estimate = 0,567, standard error = 0,099, p-value < 0,0001 ; 

Fig. 12A), la richesse spécifique des plantes (GLMM, estimate = 0,522, standard error = 0,110, 

p-value < 0,0001 ; Fig. 12B) et la richesse des interactions (GLMM, estimate = 0,810, standard 

error = 0,139, p-value < 0,0001 ; Fig. 12C). Dans les trois cas, ces métriques étaient 

significativement plus élevées dans les sites non envahis que dans les sites envahis. De la même 

manière, le gradient d’invasion de B. davidii a eu un effet significatif sur le delta de la richesse 

spécifique des abeilles (GLM, estimate = 0,192, standard error = 0,059, p-value = 0,001 ; 

Fig. 12D), le delta de la richesse spécifique des plantes (GLM, estimate = 0,238, standard 

error = 0,075, p-value = 0,002 ; Fig. 12E) et le delta de la richesse des interactions (GLM, 

estimate = 0,743, standard error = 0,184, p-value < 0,0001 ; Fig. 12F). Dans les trois cas, le 

delta de chaque métrique a augmenté significativement avec le pourcentage d’invasion. 
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Fig. 12 | Effets de Buddleja davidii sur les métriques de richesse selon sa présence-absence (A-C) 
et son gradient d’invasion (D-F) sur les terrils hainuyers étudiés. (A-C) La richesse spécifique des 
abeilles (A), la richesse spécifique des plantes (B) et la richesse des interactions (C) sont représentées 
pour les sites envahis et non envahis. Les catégories « envahi » ou « non envahi » regroupent les sites 
avec et sans B. davidii des 14 terrils. Les p-values indiquées proviennent de GLMMs. (D-F) Les deltas 
de la richesse spécifique des abeilles (A), de la richesse spécifique des plantes (B) et de la richesse des 
interactions (C) sont représentés selon le pourcentage de recouvrement au sol de B. davidii. La 
significativité de l’effet est illustrée par des astérisques reflétant les valeurs de p-values issues de GLMs 
(* < 0,05 ; ** < 0,01 ; *** < 0,001 ; N.S. = non-significatif).  
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Parmi les métriques décrivant la structure des réseaux, la présence de B. davidii a eu un effet 

significatif sur la connectance (GLMM, estimate = 2,291, standard error = 0,678, p-

value < 0,0001 ; Fig. 13A) et la robustness (GLMM, estimate = 0,353, standard error = 0,119, 

p-value = 0,003 ; Fig. 13C), mais pas sur la spécialisation H2’ (GLMM, estimate = -0,006, 

standard error = 0,043, p-value = 0,897 ; Fig. 13B). La connectance était significativement 

plus élevée dans les sites envahis que dans les sites non envahis, tandis que la robustness était 

significativement plus faible dans les sites envahis que dans les sites non envahis. De la même 

manière, le gradient d’invasion de B. davidii a eu un effet significatif sur le delta de la 

connectance (GLM, estimate = -0,004, standard error = 0,001, p-value = 0,005 ; Fig. 13D) et 

le delta de la robustness (GLM, estimate = 0,003, standard error = 0,001, p-value < 0,0001 ; 

Fig. 13F), mais pas sur le delta de la spécialisation H2’ (GLM, estimate = 0,0003, standard 

error = 0,002, p-value = 0,820 ; Fig. 13E). Le delta de la connectance a diminué 

significativement avec le gradient d’invasion, tandis que le delta de la robustness a augmenté 

significativement avec le pourcentage d’invasion.  

À l’échelle des abeilles et des plantes, la présence de B. davidii a eu un effet significatif sur le 

degree moyen des abeilles (GLMM, estimate = 0,649, standard error = 0,169, p-

value = 0,0001 ; Fig. 14A) mais aussi des plantes (GLMM, estimate = 0,729, standard 

error = 0,148, p-value < 0,0001 ; Fig. 14B). Dans les deux cas, le degree moyen était 

significativement plus élevé dans les sites non envahis que dans les sites envahis. Quant au 

gradient d’invasion de B. davidii, il n’a pas eu d’effet significatif sur le delta du degree moyen 

des abeilles (GLM, estimate = 0,006, standard error = 0,006, p-value = 0,271 ; Fig. 14C), mais 

son impact était significatif pour le delta du degree moyen des plantes (GLM, estimate = 0,011, 

standard error = 0,004, p-value = 0,012 ; Fig. 14D). Dans le cas des plantes, le delta du degree 

moyen a significativement augmenté avec le gradient d’invasion.  

Pour ce qui est du partage des ressources, la présence de B. davidii n’a pas eu d’effet significatif 

sur le niche overlap des abeilles (GLMM, estimate = -0,091, standard error = 0,277, p-

value = 0,743) et sur le niche overlap des plantes (GLMM, estimate = -0,251, standard 

error = 0,291, p-value = 0,309). Le gradient d’invasion de B. davidii n’a pas eu d’effet 

significatif sur le delta du niche overlap des abeilles (GLM, estimate = -0,004, standard 

error = 0,002, p-value = 0,057 ; Fig. 15A). Par contre, ce gradient d’invasion a eu un effet 

significatif sur le delta du niche overlap des plantes (GLM, estimate = -0,005, standard 

error = 0,002, p-value = 0,008 ; Fig. 15B). Il a significativement diminué avec le pourcentage 

d’invasion de B. davidii.  
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Fig. 13 | Effets de Buddleja davidii sur les métriques de structure des réseaux selon sa présence-
absence (A-C) et son gradient d’invasion (D-F) sur les terrils hainuyers étudiés. (A-C) La 
connectance (A), la spécialisation H2’ (B) et la robustness (C) sont représentées pour les sites envahis 
et non envahis. Les catégories « envahi » ou « non envahi » regroupent les sites avec et sans B. davidii 
des 14 terrils. Les p-values indiquées proviennent de GLMMs. (D-F) Les deltas de la (D) connectance, 
de la spécialisation H2’ (E) et de la robustness (F) sont représentés selon le pourcentage de recouvrement 
au sol de B. davidii. La significativité de l’effet est illustrée par des astérisques reflétant les valeurs de 
p-values issues de GLMs (* < 0,05 ; ** < 0,01 ; *** < 0,001 ; N.S. = non-significatif).  
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Fig. 14 | Effets de Buddleja davidii sur les métriques à l’échelle des abeilles et des plantes selon sa 
présence-absence (A-B) et son gradient d’invasion (C-D) sur les terrils hainuyers étudiés. (A-B) 
Le degree des abeilles (A) et le degree des plantes (B) sont représentés pour les sites envahis et non 
envahis. Les catégories « envahi » ou « non envahi » regroupent les sites avec et sans B. davidii des 14 
terrils. Les p-values indiquées proviennent de GLMMs. (C-D) Les deltas du degree des abeilles (C) et 
du degree des plantes (D) sont représentés selon le pourcentage de recouvrement au sol de B. davidii. 
La significativité de l’effet est illustrée par des astérisques reflétant les valeurs de p-values issues de 
GLMs (* < 0,05 ; ** < 0,01 ; *** < 0,001 ; N.S. = non-significatif).  
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Fig. 15 | Effets de Buddleja davidii sur les métriques liées à la compétition pour les partenaires 
selon son gradient d’invasion sur les terrils hainuyers étudiés. Les deltas du niche overlap des 
abeilles (A) et du niche overlap des plantes (B) sont représentés selon le pourcentage de recouvrement 
au sol de B. davidii. La significativité de l’effet est illustrée par des astérisques reflétant les valeurs de 
p-values issues de GLMs (* < 0,05 ; ** < 0,01 ; *** < 0,001 ; N.S. = non-significatif).  
 

IV.3. Impacts d’Apis mellifera 
IV.3.1. Plantes visitées par Apis mellifera  
Lors des échantillonnages, Apis mellifera a été observée sur 50 espèces de plantes différentes. 

Au total, 4 096 individus ont été comptabilisés (Tab. S9). Le nombre d’individus observés sur 

chaque espèce variait de 12 à 1 283 pour les 15 plantes les plus visitées par A. mellifera 

(Fig. 16), dont près de 85 % des individus (3 462 au total) ont été observés sur Melilotus albus, 

Lythrum salicaria, Echium vulgare, Lotus corniculatus, Buddleja davidii, Cirsium vulgare et 

Melilotus officinalis. La majorité des individus a été observée durant les mois de juin, de juillet 

et d’août, avec respectivement 1 094, 2 528 et 404 abeilles mellifères, ce qui correspond à 

98,22 % des individus observés. Les autres mois, l’abondance d’A. mellifera ne dépassait pas 

six à 53 individus.  
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Fig. 16 | Plantes visitées par Apis mellifera sur les différents terrils hainuyers étudiés dans le cadre 
de cette étude. Pour chacune des espèces, les barres indiquent le nombre total d’individus d’A. mellifera 
ayant été observés. Seules les 15 plantes les plus visitées par A. mellifera sont représentées. L’abondance 
de l’espèce est aussi présentée mois par mois à droite. (Photo : Michael & Mandy Fritzsche, Apidarium).  
 

IV.3.2. Impacts de l’abondance d’Apis mellifera  
Parmi les métriques d’abondance et de richesse, le logarithme de l’abondance d’A. mellifera 

n’a eu aucun effet significatif sur l’abondance des abeilles sauvages (GLMM, estimate = 0,041, 

standard error = 0,054, p-value = 0,440 ; Fig. 17A), la richesse spécifique des abeilles (GLMM, 

estimate = -0,003, standard error = 0,034, p-value = 0,922 ; Fig. 17B), la richesse spécifique 

des plantes (GLMM, estimate = -0,023, standard error = 0,042, p-value = 0,595 ; Fig. 17C) et 

la richesse des interactions (GLMM, estimate = 0,041, standard error = 0,035, p-value = 0,242 ; 

Fig. 17D). Cependant, pour ce qui est de la structure du réseau, le logarithme de l’abondance 

d’A. mellifera a eu un effet significatif sur la spécialisation H2’ (GLMM, estimate = -0,063, 

standard error = 0,021, p-value = 0,002 ; Fig. 18A). La spécialisation a diminué 

significativement avec le gradient d’abondance d’A. mellifera. À l’échelle spécifique, le 

logarithme de l’abondance d’A. mellifera a eu un effet significatif sur le niche overlap des 

abeilles (GLMM, estimate = 0,362, standard error = 0,008, p-value < 0,0001 ; Fig. 18B), mais 

pas sur le degree moyen des abeilles sauvages (GLMM, estimate = -0,012, standard 

error = 0,013, p-value = 0,378 ; Fig. 18C). Le niche overlap des abeilles a augmenté 

significativement avec le gradient d’abondance d’A. mellifera.  
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Fig. 17 | Effets de l’abondance d’Apis mellifera sur les métriques de richesse des réseaux de 
pollinisation des terrils hainuyers étudiés. L’abondance des abeilles sauvages (A), la richesse 
spécifique des abeilles (B), la richesse spécifique des plantes (C) et la richesse des interactions (D) sont 
représentées selon le logarithme de l’abondance d’A. mellifera. La significativité de l’effet est illustrée 
par des astérisques reflétant les valeurs de p-values issues de GLMMs (* < 0,05 ; ** < 0,01 ; *** < 
0,001 ; N.S. = non-significatif).  
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Fig. 18 | Effets de l’abondance d’Apis mellifera sur les métriques de structure des réseaux de 
pollinisation des terrils hainuyers étudiés. La spécialisation H2’ (A), le niche overlap des abeilles (B), 
et le degree moyen des abeilles sauvages (C) sont représentés selon le logarithme de l’abondance d’A. 
mellifera. La significativité de l’effet est illustrée par des astérisques reflétant les valeurs de p-values 
issues de GLMMs (* < 0,05 ; ** < 0,01 ; *** < 0,001 ; N.S. = non-significatif).  
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À l’échelle spécifique, le logarithme de l’abondance d’A. mellifera n’a pas eu d’effet significatif 

sur le degree moyen des espèces du sous-genre cryptique Bombus sensu stricto (GLMM, 

estimate = 0,066, standard error = 0,079, p-value = 0,400 ; Fig. 19A), de Bombus lapidarius 

(GLMM, estimate = 0,082, standard error = 0,156, p-value = 0,602 ; Fig. 19B) et de Bombus 

pascuorum (GLMM, estimate = -0,036, standard error = 0,085, p-value = 0,673 ; Fig. 19C). 

 

 
 
Fig. 19 | Effets de l’abondance d’Apis mellifera sur les espèces d’abeilles les plus communes sur 
terrils hainuyers étudiés. Le degree des espèces du sous-genre cryptique Bombus sensu stricto (A), de 
Bombus lapidarius (B) et de Bombus pascuorum (C) sont représentés selon le logarithme de l’abondance 
d’A. mellifera. La significativité de l’effet est illustrée par des astérisques reflétant les valeurs de p-
values issues de GLMMs (* < 0,05 ; ** < 0,01 ; *** < 0,001 ; N.S. = non-significatif). (Photos : 
Michael & Mandy Fritzsche, Apidarium). 
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V. DISCUSSION  
V.1. Impacts de Buddleja davidii  
 

Les effets des plantes exotiques invasives ont été largement étudiés ces dernières années sur les 

plantes (Hejda et al., 2009 ; Morales & Traveset, 2009 ; Jauni & Ramula, 2015 ; Herron-Sweet 

et al., 2016 ; Bialic-Murphy et al., 2020) et leurs pollinisateurs (Tiedeken et al., 2016 ; 

Vanbergen et al., 2016 ; Drossart et al., 2017 ; Stout & Tiedeken, 2017 ; Kovács-Hostyánszki 

et al., 2022), mais plus rarement sur la structure de l’ensemble des communautés dont ils font 

partie (Vilà et al., 2011 ; Parra-Tabla & Arceo-Gómez, 2021). Or, les impacts de ces plantes 

sur une seule espèce native peuvent se répercuter sur l’ensemble de ces communautés via les 

interactions entre espèces (Rodriguez-Cabal et al., 2013). Les études reposant sur les réseaux 

de pollinisation restent rares et peu concluantes à l’heure actuelle (Albrecht et al., 2014 ; 

Stouffer et al., 2014 ; Parra-Tabla et al., 2019), en partie à cause des difficultés liées à la 

détection des interactions de pollinisation en nombre suffisant. Dans ce contexte, cette étude a 

pu bénéficier des analyses palynologiques pour explorer l’impact de Buddleja davidii, une 

espèce exotique invasive en Belgique (Desmet et al., 2019), sur la composition des 

communautés plantes-abeilles et la structure de leurs réseaux de pollinisation. Contrairement à 

une précédente étude (Corcos et al., 2020), les résultats de cette étude suggèrent que l’invasion 

de B. davidii a négativement impacté les réseaux de pollinisation en modifiant à la fois leur 

composition (i.e., richesses spécifiques) et leur structure (i.e., nombre d’interactions, 

connectance, robustesse). Ces résultats suggèrent que l’invasion de B. davidii simplifie et 

modifie la structure des réseaux de pollinisation des terrils hainuyers.  

V.1.1 Modification des communautés  
En présence de B. davidii, la richesse spécifique des plantes, mais également des abeilles, a été 

significativement réduite (Fig. 20), suggérant que cette espèce exotique invasive perturbe les 

communautés locales en limitant le nombre de plantes natives et d’abeilles associées. Les 

plantes exotiques invasives sont reconnues comme étant capables de supprimer les espèces 

natives et de dominer les sites qu’elles envahissent (Levine et al., 2003 ; Gaertner et al., 2009 ; 

Hejda et al., 2009) via une compétition pour la lumière, l’eau, les nutriments ou l’espace 

(Vilà & Weiner, 2004 ; Gioria & Osborne, 2014). Cet effet est particulièrement marqué pour 

les espèces de taille importante et capables de s’étendre rapidement comme B. davidii (Wang 

et al., 2021). L’arbre à papillons est une espèce pionnière capable de coloniser rapidement des 

milieux perturbés et ouverts où il forme des populations denses et remplace les espèces natives 
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(Tallent-Halsell & Watt, 2009). En conséquence de la forte augmentation de sa densité, il a déjà 

été observé qu’il induisait la diminution de la couverture végétale des espèces natives, mais 

aussi leur diversité (Gasperini et al., 2020). Ainsi, par compétition pour la lumière, il empêche 

l’établissement d’autres espèces végétales pionnières via sa capacité importante à capter les 

rayons lumineux (Feng et al., 2007) et aux effets d’ombrage qui en découlent (Iponga et al., 

2008 ; McKinney & Goodell, 2010). Son impact négatif peut être renforcé par la modification 

des propriétés chimiques des sols (e.g., accumulation de phosphore ; Bellingham et al., 2005), 

qui défavorisent davantage les plantes natives (Jordan et al., 2008). Outre pour les ressources 

abiotiques, la compétition pour les pollinisateurs est souvent avancée comme une cause possible 

du succès des plantes exotiques invasives, au détriment des espèces natives (Kandori et al., 

2009 ; Thijs et al., 2012). En effet, les espèces exotiques invasives produisent généralement des 

ressources attractives et facilement accessibles pour les pollinisateurs, aux dépens de la 

reproduction des plantes natives (Brown & Mitchell, 2001 ; Vanparys et al., 2008 ; Albrecht et 

al., 2016). Cependant, sur les sites de cette étude, B. davidii n’a été visité que par quelques 

espèces d’abeilles différentes (i.e., 12 espèces), avec pour chacune peu d’individus au total. 

Seuls les Bombus sensu stricto et Bombus pascuorum l’ont vraisemblablement visité pour se 

nourrir, mais ces visites ne représentaient qu’une minime partie de leurs interactions au sein des 

réseaux de pollinisation (i.e., moins de 15 %). Ces résultats suggèrent que B. davidii n’est donc 

pas une plante attractive pour ces abeilles. Cela s’explique par sa longue corolle qui limite 

l’accès à ses ressources, principalement aux espèces à longue langue comme les bourdons 

(Willmer, 2011 ; Laha et al., 2020). Toutefois, ces derniers sont connus pour généralement 

sélectionner les plantes qu’ils visitent afin de maximiser leur apport en protéines (Vaudo et al., 

2016 ; Vaudo et al., 2018), ce que B. davidii ne permet pas avec son pollen caractérisé par un 

taux trop faible d’acides aminés (i.e., 273,94 mg/g ; Drossart et al., 2017) et un rapport protéine-

lipide trop bas (i.e., 0,8 ; Vaudo et al., 2020). Ainsi, la diminution de la richesse spécifique des 

plantes au sein des réseaux de pollinisation des terrils est vraisemblablement causée par la 

compétition pour la lumière entre B. davidii et les plantes natives. Cette compétition accrue 

explique également la perte d’espèces d’abeilles dans les milieux envahis. En effet, la réduction 

de la diversité végétale implique une diminution des ressources accessibles pour les abeilles. 

Or, elles ont besoin de sources de pollen et de nectar variées pour pouvoir nourrir leur 

descendance de manière optimale et ainsi maintenir leurs populations (Vaudo et al., 2015 ; 

Vaudo et al., 2020). Lors de la domination d’espèces exotiques invasives, dont B. davidii, les 

pollinisateurs perdent l’accès aux ressources florales en quantité, en qualité et en durée, ce qui 
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explique la perte de diversité des abeilles (Kovács-Hostyánszki et al., 2022). Ces modifications 

de disponibilité des ressources impactent en particulier les espèces spécialistes qui, lors de 

l’expansion d’une plante exotique invasive, perdent leurs plantes natives hôtes, mais sont 

incapables d’exploiter d’autres espèces végétales en raison de contraintes morphologiques ou 

nutritionnelles (Stout & Morales, 2009 ; Vanbergen et al., 2018 ; Rasmussen et al., 2020), ce 

qui induit leur déclin et renforce la perte globale de diversité des abeilles au sein des réseaux 

de pollinisation (Kovács-Hostyánszki et al., 2022 ; Bassi & Staude, 2024).  

 
Fig. 20 | Impacts de Buddleja davidii sur la composition et la structure des réseaux de pollinisation. 
Les effets de l’invasion de l’arbre à papillon sont répertoriés pour plusieurs métriques : la richesse 
spécifique des abeilles (A), la richesse spécifique des plantes (P), la richesse des interactions (L), la 
connectance (C), la spécialisation (H2’) et la robustesse (r). Pour chaque métrique, les valeurs observées 
dans les réseaux non envahis et les réseaux envahis sont comparées (valeurs hautes  ou basses ). Les 
variations de ces mêmes métriques le long du gradient d’invasion sont également indiquées 
(augmentation  ou diminution ). L’absence d’effet significatif ( ) est aussi répertoriée.  
 

V.1.2. Modifications de la structure des réseaux de pollinisation 
Outre la composition des communautés, la présence de B. davidii a modifié la structure des 

réseaux de pollinisation en affectant significativement différentes métriques (i.e., richesse des 

interactions, connectance, robustesse ; Fig. 20), suggérant que cette plante exotique invasive 

n’affecte pas les plantes natives et les abeilles sauvages uniquement à l’échelle spécifique, mais 

réorganise et simplifie aussi leurs réseaux d’interactions. Comparativement aux études 

antérieures se concentrant sur une espèce exotique invasive (Padrón et al., 2009 ; Bartomeus et 

al., 2010 ; Emer et al., 2015 ; Tiedeken & Stout, 2015), les résultats obtenus ici se révèlent plus 

concluants pour chacune des métriques, à l’exception de la spécialisation des réseaux de 

pollinisation. Cela peut vraisemblablement s’expliquer par la détection d’un nombre important 
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d’interactions (i.e., 3 386 interactions) dont la majorité grâce aux analyses palynologiques (i.e., 

3 020 interactions). Ce nombre est nettement supérieur aux études précédentes, où le nombre 

d’interactions variait entre 500 et 2 000 interactions pour un effort d’échantillonnage 

sensiblement similaire (Aizen et al., 2008 ; Tiedeken & Stout, 2015 ; Larson et al., 2016 ; 

Parra-Tabla et al., 2019 ; Simla et al., 2022, mais voir Padrón et al., 2009).  

Contrairement à ce qui aurait pu être attendu, à l’échelle des interactions plantes-abeilles, la 

présence de l’arbre à papillons a réduit le nombre d’interactions, mais a augmenté la 

connectance du réseau entier. Puisque les espèces exotiques invasives sont généralement 

généralistes et très attractives pour les pollinisateurs (Valdovinos et al., 2009 ; Tylianakis et al., 

2010 ; Vanbergen et al., 2018), elles peuvent usurper les interactions des plantes natives et 

monopoliser les visites des pollinisateurs, devenant centrales dans les réseaux et réduisant 

l’attractivité ou l’accès à d'autres plantes (Brown & Mitchell, 2001 ; Vanparys et al., 2008 ; 

Albrecht et al., 2016). Cela pourrait se traduire par une stabilisation, voire une augmentation de 

la richesse des interactions (i.e., compensation de la perte d’interactions par celles ajoutées par 

la plante exotique invasive ; Russo et al., 2014). Toutefois, l’arbre à papillons a été très peu 

visité (i.e., 93 individus sur les 1 794 abeilles sauvages collectées) et essentiellement par des 

espèces généralistes pour lesquelles les visites sur B. davidii représentaient une faible 

proportion de leurs interactions (à l’exception d’un mâle de Colletes hederae qui ne s’est 

vraisemblablement que posé sur les fleurs) (Willmer, 2011 ; Hennessy et al., 2021). L’arbre à 

papillons n’ayant attiré que peu d’espèces différentes n’a donc pas pu monopoliser les 

interactions, probablement car il produit des ressources florales peu attractives pour les abeilles 

(Drossart et al., 2017). La diminution de la richesse des interactions peut alors s’expliquer par 

la diminution de la taille des réseaux et la baisse du nombre de plantes et d’abeilles impliquées 

dans ces réseaux. S’il y a moins d’espèces, il y a mécaniquement moins d’interactions (Olesen 

et al., 2006). Cette réduction de la taille du réseau explique également l’augmentation de la 

connectance. Dans un réseau plus petit, comme c’est le cas en présence de B. davidii, il est plus 

probable que les interactions potentielles soient réellement réalisées, augmentant 

artificiellement la connectance (Russo & Shea, 2017). Cette métrique est en effet largement 

influencée par la taille des réseaux (Olesen & Jordano, 2002). Les études l’ayant pondérée par 

les fréquences de visites florales n’ont observé aucun changement (Tiedeken & Stout, 2015), 

voire une diminution de la connectance (Russo et al., 2014). L’augmentation de la connectance 

ici est donc probablement artificielle, et la diminution du nombre d’interactions aurait dû se 

traduire par une diminution réciproque de la connectance. Une autre explication possible est la 
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généralisation du comportement de butinage des abeilles, qui, ayant accès à moins d’espèces 

végétales dans les zones envahies, auraient pu interagir avec davantage de partenaires pour 

trouver les ressources nécessaires à la nutrition de leurs larves (Spiesman & Gratton, 2016 ; 

CaraDonna et al., 2017). Cependant, la spécialisation du réseau est restée stable malgré 

l’invasion de B. davidii, suggérant que les abeilles persistantes dans les réseaux envahis 

maintiennent leurs préférences malgré la perte de diversité. Bien que des études précédentes 

aient montré que les plantes exotiques invasives s’intègrent en tant que généralistes aux réseaux 

plante-pollinisateur en établissant de nombreuses interactions (Montero-Castaño & Vilà, 2017 ; 

Seitz et al., 2020 ; Parra-Tabla & Arceo-Gómez, 2021), B. davidii agit ici comme une espèce 

périphérique, puisqu’il a été visité par une faible diversité d’abeilles. Le faible nombre 

d’interactions qu’il apporte ne pouvait ainsi pas modifier le niveau de spécialisation des réseaux 

de pollinisation. De plus, la généralisation des pollinisateurs étant très courante dans les 

interactions mutualistes (Brosi, 2016 ; Ritchie et al., 2016), le grand nombre d’interactions 

qu’ils réalisent a pu compenser la perte d’interactions plus spécialisées, stabilisant le niveau de 

généralisation des réseaux.  

Une haute connectance et une faible spécialisation traduisent le plus souvent une forte 

résistance des réseaux de pollinisation face aux perturbations, dont l’introduction d’espèces 

exotiques invasives (Sebastián-González et al., 2015 ; Wang et al., 2024). Toutefois, la 

robustesse des réseaux d’interactions a été réduite en présence de B. davidii, suggérant que la 

simplification des réseaux, par la perte des espèces et de leurs interactions, diminue leur 

capacité à résister aux perturbations supplémentaires. Les réseaux de pollinisation sont 

généralement considérés comme très robustes, notamment grâce à la redondance fonctionnelle 

des espèces qui les composent (Santamaría et al., 2016 ; Cantwell-Jones et al., 2023). Or, dans 

des réseaux de petite taille, comme les réseaux des sites envahis par B. davidii, les espèces 

occupent un rôle proportionnellement plus important et exercent des fonctions moins 

redondantes (Vanbergen et al., 2016 ; Sheykhali et al., 2020). Ainsi, si une espèce disparaît, il 

est moins probable qu’une autre assure la même fonction, provoquant la perte en cascade des 

espèces dépendantes d’elle (Astegiano et al., 2015). La robustesse des réseaux de pollinisation 

est en effet largement dépendante de la richesse des espèces qui les composent (Vanbergen et 

al., 2016), aussi bien des plantes (Wang et al., 2024) que des pollinisateurs (Winfree et al., 

2014). En provoquant la perte d’espèces végétales et pollinisatrices, B. davidii rend donc les 

réseaux moins robustes, et les communautés plus vulnérables et moins stables. Ainsi, si 

certaines espèces disparaissent à cause de son invasion, les espèces restantes ne parvenant pas 
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à compenser les pertes s’éteignent également (Campbell et al., 2012). Les réseaux en sont 

particulièrement fragilisés et deviennent incapables de faire face à d’autres perturbations, par 

exemple le changement climatique, compromettant davantage la durabilité des services de 

pollinisation et la survie des espèces natives (Schweiger et al., 2010 ; Strona & Lafferty, 2016). 

V.1.3. Compétition entre plantes et entre abeilles 
La compétition entre espèces de plantes ou d’abeilles est souvent avancée comme une des 

causes de déclin des espèces (Davis, 2003 ; DeCesare et al., 2010) et de simplification des 

réseaux (Bewick et al., 2013). Elle peut être évaluée de différentes manières, dont le partage 

des ressources qui devrait augmenter avec cette compétition (Phillips et al., 2020). Couplée 

avec l’analyse du nombre d’interactions par espèces, cette méthode permet de jauger la 

compétition au sein des communautés (Valdovinos & Marsland, 2021), potentiellement 

renforcée par les espèces exotiques invasives (Marrero et al., 2017). Cependant, cela n’est que 

très rarement investigué pour comprendre l’impact des plantes exotiques invasives sur les 

réseaux de pollinisation (Corcos et al., 2020). Cette compétition ne peut toutefois pas être 

confirmée ici car, même si le degré moyen des plantes et des abeilles était plus faible dans les 

zones envahies, leur niche overlap respectif est resté stable. La chute du degré moyen était 

prévisible, puisqu’une baisse du nombre de partenaires, plantes et abeilles, et d’interactions, 

provoque inévitablement une chute du nombre d’interactions par espèce (Olesen et al., 2006). 

Le degré n’aurait pas pu être compensé par les interactions de B. davidii qui ne rajoute que peu 

d’interactions au sein des réseaux de pollinisation. Malgré cette baisse du degré moyen, les 

espèces, que ce soient les abeilles ou les plantes, ont sensiblement utilisé les mêmes ressources 

entre sites envahis et non envahis. Une explication possible serait la domination des espèces 

généralistes, aussi bien abeilles que plantes, dans l’ensemble des réseaux de pollinisation, 

puisque les réseaux étaient globalement peu spécialisés (i.e., spécialisation de 0,34 en 

moyenne). Ainsi, malgré l’invasion, ces espèces généralistes conservent leur comportement et 

stabilisent les niveaux de partage des ressources (Valdovinos et al., 2016). Bien que ces 

tendances ne confirment pas la compétition entre plantes pour les pollinisateurs et inversement, 

elle ne l’exclut pas pour autant. Il se peut en effet que ces valeurs moyennes cachent en réalité 

de grandes disparités entre terrils. Ces différences pourraient être liées à des variations locales 

des conditions abiotiques et de la richesse de la faune de chaque terril (Castiau et al., 2012 ; 

Prach et al., 2014 ; Walmsley et al., 2017 ; Rahmonov et al., 2020 ; Sponsler et al., 2023), ne 

permettant alors pas de détecter une tendance claire entre zones envahies et non envahies.  
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V.1.4. Rôle de l’abondance dans l’impact des invasions 
L’abondance relative des plantes exotiques invasives peut fortement influencer leur impact sur 

les réseaux de pollinisation. En effet, en fonction de sa densité, sa présence ne se répercute pas 

de la même manière sur les plantes natives, les abeilles et leurs interactions (Muñoz & Cavieres, 

2008 ; Bruckman & Campbell, 2016 ; Herron-Sweet et al., 2016 ; Bradley et al., 2019), et donc 

sur leurs réseaux de pollinisation (Stout & Casey, 2014). Classiquement, l’effet des espèces 

exotiques invasives s’accentue avec la progression de leur invasion (Barney et al., 2013). 

L’augmentation de la pression exercée par B. davidii, mesurée par l’augmentation de sa surface 

occupée au sol, et donc indirectement de l’augmentation de son abondance, confirme cet effet 

de la densité. Son gradient d’invasion a en effet provoqué les mêmes tendances que sa présence 

ou son absence sur les deltas des différentes métriques qui se sont vu augmenter (i.e., richesses 

spécifiques, richesse des interactions, robustesse, degree moyen des plantes) ou diminuer (i.e., 

connectance, niche overlap des plantes). Cela confirme que l’abondance de B. davidii intensifie 

la diminution de la taille des réseaux, la simplification de leur structure et la baisse de leur 

résistance aux perturbations. Elle intensifie également la compétition entre plantes, mais pas 

entre abeilles. Cela suggère une dégradation progressive des réseaux avec l’augmentation de la 

couverture de B. davidii, mais une résistance plus grande des abeilles à cette intensité. Cela peut 

s’expliquer par une certaine plasticité comportementale chez les abeilles, leur permettant de 

maintenir leurs interactions malgré les changements de flore (Spiesman & Gratton, 2016 ; 

Morán-López et al., 2022 ; Boni et al., 2025). À l’inverse, les plantes natives, souvent plus 

spécialisées, pourraient faire preuve de moins de flexibilité et subir des pertes de partenaires 

plus marquées au fur et à mesure que l’invasion progresse (Armbruster, 2017). Ces résultats 

soulignent l’importance de considérer la dynamique de l’invasion dans sa complexité, et non 

uniquement son statut (i.e., envahi ou non), afin de mieux comprendre ses conséquences 

écologiques.  

V.1.5. Implications pour la gestion des espèces exotiques invasives et la 
conservation des espèces natives 
 

La lutte contre les plantes exotiques invasives est souvent une priorité dans les espaces naturels 

(Vardarman et al., 2018 ; Carneiro et al., 2024) mais engendre des coûts importants (e.g., 140 

milliards de dollars depuis 1960 en Europe ; Haubrock et al., 2021) et nécessite d’être justifiée 

par des bénéfices objectifs (Hanley & Roberts, 2019). Parallèlement, la conservation des plantes 

natives et des abeilles sauvages constitue également un enjeu central dans ces milieux, en raison 

de leur rôle clé dans le maintien de la biodiversité et du bon fonctionnement des écosystèmes 



 

48 
 

(Winfree, 2010 ; Harrison et al., 2014 ; Heywood, 2017). Comme le montrent les résultats, les 

plantes exotiques invasives constituent une menace claire et importante pour les plantes natives 

et leurs pollinisateurs. Elles sont d’ailleurs reconnues comme une cause de déclin majeure chez 

les pollinisateurs et les plantes (Potts et al., 2016 ; Vanbergen et al., 2018). La gestion des 

plantes exotiques invasives doit donc être envisagée comme une priorité de conservation, mais 

il est nécessaire de tenir compte des effets contextuels de ces plantes, comme le suggère 

l’impact des gradients d’invasion. Ainsi, lorsque l’on évalue l’impact d’une espèce donnée, il 

apparaît important de tenir compte de son abondance relative dans les zones à protéger. D’après 

les résultats, maintenir les plantes exotiques invasives à faible densité pourrait permettre 

d’éviter des conséquences négatives sur les communautés plantes-abeilles. Cet effet de la 

densité met aussi en évidence l’importance d’agir le plus tôt possible dans le processus 

d’invasion. Une gestion précoce permettrait de limiter les dommages avant que les réseaux 

d’interactions ne deviennent trop simplifiés et fragilisés. C’est pourquoi, en Europe, un accent 

particulier est mis sur la prévention et le contrôle des espèces capables de se répandre largement 

et rapidement tel que B. davidii (Genovesi et al., 2015). Ainsi, les méthodes de contrôles 

agissant rapidement et sur des espèces exotiques invasives à faible densité pourraient s’avérer 

très efficaces (Ramula et al., 2008 ; Simberloff et al., 2013 ; Hess et al., 2019). À terme, 

l’éradication des plantes exotiques invasives, en tenant compte de leur abondance, constituera 

une stratégie permettant de préserver localement la biodiversité et de maintenir les fonctions 

écologiques essentielles permises par ses réseaux d’interactions (Panetta & Gooden, 2017).  

V.2. Impacts d’Apis mellifera  
 

Bien que les effets des abeilles domestiques sur les espèces sauvages aient été largement 

documentés ces dernières années (Elbgami et al., 2014 ; Graystock et al., 2016 ; Mallinger et 

al., 2017 ; MacInnis et al., 2023 ; Page & Williams, 2023), leur influence sur l’organisation des 

communautés reste encore peu étudiée (Geslin et al., 2017). Les études s’appuyant sur les 

réseaux de pollinisation restent rares et leurs résultats souvent contradictoires (Norfolk et al., 

2018 ; Valido et al., 2019 ; Lázaro et al., 2021 ; Worthy et al., 2023), probablement à cause de 

différences méthodologiques. Partant de ce constat, cette étude a analysé l’impact de 

l’abondance d’Apis mellifera sur les communautés d’abeilles sauvages et leurs interactions avec 

les plantes. Son abondance n’a eu aucun impact significatif visible dans le contexte d’étude. La 

composition et la structure des réseaux de pollinisation sont restées stables, à l’exception de la 

spécialisation des réseaux, ce qui suggère que le nombre d’interactions est globalement 

préservé, mais que leur organisation peut changer sous la pression des abeilles mellifères.  
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V.2.1. Stabilité des communautés 
En présence d’A. mellifera, les communautés d’abeilles sauvages et de plantes ne semblent pas 

être modifiées drastiquement dans le contexte d’étude. En effet, sa présence accrue n’a impacté 

ni l’abondance ni la richesse spécifique des abeilles sauvages, de même que la richesse 

spécifique des plantes. Cela suggère que la forte présence d’abeilles mellifères ne conduit pas 

nécessairement à un déclin immédiat des populations sauvages ni à une perte de diversité au 

sein des réseaux de pollinisation. Bien que cela puisse paraître surprenant, les premiers signes 

négatifs de l’introduction d’abeilles domestiques ne se traduisent généralement pas par une 

chute brutale des effectifs au sein des populations sauvages (Paini, 2004 ; Magrach et al., 2017 ; 

Mallinger et al., 2017 ; Wojcik et al., 2018 ; McCune et al., 2020 ; Page & Williams, 2023). En 

effet, les impacts des abeilles mellifères sont largement contextuels et peuvent varier selon les 

conditions locales (Mallinger et al., 2017). Ainsi, la disponibilité et la diversité des ressources 

florales peuvent moduler la pression exercée sur les abeilles sauvages, notamment en la 

réduisant dans les milieux riches en fleurs (Jha & Kremen, 2013 ; Herbertsson et al., 2016). 

Une richesse florale relativement élevée peut contribuer à atténuer les effets potentiels de 

l’abeille mellifère sur les communautés (Hyjazie & Sargent, 2022 ; Page et al., 2024). Or, 

aucune modification des communautés végétales n’a été détectée, probablement parce que les 

abeilles mellifères peuvent assurer une pollinisation relativement efficace (Rader et al., 2009 ; 

Hung et al., 2018 ; Page et al., 2021) et ainsi maintenir un service de pollinisation stable pour 

les plantes. Outre les conditions locales, les traits écologiques des abeilles sauvages influencent 

également leur sensibilité aux perturbations (Williams et al., 2010 ; Hopfenmüller et al., 2014), 

notamment celles induites par la présence d’abeilles domestiques (Cappellari et al., 2022). Les 

espèces généralistes peuvent éviter de butiner sur les mêmes plantes que les abeilles mellifères 

en privilégiant d’autres ressources (Jha & Kremen, 2013). Ainsi, les abeilles généralistes, 

majoritaires sur les sites échantillonnés, ont pu atténuer la pression de l’abeille domestique 

grâce à une utilisation différente des ressources (Leonhardt & Blüthgen, 2012). Puisque les 

abeilles mellifères ont tendance à se focaliser sur les ressources présentes en plus forte 

abondance (Hung et al., 2019), un régime généraliste peut permettre aux abeilles sauvages de 

se focaliser sur les plantes délaissées par les abeilles domestiques (Morán-López et al., 2022). 

Étant donné la flexibilité de ces abeilles sauvages, capables de se répartir les ressources en 

présence d'autres espèces (Spiesman & Gratton, 2016 ; Boni et al., 2025), les modifications 

dans la flore visitée ne se répercutent pas nécessairement sur leurs populations (Roger et al., 

2017), stabilisant ainsi leur abondance et leur diversité.  
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Bien que les caractéristiques du paysage et des espèces puissent expliquer la coexistence des 

abeilles sauvages et domestiques, la raison la plus probable de cette absence d’effet repose sur 

l’abondance relative d’A. mellifera. En effet, son impact varie largement avec son abondance, 

mais n’est généralement fortement prononcé qu’à proximité immédiate des ruches (Elbgami et 

al., 2014 ; MacInnis et al., 2023). Ainsi, il a déjà été démontré que l’abondance et la diversité 

des espèces sauvages diminuaient autour des ruches et se concentraient dans les zones éloignées 

de ces ruches (Henry & Rodet, 2018 ; Henry & Rodet, 2020 ; Tourbez et al., 2025). 

L’abondance relativement faible lors des échantillonnages (i.e., 63 individus en moyenne par 

site et échantillonnage, lors de son pic d’abondance) peut ainsi avoir limité la pression exercée 

par l’abeille mellifère. En effet, les études ayant mis en évidence un effet d’A. mellifera sur la 

richesse des abeilles rapportent des abondances moyennes par site plus élevées (i.e., entre 70 et 

400 individus par échantillonnage) malgré des surfaces d’échantillonnage plus réduites (i.e., 

200 m²) que les sites échantillonnés sur les terrils (Prendergast et al., 2021 ; Gómez-Martínez 

et al., 2022 ; MacInnis et al., 2023). L’impact de l’abeille domestique apparaît ainsi plus marqué 

lorsque son abondance et sa densité sont plus élevées. L’éloignement par rapport aux ruchers 

sur les sites échantillonnés explique ainsi le plus vraisemblablement la coexistence des abeilles 

sauvages et domestiques. Cela est d’autant plus probable que l’apiculture est relativement peu 

développée en Belgique (i.e., moins de 1 % des ruches en Europe en 2010) avec un nombre de 

ruches relativement faible sur le territoire (i.e., 3,5 colonies par km²), contrairement à d’autres 

pays européens, notamment dans le bassin méditerranéen (Chauzat et al., 2013).  

V.2.2. Réorganisation des interactions des abeilles sauvages 
Malgré l’intensification de la présence des abeilles mellifères, les interactions des abeilles 

sauvages avec les plantes ne semblent pas avoir été impactées. Leur richesse au sein des réseaux 

de pollinisation est restée stable, ce qui est surprenant puisque, en présence d’abeilles 

mellifères, ce nombre a généralement tendance à augmenter (Norfolk et al., 2018 ; Lázaro et 

al., 2021) ou à diminuer (Valido et al., 2019 ; Worthy et al., 2023). Cette stabilité apparente 

suggère alors une réorganisation des interactions plutôt qu’une perte. Cela pourrait s’expliquer 

par l’absence d’effet de l’abeille mellifère sur la richesse spécifique des abeilles sauvages et 

des plantes. En effet, si la composition du réseau reste constante, le nombre d’interactions peut 

se maintenir (Olesen et al., 2006). Autrement dit, les interactions ne disparaissent pas, mais sont 

redistribuées, et la structure du réseau est alors préservée. Cette réorganisation pourrait être 

facilitée par la flexibilité comportementale des abeilles sauvages face aux abeilles mellifères, 

ce qui leur permet de maintenir leur activité de butinage et ainsi de préserver la richesse des 
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interactions entre abeilles et plantes (Roubik & Villanueva-Gutiérrez, 2009 ; 

Spiesman & Gratton, 2016). De son côté, A. mellifera, étant très généraliste, peut établir de 

nouvelles interactions avec les plantes présentes dans la communauté (Dáttilo et al., 2022). Elle 

a ainsi été observée sur une cinquantaine de plantes différentes et a donc apporté un nombre 

considérable d’interactions dans les réseaux (i.e., 2 663 interactions sur 3 675 interactions). 

Ainsi, même si certaines abeilles sauvages perdent certaines de leurs interactions, la richesse 

totale de ces interactions peut être compensée par les interactions d’A. mellifera. Cette 

réorganisation des interactions au sein des réseaux de pollinisation a par conséquent mené à une 

baisse de spécialisation, conforme à ce qui est généralement observé dans les études (Norfolk 

et al., 2018 ; Dáttilo et al., 2022 ; Prendergast & Ollerton, 2022). Ainsi, même si le nombre 

total d’interactions est resté stable, leur répartition entre espèces a vraisemblablement changé. 

Les espèces de pollinisateurs deviennent plus généralistes dans leurs choix floraux 

(Roubik & Villanueva-Gutiérrez, 2009 ; Davis et al., 2025), et les interactions généralistes des 

abeilles mellifères compensent la perte potentielle d’interactions plus rares ou spécialisées 

(Dáttilo et al., 2022). Une telle tendance vers la généralisation peut accroître la redondance des 

interactions (Blüthgen & Klein, 2011), mais diminuer l’efficacité de la pollinisation (Larsson, 

2005). En conséquence, la baisse de spécialisation peut avoir des effets négatifs sur la qualité 

des interactions mutualistes et réduire la résilience du réseau face aux perturbations, sans en 

changer la structure apparente.  

V.2.3. Compétition entre abeilles sauvages et domestiques 
La compétition interspécifique est fréquemment évoquée comme l'une des causes du déclin des 

pollinisateurs (Thomson & Page, 2020 ; Sponsler et al., 2023). Elle concerne essentiellement 

l’accès aux ressources florales et peut donc être estimée grâce au partage de ces ressources qui 

augmente avec cette compétition (Phillips et al., 2020 ; Taggar et al., 2021). Ainsi, face à 

l’augmentation de la présence des abeilles domestiques, le niche overlap entre abeilles a 

augmenté, ce qui suggère que ces dernières exploitent désormais un spectre plus commun de 

ressources entre elles, notamment avec les abeilles domestiques. Cela peut s’expliquer par une 

redistribution forcée des visites florales sous la pression des abeilles mellifères, qui dominent 

certaines ressources (Hung et al., 2019) et rétrécit le spectre floral disponible pour les abeilles 

sauvages (Morán-López et al., 2022 ; Boni et al., 2025), les forçant à butiner les mêmes espèces 

végétales, ce qui augmente leur partage des ressources (Zhongming et al., 2020). Il est aussi 

possible que la communauté végétale soit dominée par quelques espèces très attractives qui 

agissent comme des pôles d'attraction (Hernández-Castellano et al., 2020 ; Cuadra-Valdés et 



 

52 
 

al., 2021). Toutes les abeilles y butinent inévitablement, ce qui provoque une augmentation du 

partage des ressources entre abeilles (Bain et al., 2022). Bien que cette hausse du partage des 

ressources végétales entre abeilles suggère une augmentation de la compétition entre espèces, 

aucune modification de leur degré moyen n’a été constatée en forte présence d’A. mellifera, 

indiquant que le nombre moyen de plantes visitées par chaque espèce n’a pas été affecté par la 

présence des abeilles mellifères. Cela suggère une certaine plasticité comportementale des 

pollinisateurs sauvages, qui conservent une activité similaire, mais adaptent la nature de leurs 

interactions (Jha & Kremen, 2013). Sur les terrils, les abeilles sauvages partagent donc 

davantage leurs ressources en présence d’abeilles domestiques, mais ces ressources restent 

disponibles en suffisance pour soutenir toutes les espèces. Ce maintien du nombre 

d’interactions peut temporairement préserver les services de pollinisation, mais une compétition 

plus intense pourrait compromettre cette stabilité à long terme (Vanbergen et al., 2016 ; 

Pasquali et al., 2025).  

V.2.4. Implications pour la conservation des abeilles sauvages  
Ces résultats soulignent que l’abondance des abeilles mellifères modifie la dynamique des 

interactions entre plantes et pollinisateurs sans forcément réduire leur richesse. Cependant, le 

partage plus intense des ressources pourrait accroître la compétition entre espèces, avec des 

effets à long terme sur la stabilité et la résilience des réseaux de pollinisation. En effet, une 

compétition accrue entre abeilles sauvages pourrait affecter leur efficacité de pollinisation et 

les tailles des populations (Mallinger et al., 2017 ; Pasquali et al., 2025), même si ces effets ne 

sont pas immédiatement visibles sur la richesse ou l’abondance des espèces. En termes de 

conservation, bien que ces résultats ne prouvent pas que la présence des abeilles domestiques 

puisse fortement impacter les populations sauvages en provoquant leur déclin, ils ne rejettent 

pas ses effets négatifs sur la biodiversité, notamment lorsque leur abondance est nettement plus 

élevée. Il a pourtant déjà été démontré que leur présence affecte fortement les performances des 

abeilles sauvages (Elbgami et al., 2014) et provoque la chute de leur diversité taxonomique 

(Tourbez et al., 2025) avec de fortes conséquences pour la reproduction des plantes 

(Page & Williams, 2023). Les abeilles mellifères sont souvent considérées comme un facteur 

de déclin non-négligeable des abeilles sauvages (Russo et al., 2021 ; Iwasaki & Hogendoorn, 

2022). Bien que les résultats de cette étude ne corroborent pas directement cela, ils révèlent des 

signaux précoces de modification des interactions plantes-abeilles, qui pourraient à terme 

affecter la structure et le fonctionnement des communautés. Une attention particulière doit donc 

être portée à la gestion de l’apiculture, notamment en limitant le nombre de ruchers par zone, 
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surtout dans les sites à forte diversité comme les réserves naturelles ou les terrils, afin de limiter 

les risques de perturbations potentiellement durables sur les communautés d’abeilles sauvages 

et de plantes. Une bonne gestion de l’apiculture est essentielle pour maintenir les populations 

d’abeilles sauvages, essentielles aux écosystèmes grâce à leur service de pollinisation (Khalifa 

et al., 2021 ; Weissmann et al., 2021).  

V.3. Perspectives 
 

Les deux espèces, B. davidii et A. mellifera, ont eu un impact variable sur la composition et la 

structure des réseaux de pollinisation des sites d’étude. Cela met en évidence la variabilité des 

effets des espèces exotiques invasives et domestiques dans leur mode d’action sur les 

communautés, soulignant l’importance de tenir compte non seulement de leur présence et de 

leur abondance, mais aussi de leurs rôles et des conditions locales. Ainsi, il pourrait être utile 

d’approfondir l’étude des effets de ces deux catégories d’espèces. À ce titre, plusieurs pistes de 

recherche pourraient être explorées : (i) Il serait pertinent d’améliorer le protocole de collecte 

afin de mieux évaluer l’impact de l’abondance d’A. mellifera. L’absence d’effet dans cette étude 

pourrait être liée à une densité locale relativement faible. Or, la présence plus marquée 

d’abeilles domestiques à proximité des ruchers se traduit par une compétition accrue avec les 

abeilles sauvages. Il pourrait donc être judicieux d’examiner leur impact sur les réseaux de 

pollinisation en incorporant des sites situés à proximité immédiate de ruches. (ii) Que ce soit 

pour B. davidii ou A. mellifera, un suivi à plus long terme permettrait d’évaluer l’évolution des 

interactions et des réseaux au fil du temps. Les réseaux de pollinisation étant dynamiques, 

mettre en place un suivi sur plusieurs années serait particulièrement utile pour déterminer si les 

impacts observés sont transitoires, s’ils s’intensifient avec le temps ou si les communautés 

parviennent à s’adapter. (iii) Puisque les réseaux peuvent être perturbés à la fois par les plantes 

exotiques invasives et les espèces domestiques, il pourrait être intéressant d’évaluer et 

d’approfondir les études sur un potentiel effet combiné (e.g., Corcos et al., 2020 ; Carmo et al., 

2025). En effet, l’occurrence de plusieurs perturbateurs pourrait entraîner des effets synergiques 

ou antagonistes sur la structure des réseaux d’interactions. Étudier des gradients parallèles de 

ces deux catégories d’espèces permettrait d’identifier si leur présence simultanée amplifie ou 

non les impacts observés individuellement. L’étude de ces différentes perspectives permettrait 

de mieux évaluer l’effet des plantes exotiques invasives et des abeilles domestiques sur les 

réseaux plantes-abeilles, et à terme d’orienter les stratégies de gestion et de conservation visant 

à préserver la diversité des plantes et des abeilles.
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VI. CONCLUSION  
 

Dans cette étude, l’influence de deux catégories d’espèces, les espèces exotiques invasives et 

les espèces domestiques, a été évaluée afin de mieux comprendre leurs impacts respectifs sur 

les communautés plantes-abeilles, leurs interactions et la structure des réseaux de pollinisation 

qu’ils composent. Cette étude met ainsi en avant les impacts contrastés de deux acteurs des 

réseaux de pollinisation des terrils en Belgique, l’espèce exotique invasive Buddleja davidii et 

l’abeille domestique Apis mellifera. Tandis que B. davidii a modifié la composition des 

communautés et perturbé la structure des interactions plantes-abeilles et des réseaux de 

pollinisation, A. mellifera a davantage influencé la réorganisation des interactions des abeilles 

sauvages sans affecter significativement leur abondance ni leur richesse spécifique. Ces 

résultats illustrent que les impacts des espèces exotiques invasives et domestiques, bien que 

différents dans leur mode d’action, convergent vers une modification de la structure et du 

fonctionnement des réseaux de pollinisation. Cette double pression met en évidence la 

complexité des interactions écologiques et souligne l’importance d’une gestion qui prenne en 

compte à la fois le contrôle des plantes exotiques invasives et la régulation de l’apiculture pour 

conserver au mieux les espèces natives et sauvages. Pour préserver ces espèces, il est 

indispensable de poursuivre les recherches sur les effets combinés de ces perturbateurs, 

notamment en intégrant des suivis à long terme. Ces connaissances permettront d’orienter des 

stratégies de conservation efficaces, assurant le maintien des services de pollinisation.  
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ANNEXES  

 

Fig. S1 | Représentation des réseaux de pollinisation du terril échantillonné dans le cadre de cette 
étude présentant le nombre d’interactions par site le plus faible et le plus élevé. Les réseaux du site 
non envahi (A) et du site envahi (B) du terril du Quesnoy (dont le site envahi est recouvert à 100 % par 
B. davidii) illustrent les interactions entre abeilles et plantes. Les espèces d’abeilles (ronds rouges) et de 
plantes (ronds mauves) sont reliées par une ligne dont l’épaisseur est proportionnelle à la fréquence de 
l’interaction. 
 
 



 

 

Tab. S1 | Impacts des plantes exotiques invasives sur les réseaux de pollinisation. Le 
premier tableau synthétise pour chaque métrique les tendances observées (augmentation, 
diminution, aucun effet) lors des invasions par des plantes exotiques invasives. Le second 
tableau détaille les effets documentés pour différentes espèces exotiques invasives en Europe.  
 

1. Influence des plantes exotiques invasives sur les métriques  

Métrique Tendance observée Références 

Richesse spécifique des 

abeilles 

Augmentation 

Lopezaraiza-Mikel et al. (2007) ; 

Albrecht et al. (2014) ; Russo et al. 

(2014) ; Stouffer et al. (2014) ; 

Russo et al. (2019)  

Diminution Carmo et al. (2025) 

Aucune modification 

Bartomeus et al. (2008) ; Kaiser-

Bunbury et al. (2011) ; Tiedeken 

& Stout (2015) ; Herron-Sweet et 

al. (2016) ; Larson et al. (2016) ; 

Johnson & Ashman (2019) ; Simla 

et al. (2022) 

Richesse spécifique des 

plantes 

Augmentation 
Russo et al. (2014) ; Stouffer et al. 

(2014) 

Diminution 
Herron-Sweet et al. (2016) ; 

Carmo et al. (2025)  

Aucune modification 
Albrecht et al. (2014) ; Johnson & 

Ashman (2019) 

Richesse des interactions 

Augmentation Bartomeus et al. (2008) 

Diminution Larson et al. (2016)  

Aucune modification 

Aizen et al. (2008) ; Bartomeus et 

al. (2008) ; Vilà et al. (2009) ; 

Emer et al. (2015) 

Connectance 

Diminution 
Russo et al. (2014) ; Johnson & 

Ashman (2019) 

Aucune modification 

Padrón et al. (2009) ; Vilà et al. 

(2009) ; Kaiser-Bunbury et al. 

(2011) ; Albrecht et al. (2014) ; 

https://doi.org/10.1111/j.1461-0248.2007.01055.x
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Stouffer et al. (2014) ; Emer et al. 

(2015) ; Tiedeken & Stout (2015) ; 

Larson et al. (2016) ; Timóteo et 

al. (2018) ; Russo et al. (2019) ; 

Simla et al. (2022) 

Modularité1 

Augmentation 
Russo et al. (2014) ; Carmo et al. 

(2025) 

Diminution 
Albrecht et al. (2014) ; Larson et 

al. (2016)  

Aucune modification 

Emer et al. (2015) ; Johnson & 

Ashman (2019) ; Parra-Tabla et al. 

(2019) ; Russo et al. (2019) 

Densité de liens2 
Diminution Johnson & Ashman (2019) 

Aucune modification Emer et al. (2015) 

Robustesse 

Augmentation Albrecht et al. (2014) 

Aucune modification 
Timóteo et al. (2018) ; Parra-Tabla 

et al. (2019) ; Corcos et al. (2020) 

Diversité des 

interactions3 
Aucune modification 

Larson et al. (2016) ; Simla et al. 

(2022) 

Interaction evenness4 

Diminution Kaiser-Bunbury et al. (2011)  

Aucune modification 
Tiedeken & Stout (2015) ; Larson 

et al. (2016) ; Simla et al. (2022) 

Spécialisation H2’ 

Augmentation Carmo et al. (2025) 

Aucune modification 

Emer et al. (2015) ; Tiedeken & 

Stout (2015) ; Larson et al. 

(2016) ; Timóteo et al. (2018) ; 

Parra-Tabla et al. (2019) ; Simla et 

al. (2022) 

Degré moyen 

Augmentation Russo et al. (2014)  

Diminution Corcos et al. (2020) 

Aucune modification 
Timóteo et al. (2018) ; Parra-Tabla 

et al. (2019) ; Russo et al. (2019) 
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1 La modularité représente la compartimentalisation du réseau en modules (i.e., régions du 
réseau ou les espèces sont très connectées entre elles).  
2 La densité de lien équivaut au nombre moyen d’interactions par espèce pondéré par la 
fréquence des interactions du réseau.  
3 La diversité des interactions (H’) correspond à l’indice de Shannon appliqué aux fréquences 
des interactions entre espèces au sein du réseau.  
4 L’interaction evenness mesure l’uniformité de la distribution des interactions dans un réseau 
et correspond à l’indice de Shannon rapporté à sa valeur maximale possible.  
 
 

2. Impacts écologiques de différentes plantes exotiques invasives sur les réseaux 

Espèce Impact observé Références 

Impatiens glandulifera 

Augmentation du nombre de 

pollinisateurs et de visites 

florales, aucun impact sur les 

autres métriques  

Lopezaraiza-Mikel et al. 

(2007)  

Aucun impact 
Bartomeus et al. (2010) ; 

Emer et al. (2015) 

Rhododendron ponticum 

Augmentation de la 

connectance, diminution de la 

spécialisation, aucun impact sur 

les autres métriques 

Stout & Casey (2014)  

Aucun impact Tiedeken & Stout (2015)  

Buddleja davidii 

Diminution de la spécialisation 

des pollinisateurs, aucun impact 

sur les autres métriques  

Corcos et al. (2020) 

Caprobotus spp. 

Augmentation du nombre 

d’interactions, aucun impact sur 

les autres métriques 

Bartomeus et al. (2008)  

Opuntia spp. Aucun impact 
Bartomeus et al. (2008) ; 

Padrón et al. (2009)  

 
 
 
 
 
 

https://doi.org/10.1111/j.1461-0248.2007.01055.x
https://doi.org/10.1111/j.1365-2745.2009.01629.x
https://doi.org/10.1371/journal.pone.0143532
https://doi.org/10.1016/j.actao.2013.12.002
https://doi.org/10.1371/journal.pone.0119733
https://doi.org/10.1111/ddi.13132
https://doi.org/10.1007/s00442-007-0946-1
https://doi.org/10.1007/s00442-007-0946-1
https://doi.org/10.1371/journal.pone.0006275


 

 

Tab. S2 | Pathogènes communs des abeilles domestiques. Les pathogènes identifiés chez 
Apis mellifera (d’après Nanetti et al., 2021) sont classés par type (virus, champignons, bactéries, 
protozoaires) et sont associés à leurs espèces d’abeilles hôtes.  
 

Pathogène Famille  Espèces d’abeilles hôtes 
1. Virus :   

Deformed Wing Virus (DWV) Iflaviridae 

Andrena spp. 
Anthophora spp. 
Apis spp. 
Bombus spp. 
Eucera spp. 
Halictus spp. 
Lasioglossum pauxillum 
Osmia bicornis 
Xylocopa violacea 

Kashmir Bee Virus (KBV) Dicistroviridae 

Anthophora spp. 
Apis mellifera 
Bombus spp. 
Eucera spp. 
Osmia spp. 

Acute Bee Paralysis Virus (ABPV) Dicistroviridae 

Andrena spp. 
Anthidium manicatum 
Anthophora spp. 
Apis mellifera 
Bombus spp. 
Eucera spp. 
Halictus spp. 
Hylaeus dilatatus 
Lasioglossum spp. 
Nomada distinguenda 
Osmia bicornis 
Xylocopa spp. 

Israeli Acute Paralysis Virus (IAPV) Dicistroviridae 

Andrena spp. 
Anthidium manicatum 
Anthophora spp. 
Apis mellifera 
Bombus spp. 
Eucera spp. 
Halictus spp. 
Hoplitis adunca 
Hylaeus dilatatus 
Lasioglossum spp. 
Nomada distinguenda 
Osmia bicornis 

Slow Bee Paralysis Virus (SBPV) Iflaviridae 

Anthophora spp. 
Apis mellifera 
Bombus spp. 
Eucera nigrescens 
Melecta albifrons 
Osmia bicornis 

https://doi.org/10.3390/pathogens10081044


 

 

Chronic Bee Paralysis Virus (CBPV) Non classifié 
Apis mellifera 
Bombus spp. 
Halictus spp. 

Sacbrood Virus (SBV) Dicistroviridae 

Andrena spp. 
Anthophora spp. 
Apis mellifera 
Bombus spp. 
Eucera spp. 
Nomada distinguenda 
Xylocopa violacea 
Halictus spp. 
Lasioglossum spp. 
Hoplitis adunca 
Megachile albisecta 
Osmia bicornis 

Black Queen Cell Virus (BQCV) Dicistroviridae 

Andrena spp. 
Anthophora spp. 
Apis spp. 
Bombus spp. 
Eucera spp. 
Nomada distinguenda 
Xylocopa spp. 
Halictus spp. 
Lasioglossum spp. 
Heriades truncorum 
Hoplitis adunca 
Osmia bicornis 
Osmia cornuta 

Lake Sinai Virus (LSV) Sinhaliviridae 

Andrena spp. 
Apis mellifera 
Bombus spp. 
Halictus spp. 
Lasioglossum spp. 
Osmia bicornis 
Osmia cornuta 

A. mellifera Filamentous Virus (AmFV)  Non classifié 

Andrena spp. 
Apis mellifera 
Bombus spp. 
Osmia bicornis 
Osmia cornuta 

Moku Virus1   Iflaviridae Apis mellifera 

V. destructor Macula-like Virus (VdMLV)2 Tymoviridae Apis mellifera 
Bombus spp. 

2. Fungi :   

Nosema ceranae Nosematidae 

Andrena spp. 
Apis spp. 
Bombus spp. 
Heriades truncorum 
Osmia bicornis 
Osmia cornuta 



 

 

Nosema apis Nosematidae Apis mellifera 
Bombus terrestris 

Ascosphaera spp. Ascosphaeraceae 

Andrena spp. 
Apis mellifera 
Bombus spp. 
Halictus spp. 
Lasioglossum spp. 
Osmia bicornis 
Osmia cornuta 

3. Bacteria :   

Melissococcus plutonius Enterococcaceae Apis mellifera 
Bombus terrestris 

Spiroplasma apis Spiroplasmataceae 
Apis mellifera 
Bombus atratus 
Osmia bicornis 

Spiroplasma melliferum  Spiroplasmataceae Apis mellifera 
Osmia bicornis 

Wolbachia spp. Ehrlichiaceae 

Andrena spp. 
Apis mellifera 
Bombus spp. 
Halictus spp. 
Lasioglossum spp. 

4. Protozoa :   

Lotmaria passim Trypanosomatidae Apis mellifera 
Bombus spp. 

Crithidia mellificae Trypanosomatidae Apis mellifera 

Crithidia bombi3 Trypanosomatidae 

Andrena vaga 
Apis mellifera 
Bombus spp. 
Megachile rotundata 
Osmia bicornis 

Apicystis bombi3 Lipotrophidae 

Andrena spp. 
Apis spp. 
Bombus spp. 
Heriades truncorum 
Osmia bicornis 
Osmia cornuta 

 
1 Le réservoir principal est Vespula pensylvanica. 
2 Le réservoir principal est Varroa destructor.  
3 Les réservoirs principaux sont les abeilles du genre Bombus spp.  
 
 
 
 
 
 
 



 

 

Tab. S3 | Impacts des abeilles domestiques sur les réseaux de pollinisation. La présence ou 
l’abondance d’Apis mellifera peut induire différentes tendances (augmentation, diminution, 
aucun effet) pour chaque métrique.  
 

Métrique Tendance observée Références 

Richesse spécifique des 

abeilles 

Diminution 

Valido et al. (2019) ; Lázaro et 

al. (2021) ; Gómez-Martinez et 

al. (2022) 

Aucune modification Norfolk et al. (2018) 

Richesse spécifique des 

plantes 

Augmentation 
Norfolk et al. (2018) ; Lázaro et 

al. (2021) 

Aucune modification Corcos et al. (2020) 

Richesse des interactions 

Augmentation 
Norfolk et al. (2018) ; Lázaro et 

al. (2021) 

Diminution 
Valido et al. (2019) ; Worthy et 

al. (2023)  

Connectance 

Diminution 
Valido et al. (2019) ; Prendergast 

& Ollerton (2022) 

Aucune modification 

de M. Santos et al. (2012) ; 

Norfolk et al. (2018) ; Weaver et 

al. (2022) ; Worthy et al. (2023)  

Modularité1 

Augmentation Valido et al. (2019) 

Diminution 

de M. Santos et al. (2012) ; 

Lázaro et al. (2021) ; Davis et al. 

(2025)  

Aucune modification Worthy et al. (2023) 

Densité de liens2 

Augmentation Lázaro et al. (2021) 

Diminution Magrach et al. (2017) 

Aucune modification 
Valido et al. (2019) ; Worthy et 

al. (2023)  

Robustesse 

Augmentation Corcos et al. (2020) 

Diminution Dáttilo et al. (2022) 

Aucune modification 
de M. Santos et al. (2012) ; 

Prendergast & Ollerton (2022)  

https://doi.org/10.1038/s41598-019-41271-5
https://doi.org/10.1111/ecog.05553
https://doi.org/10.1002/eap.2634
https://doi.org/10.1111/ddi.12715
https://doi.org/10.1111/ddi.12715
https://doi.org/10.1111/ecog.05553
https://doi.org/10.1111/ddi.13132
https://doi.org/10.1111/ddi.12715
https://doi.org/10.1111/ecog.05553
https://doi.org/10.1038/s41598-019-41271-5
https://doi.org/10.1371/journal.pone.0287332
https://doi.org/10.1038/s41598-019-41271-5
https://doi.org/10.1111/aec.13040
https://doi.org/10.1007/s10530-012-0235-8
https://doi.org/10.1111/ddi.12715
https://doi.org/10.1111/icad.12594
https://doi.org/10.1371/journal.pone.0287332
https://doi.org/10.1038/s41598-019-41271-5
https://doi.org/10.1007/s10530-012-0235-8
https://doi.org/10.1111/ecog.05553
https://doi.org/10.1016/j.landurbplan.2025.105305
https://doi.org/10.1371/journal.pone.0287332
https://doi.org/10.1111/ecog.05553
https://doi.org/10.1038/s41559-017-0249-9
https://doi.org/10.1038/s41598-019-41271-5
https://doi.org/10.1371/journal.pone.0287332
https://doi.org/10.1111/ddi.13132
https://doi.org/10.3390/d14110917
https://doi.org/10.1007/s10530-012-0235-8
https://doi.org/10.1111/aec.13040


 

 

Diversité des 

interactions3 
Aucune modification 

Valido et al. (2019) ; Davis et al. 

(2025)  

Interaction evenness4 
Diminution 

Magrach et al. (2017) ; Ropars et 

al. (2019)  

Aucune modification Weaver et al. (2022) 

Spécialisation H2’ 

Augmentation Magrach et al. (2017) 

Diminution 

Norfolk et al. (2018) ; Dáttilo et 

al. (2022)  ; Prendergast & 

Ollerton (2022)  

Aucune modification 
Weaver et al. (2022) ; Davis et 

al. (2025)  

Spécialisation d’ des 

abeilles 
Aucune modification 

Magrach et al. (2017) ; Corcos et 

al. (2020) ; Weaver et al. (2022)  

Niche overlap des 

abeilles 

Augmentation Prendergast & Ollerton (2022) 

Diminution Cappellari et al. (2022) 

Aucune modification 

Corcos et al. (2020) ; Cappellari 

et al. (2022)  ; Worthy et al. 

(2023)  

Niche overlap des plantes 
Augmentation Dáttilo et al. (2022) 

Aucune modification Worthy et al. (2023) 
 

1 La modularité représente la compartimentalisation du réseau en modules (i.e., régions du 
réseau ou les espèces sont très connectées entre elles).  
2 La densité de lien équivaut au nombre moyen d’interactions par espèce pondéré par la 
fréquence des interactions du réseau.  
3 La diversité des interactions (H’) correspond à l’indice de Shannon appliqué aux fréquences 
des interactions entre espèces au sein du réseau.  
4 L’interaction evenness mesure l’uniformité de la distribution des interactions dans un réseau 
et correspond à l’indice de Shannon rapporté à sa valeur maximale possible.  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

https://doi.org/10.1038/s41598-019-41271-5
https://doi.org/10.1016/j.landurbplan.2025.105305
https://doi.org/10.1038/s41559-017-0249-9
https://doi.org/10.1371/journal.pone.0222316
https://doi.org/10.1111/icad.12594
https://doi.org/10.1038/s41559-017-0249-9
https://doi.org/10.1111/ddi.12715
https://doi.org/10.3390/d14110917
https://doi.org/10.1111/aec.13040
https://doi.org/10.1111/icad.12594
https://doi.org/10.1016/j.landurbplan.2025.105305
https://doi.org/10.1038/s41559-017-0249-9
https://doi.org/10.1111/ddi.13132
https://doi.org/10.1111/icad.12594
https://doi.org/10.1111/aec.13040
https://doi.org/10.1007/s00442-022-05151-6
https://doi.org/10.1111/ddi.13132
https://doi.org/10.1007/s00442-022-05151-6
https://doi.org/10.1371/journal.pone.0287332
https://doi.org/10.3390/d14110917
https://doi.org/10.1371/journal.pone.0287332


 

 

Tab. S4 | Liste des sites d’échantillonnage. Pour chaque terril, deux sites ont été échantillonnés. Les caractéristiques listées incluent le statut 
d’invasion, avec le pourcentage de recouvrement au sol de B. davidii, et la localisation (coordonnées WGS 84) de chaque site.  

Terril Site Couverture de B. davidii Ville Latitude Longitude Altitude 

Terril de la Marcasse  
Non envahi 0 Colfontaine 50.41587 3.82795 67 

Envahi 90 50.41699 3.82757 68 

Terril Bayemont-Saint-Charles Non envahi 0 Charleroi 50.42237 4.39978 126 
Envahi 40 50.42020 4.40454 148 

Terril Belle vue du Huit  
Non envahi 0 Dour 50.39362 3.75529 64 

Envahi 10 50.39364 3.75622 69 

Terril de Nimy  
Non envahi 0 Nimy 50.47279 3.95135 32 

Envahi 10 50.47279 3.95135 32 

Terril du Grand Buisson Non envahi 0 Boussu 50.41280 3.81308 77 
Envahi 30 50.41218 3.81461 85 

Terril du Quesnoy Non envahi 0 La Louvière 50.45493 4.13686 102 
Envahi 100 50.45457 4.13477 95 

Terril Naye-à-bois Non envahi 0 Charleroi 50.42761 4.39894 159 
Envahi 15 50.42710 4.40142 158 

Terril Rieu-du-Cœur Non envahi 0 Quaregnon 50.42934 3.87188 48 
Envahi 45 50.42992 3.87289 71 

Terril Sacré-Français Non envahi 0 Dampremy 50.42628 4.43455 160 
Envahi 40 50.42672 4.43395 166 

Terril Saint-Antoine Non envahi 0 Dour 50.41263 3.77382 79 
Envahi 50 50.41111 3.77322 72 

Coron des Anges Non envahi 0 Havré 50.46670 4.04058 40 
Envahi 75 50.46601 4.04008 41 

Terril de l'Héribus Non envahi 0 Mons 50.43278 3.94341 74 
Envahi 36 50.43389 3.94076 116 

Terril d'Havré Non envahi 0 Havré 50.46693 4.04392 36 
Envahi 50 50.46879 4.04602 45 

Terril d’Élouges Non envahi 0 Dour 50.39629 3.74393 64 
Envahi 85 50.39812 3.74111 55 



 

 

Tab. S5 | Liste des espèces comprises dans les différents morphotypes. Différentes espèces 
ont été regroupées en morphotypes lorsque l’identification de leur pollen à l’espèce n’était pas 
possible. Les espèces incluses correspondent à des espèces identifiées sur les sites de collecte 
et/ou communes de la flore belge. Les espèces considérées comme exotiques invasives en 
Belgique sont indiquées en gras.  
 

Morphotype Espèces incluses dans le groupe 
Acer spp. Acer platanoides, Acer pseudoplatanus 

Allium type Allium ursinum, Hyacinthoides non-scripta  

Cardamine type Arabidopsis thaliana, Cardamine hirsuta, Cardamine pratensis, 
Draba verna 

Centaurium spp. Centaurium erythraea, Centaurium pulchellum 
Cirsium type Carduus acanthoides, Cirsium arvense, Cirsium vulgare 
Cornus spp. Cornus mas, Cornus sanguinea, Cornus sericea  

Crataegus spp. Crataegus laevigata, Crataegus monogyna  

Epilobium spp. 
Epilobium angustifolium, Epilobium brachycarpum, Epilobium 
ciliatum, Epilobium hirsutum, Epilobium lanceolatum, Epilobium 
parviflorum, Epilobium roseum, Epilobium tetragonum  

Impatiens spp. Impatiens glandulifera, Impatiens noli-tangere, Impatiens 
parviflora  

Lamium spp. Lamium album, Lamium galeobdolon, Lamium purpureum 
Malva spp. Malva moschata, Malva sylvestris 

Melilotus spp. Melilotus albus, Melilotus officinalis  
Myosotis spp. Myosotis arvensis, Myosotis discolor, Myosotis ramosissima 
Papaver spp. Papaver dubium, Papaver rhoeas 
Plantago spp. Plantago lanceolata, Plantago major  

Ranunculus spp. Ranunculus acris, Ranunculus bulbosus, Ranunculus repens 
Salix spp. Salix alba, Salix caprea  

Solanum spp. Solanum dulcamara, Solanum nigrum 
Tilia spp. Tilia cordata, Tilia platyphyllos  

Trifolium repens type Trifolium arvense, Trifolium campestre, Trifolium dubium, 
Trifolium repens  

Veronica spp. 
Veronica arvensis Veronica chamaedrys, Veronica officinalis, 
Veronica opaca, Veronica peregrina, Veronica persica, Veronica 
serpyllifolia 

Vicia spp. Vicia cracca, Vicia hirsuta, Vicia sativa, Vicia tetrasperma, Vicia 
villosa  

 
 
 
 
 
 



 

 

Tab. S6 | Métriques décrivant la taille et la structure des réseaux de pollinisation. La méthode de calcul et les valeurs possibles sont associées 
à chaque métrique. Une représentation comparative illustre également un réseau à faible valeur (orange) et à forte valeur (vert) pour chacune des 
métriques. Dans le cas des métriques à l’échelle des abeilles ou des plantes, ces illustrations ne concernent qu’une ou deux espèces (noir).  
 

Métrique Calcul Valeurs Représentation 

Richesse spécifique Nombre total d’espèces d’un 
groupe fonctionnel1 Entiers positifs (> 0) 

 

 
 

Richesse des interactions Nombre total d’interactions 
observées Entiers positifs (> 0) 

 

 
 

Connectance 

Proportion d’interactions 
observées par rapport à toutes 
celles possibles 

𝐿𝐿
𝑃𝑃 × 𝐴𝐴

 
avec L la richesse des 
interactions, P la richesse 
spécifique des plantes et A la 
richesse spécifique des 
abeilles 

0 (faible interconnexion) à 
1 (interconnexion 

maximale) 

 



 

 

Spécialisation H2’ 

Indice comparant la 
distribution des interactions 
observées avec une 
distribution aléatoire basée 
sur les abondances 
disponibles, calculé via 
l’indice de diversité des 
interactions (entropie de 
Shannon H2) standardisé par 
ses valeurs minimales et 
maximales (voir Blüthgen et 
al., 2006)  

0 (aucune spécialisation) à 
1 (spécialisation maximale) 

 

Robustness 

Aire sous la courbe 
d’extinction secondaire suite 
au retrait aléatoire d’une 
espèce du réseau (voir Burgos 
et al., 2007)  

0 (aucune résistance) à 1 
(résistance maximale) 

 

 
 

Degree 

 
 

Moyenne du nombre de 
partenaires par espèce au sein 

d’un groupe fonctionnel1 

Réels positifs (> 0) 

 

Niche overlap 

Indice de similarité moyenne 
des schémas d’interactions 
des espèces d’un groupe 
fonctionnel1, calculée via 
l’indice de Horn-Morisita 
(voir Horn, 1966 et Beck et 
al., 2013)  
 

0 (aucun partage de 
partenaires) à 1 (partage 

total de partenaires) 

 

 
1 Un groupe fonctionnel correspond à l’ensemble des espèces d’abeilles ou l’ensemble des espèces de plantes. 

https://doi.org/10.1186/1472-6785-6-9
https://doi.org/10.1186/1472-6785-6-9
https://doi.org/10.1016/j.jtbi.2007.07.030
https://doi.org/10.1016/j.jtbi.2007.07.030
http://www.jstor.org/stable/2459242
http://www.jstor.org/stable/2459242
http://www.jstor.org/stable/2459242


 

 

Tab. S7 | Liste des espèces d’abeilles collectées sur les terrils échantillonnés. Pour chaque 
espèce, le nombre de terrils sur lesquels elle a été observée et le nombre total de spécimens 
collectés, ainsi que la richesse de ses interactions (i.e., le nombre d’espèces de 
plantes/morphotypes avec lesquels elle a interagi au sein des réseaux), ont été déterminés. Un 
gradient de couleur indique l’importance de la richesse des interactions de chaque espèce. Les 
espèces protégées par la loi sur la conservation de la nature sont indiquées en gras.  
 

Famille Espèce Nombre de 
terrils 

Total des 
individus 

Richesse des 
interactions 

Andrenidae 

Andrena angustior 1/14 2 2 
Andrena bicolor 6/14 8 10 
Andrena cf. curvungula 1/14 1 2 
Andrena cineraria 3/14 3 8 
Andrena dorsata 7/14 20 7 
Andrena flavipes 3/14 12 10 
Andrena haemorrhoa 1/14 1 2 
Andrena humilis 2/14 3 3 
Andrena minutula 1/14 1 1 
Andrena minutuloides 1/14 1 2 
Andrena nitida 1/14 1 2 
Andrena ovatula 2/14 2 2 
Andrena propinqua 1/14 2 4 
Andrena scotica 2/14 2 5 
Andrena wilkella 3/14 6 3 
Panurgus calcaratus 2/14 14 3 

Apidae 

Anthophora furcata 1/14 1 3 
Anthophora plumipes 3/14 9 7 
Anthophora quadrimaculata 1/14 2 4 
Anthophora retusa 1/14 2 1 
Bombus campestris 1/14 1 2 
Bombus hortorum 9/14 17 11 
Bombus hypnorum 12/14 61 23 
Bombus lapidarius 9/14 59 31 
Bombus pascuorum 14/14 350 60 
Bombus pratorum 10/14 29 21 
Bombus sensu stricto 14/14 497 65 
Bombus vestalis 2/14 3 3 
Ceratina cyanea 7/14 14 13 
Epeolus variegatus 4/14 5 6 
Eucera nigrescens 1/14 1 1 
Xylocopa violacea 1/14 1 2 

Colletidae 

Colletes daviesanus 10/14 68 5 
Colletes hederae 4/14 5 3 
Colletes similis 7/14 15 5 
Hylaeus brevicornis 6/14 12 7 
Hylaeus communis 6/14 8 10 
Hylaeus confusus 3/14 3 5 



 

 

Hylaeus cornutus 1/14 1 1 
Hylaeus difformis 3/14 3 6 
Hylaeus dilatatus 10/14 27 16 
Hylaeus gredleri 1/14 3 2 
Hylaeus hyalinatus 1/14 1 3 
Hylaeus incongruus 1/14 1 4 
Hylaeus pictipes 1/14 1 1 

Halictidae 

Halictus quadricinctus 1/14 1 1 
Halictus rubicundus 1/14 2 2 
Halictus scabiosae 12/14 39 16 
Lasioglossum calceatum 6/14 8 8 
Lasioglossum laticeps 9/14 27 10 
Lasioglossum leucozonium 10/14 18 9 
Lasioglossum malachurum 1/14 1 1 
Lasioglossum morio 9/14 22 14 
Lasioglossum nitidulum 2/14 2 3 
Lasioglossum pauxillum 10/14 47 19 
Lasioglossum punctatissimum 3/14 3 3 
Lasioglossum villosulum 12/14 56 14 
Seladonia tumulorum 6/14 13 15 
Sphecodes monilicornis 1/14 1 1 
Sphecodes pellucidus 1/14 1 1 

Megachilidae 

Anthidiellum strigatum 3/14 4 6 
Anthidium manicatum 4/14 10 7 
Anthidium oblongatum 3/14 4 7 
Anthidium punctatum 7/14 40 16 
Chelostoma campanularum 1/14 4 1 
Chelostoma distinctum 1/14 1 1 
Chelostoma florisomne 1/14 1 2 
Chelostoma rapunculi 4/14 12 3 
Coelioxys afer 1/14 1 1 
Heriades truncorum 3/14 4 3 
Hoplitis adunca 7/14 18 7 
Hoplitis claviventris 1/14 1 1 
Hoplitis leucomelana 8/14 17 9 
Megachile alpicola 1/14 1 3 
Megachile argentata 5/14 8 6 
Megachile centuncularis 3/14 4 10 
Megachile ericetorum 6/14 20 14 
Megachile ligniseca 1/14 1 4 
Megachile rotundata 9/14 44 17 
Megachile versicolor 3/14 4 4 
Megachile willughbiella 7/14 15 14 
Osmia aurulenta 1/14 2 5 
Osmia bicolor 1/14 2 2 
Osmia bicornis 2/14 3 6 
Osmia caerulescens 1/14 1 2 



 

 

Osmia leaiana 3/14 4 7 
Osmia spinulosa 3/14 8 9 
Pseudoanthidium nanum 2/14 2 3 
Stelis ornatula 1/14 1 1 
Trachusa byssina 1/14 1 4 

Melittidae Dasypoda hirtipes 3/14 20 5 
Melitta nigricans 1/14 16 1 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



 

 

Tab. S8 | Liste des espèces de plantes/morphotypes inclus dans les réseaux de pollinisation 
des terrils hainuyers étudiés. Pour chaque espèce/morphotype, le nombre de terrils sur 
lesquels il a été observé, ainsi que la richesse de ses interactions (i.e., le nombre d’espèces 
d’abeilles avec lesquelles il a interagi dans l’ensemble des réseaux), ont été déterminés. Un 
gradient de couleur indique l’importance de la richesse des interactions de chaque espèce. Les 
espèces et morphotypes incluant des espèces considérées comme exotiques invasives en 
Belgique sont indiqués en gras.  
 

Famille Espèce Nombre de terrils Richesse des 
interactions 

Amaryllidaceae Allium type 1/14 1 

Apiaceae Daucus carota 12/14 20 
Pastinaca sativa 1/14 1 

Asteraceae  

Carlina vulgaris 4/14 5 
Centaurea cyanus 1/14 1 
Centaurea jacea 6/14 9 
Cirsium type 14/14 14 
Erigeron annuus 3/14 3 
Hieracium laevigatum 2/14 3 
Hieracium murorum 1/14 2 
Hieracium vulgatum 1/14 1 
Hypochaeris radicata 8/14 16 
Jacobaea vulgaris 7/14 13 
Leontodon hispidus 2/14 4 
Leucanthemum vulgare 7/14 16 
Pentanema squarrosum 1/14 1 
Picris hieracioides 14/14 42 
Pilosella officinarum 2/14 6 
Pilosella piloselloides 4/14 7 
Scorzoneroides autumnalis 1/14 1 
Senecio inaequidens 5/14 12 
Solidago canadensis 2/14 2 
Solidago gigantea 1/14 2 
Sonchus asper 1/14 2 
Tanacetum vulgare 9/14 17 
Taraxacum complex 6/14 12 
Achillea millefolium 1/14 1 
Crepis capillaris 1/14 1 

Balsaminaceae Impatiens spp. 3/14 3 

Boraginaceae  

Echium vulgare 14/14 35 
Myosotis spp. 4/14 4 
Phacelia tanacetifolia 3/14 3 
Symphytum officinale 3/14 4 

Brassicaceae Cardamine type 1/14 1 
Campanulaceae Campanula rapunculus 7/14 15 

Caprifoliaceae  
Dipsacus fullonum 7/14 5 
Valerianella locusta 1/14 1 

Caryophyllaceae  
Petrorhagia prolifera 2/14 2 
Arenaria serpyllifolia 1/14 1 
Cerastium fontanum 1/14 3 



 

 

Silene latifolia 2/14 1 
Convolvulaceae Calystegia sepium 2/14 1 

Cornaceae Cornus spp. 4/14 5 
Crassulaceae Sedum acre 3/14 5 
Cucurbitaceae Bryonia dioica 3/14 2 

Fabaceae  

Cytisus scoparius 4/14 8 
Lathyrus latifolius 2/14 7 
Lathyrus sylvestris 1/14 5 
Lotus corniculatus 13/14 33 
Medicago lupulina 2/14 7 
Medicago sativa 2/14 7 
Melilotus spp. 11/14 31 
Onobrychis viciifolia 3/14 9 
Robinia pseudoacacia 3/14 3 
Trifolium pratense 9/14 4 
Trifolium repens type 11/14 13 
Vicia spp. 9/14 6 

Fagaceae Castanea sativa 5/14 3 
Gentianaceae Centaurium spp. 1/14 3 
Geraniaceae Geranium dissectum 1/14 1 
Hypericaceae Hypericum perforatum 14/14 46 

Lamiaceae  

Clinopodium vulgare 5/14 6 
Glechoma hederacea 4/14 5 
Lamium spp. 8/14 6 
Origanum vulgare 2/14 3 
Prunella vulgaris 3/14 6 
Stachys sylvatica 1/14 2 
Teucrium scorodonia 6/14 5 

Lythraceae Lythrum salicaria 2/14 13 

Malvaceae  
Malva spp. 4/14 2 
Tilia spp. 13/14 8 

Oleaceae Ligustrum vulgare 7/14 3 
Onagraceae Epilobium spp. 2/14 2 

Papaveraceae Papaver spp. 2/14 3 

Plantaginaceae  
Linaria vulgaris 5/14 8 
Plantago spp. 1/14 1 

Primulaceae Lysimachia arvensis 1/14 1 

Ranunculaceae  
Clematis vitalba 11/14 8 
Ranunculus spp. 7/14 9 

Rosaceae  

Cotoneaster franchetii 1/14 2 
Crataegus spp. 4/14 7 
Fragaria vesca 4/14 5 
Potentilla reptans 3/14 19 
Prunus avium 2/14 2 
Rosa canina 1/14 1 
Rubus complex 14/14 24 
Cotoneaster horizontalis 1/14 4 
Potentilla recta 1/14 1 

Salicaceae Salix spp. 5/14 6 



 

 

Sapindaceae Acer spp. 6/14 7 
Aesculus hippocastanum 3/14 3 

Scrophulariaceae  
Buddleja davidii 14/14 13 
Scrophularia auriculata 1/14 5 
Veronica spp. 1/14 1 

Solanaceae Solanum spp. 1/14 1 
Verbenaceae Verbena officinalis 1/14 1 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



 

 

Tab. S9 | Abondance des abeilles mellifères lors des échantillonnages. Le nombre total 
d’individus d’A. mellifera collectés ou observés sur chaque terril échantillonné est recensé pour 
chaque site et chaque mois d’échantillonnage.  
 

Terril Site Abondance d’A. mellifera 
Avril Mai Juin Juillet Août Septembre 

Terril de la 
Marcasse 

Non envahi 0 0 191 13 4 0 
Envahi 2 1 14 2 0 0 

Terril Bayemont-
Saint-Charles 

Non envahi 0 8 126 70 19 0 
Envahi 0 1 9 74 8 2 

Terril Belle vue 
du Huit 

Non envahi 0 0 3 19 2 0 
Envahi 0 0 1 29 7 0 

Terril de Nimy 
 

Non envahi 0 1 15 8 5 1 
Envahi 0 0 15 8 2 0 

Terril du Grand 
Buisson 

Non envahi 0 0 3 18 2 7 
Envahi 0 0 0 8 3 0 

Terril du 
Quesnoy 

Non envahi 0 5 17 57 34 0 
Envahi 0 0 20 34 1 0 

Terril Naye-à-
bois 

Non envahi 0 4 20 99 17 0 
Envahi 0 0 79 96 11 0 

Terril Rieu-du-
Cœur 

Non envahi 0 1 15 409 9 0 
Envahi 0 18 5 6 0 0 

Terril Sacré-
Français 

Non envahi 2 1 138 51 0 0 
Envahi 0 2 19 43 3 0 

Terril Saint-
Antoine 

Non envahi 0 3 47 132 9 1 
Envahi 0 0 17 15 7 0 

Coron des Anges Non envahi 1 0 102 5 12 0 
Envahi 1 7 84 3 5 0 

Terril de 
l'Héribus 

Non envahi 0 0 21 1 2 0 
Envahi 0 1 85 611 4 0 

Terril d'Havré Non envahi 0 0 19 702 237 0 
Envahi 0 0 19 5 0 0 

Terril d’Élouges Non envahi 0 0 5 5 0 0 
Envahi 0 0 5 5 1 0 

 
 
 
 
 
 
 



 

 

Tab. S10 | Métriques décrivant les réseaux de pollinisation des sites envahis et non envahis des terrils hainuyers étudiés. Les différentes 
métriques sont indiquées pour chaque site des 14 terrils échantillonnés.  
 

Terril Invasion 

Richesse 
spécifique 

des 
abeilles 

Richesse 
spécifique 

des 
plantes 

Richesse 
des 

interactions 
Connectance H2’ Robustness 

Niche 
overlap 

des 
abeilles 

Niche 
overlap 

des 
plantes 

Degree 
des 

abeilles 

Degree 
des 

plantes 

Terril de la Marcasse Envahi 8 10 21 0.2625 0.284791 0.512709 0.281558 0.723351 2.62 2.1 
Non envahi 25 27 85 0.125926 0.3378 0.634578 0.202143 0.257377 3.4 3.15 

Terril Saint-Antoine  
Envahi 7 19 34 0.255639 0.353477 0.445848 0.398518 0.369235 4.86 1.79 

Non envahi 16 23 69 0.1875 0.30188 0.590703 0.27996 0.330864 4.31 3 

Coron des Anges Envahi 11 15 32 0.193939 0.379426 0.524198 0.300287 0.267523 2.91 2.13 
Non envahi 24 24 85 0.147569 0.249684 0.638463 0.255032 0.193127 3.54 3.54 

Terril de l'Héribus 
Envahi 17 14 53 0.222689 0.33053 0.636542 0.364633 0.199217 3.12 3.79 

Non envahi 24 23 70 0.126812 0.40643 0.640119 0.139356 0.198787 2.92 3.04 

Terril d'Havré 
Envahi 7 13 23 0.252747 0.414064 0.505332 0.133892 0.332419 3.29 1.77 

Non envahi 19 29 75 0.136116 0.238406 0.58792 0.357967 0.228769 3.95 2.59 

Terril d’Élouges 
Envahi 8 12 16 0.166667 0.667695 0.430438 0.065 0.113069 2 1.33 

Non envahi 14 20 47 0.167857 0.385914 0.553148 0.244185 0.289615 3.36 2.35 
Terril Bayemont-Saint-

Charles 
Envahi 17 20 39 0.114706 0.43477 0.567585 0.092689 0.101271 2.29 1.95 

Non envahi 16 26 61 0.146635 0.351832 0.583653 0.130603 0.450457 3.81 2.35 

Terril Belle vue du huit Envahi 17 20 50 0.147059 0.393836 0.59335 0.156013 0.220007 2.94 2.5 
Non envahi 9 15 36 0.266667 0.41782 0.536428 0.362316 0.255327 4 2.4 

Terril de Nimy Envahi 22 23 56 0.110672 0.36844 0.601894 0.099385 0.196682 2.55 2.43 
Non envahi 20 22 67 0.152273 0.404742 0.618765 0.152735 0.25628 3.35 3.05 

Terril du Grand 
Buisson 

Envahi 8 13 20 0.192308 0.119368 0.439417 0.2327 0.165597 2.5 1.54 
Non envahi 21 32 79 0.11756 0.354666 0.559665 0.177989 0.25545 3.76 2.47 

Terril du Quesnoy Envahi 2 4 6 0.75 0 0.18625 0.886076 0.924779 3 1.5 
Non envahi 27 42 115 0.101411 0.325824 0.596263 0.18459 0.169134 4.26 2.74 

Terril Naye-à-bois 
Envahi 9 13 28 0.239316 0.433623 0.552821 0.23892 0.320412 3.11 2.15 

Non envahi 23 22 63 0.124506 0.272098 0.60495 0.196984 0.222817 2.74 2.86 



 

 

Terril Rieu-du-Cœur Envahi 11 12 27 0.204545 0.189081 0.531979 0.358041 0.267117 2.45 2.25 
Non envahi 23 25 71 0.123478 0.316822 0.580848 0.283252 0.158586 3.09 2.84 

Terril Sacré-Français  
Envahi 16 21 54 0.160714 0.384359 0.582894 0.226407 0.172459 3.38 2.57 

Non envahi 21 21 76 0.172336 0.312051 0.605256 0.335395 0.143887 3.62 3.62 

 
 
 



 

 

Tab. S11 | Métriques décrivant les réseaux de pollinisation des terrils hainuyers étudiés 
incluant Apis mellifera. Les différentes métriques sont indiquées pour chaque site non envahi 
de chaque terril et chaque échantillonnage lors du pic d’abondance d’Apis mellifera (i.e., juin, 
juillet et août).  
 

Terril Mois 
Abondance 
des abeilles 

sauvages 

Richesse 
des 

abeilles 

Richesse 
des 

plantes 

Richesse 
des 

interactions 
H2’ 

Niche 
overlap 

des 
abeilles 

Degree 
des 

abeilles 
sauvages 

Terril de la 
Marcasse 

Juin 30 6 4 10 0.363842 0.287318 1.4 
Juillet 42 18 8 24 0.598625 0.202499 1.12 
Août 30 10 5 14 0.721923 0.15796 1.22 

Terril Saint-
Antoine 

Juin 31 9 7 17 0.326239 0.36969 1.5 
Juillet 7 6 5 10 0.68405 0.417667 1 
Août 9 7 4 10 0.340095 0.590476 1.5 

Coron des 
Anges 

Juin 36 11 3 16 0.48059 0.396858 1.4 
Juillet 45 9 6 14 0.711688 0.185934 1.5 
Août 37 13 7 19 0.677613 0.2542 1.42 

Terril de 
l'Héribus 

Juin 25 12 5 17 0.440156 0.385776 1.27 
Juillet 32 13 7 14 0.938487 0.130178 1.08 
Août 15 11 5 13 0.627211 0.242424 1.2 

Terril 
d’Havré 

Juin 27 10 6 19 0.535932 0.26959 1.78 
Juillet 28 10 3 14 0.589175 0.551812 1.22 
Août 31 8 4 9 0.852672 0.359094 1.14 

Terril 
d’Élouges 

Juin 6 5 3 5 1 0.3 1 
Juillet 30 7 9 15 0.704115 0.189426 2 
Août 35 11 4 13 0.872144 0.277403 1.18 

Terril 
Bayemont-

Saint-Charles 

Juin 32 9 5 15 0.302041 0.304487 1.38 
Juillet 24 4 5 9 0.687266 0.197269 1.33 
Août 47 7 8 17 0.53056 0.262067 2 

Terril Belle 
vue du huit 

Juin 1 2 3 3 1 0 1 
Juillet 11 5 4 7 0.461514 0.350198 1 
Août 38 9 4 12 0.848993 0.260113 1.25 

Terril de 
Nimy 

Juin 20 8 5 9 0.819747 0.147931 1.14 
Juillet 38 12 9 19 0.759113 0.135425 1.36 
Août 22 7 6 10 0.942103 0.127166 1.33 

Terril du 
Grand 

Buisson 

Juin 29 10 6 14 0.81075 0.174275 1.33 
Juillet 23 9 5 13 0.777672 0.183535 1.25 
Août 11 7 7 8 1 0.031746 1 

Terril du 
Quesnoy 

Juin 16 10 8 17 0.28162 0.448046 1.22 
Juillet 46 13 10 21 0.646234 0.193279 1.25 
Août 13 5 6 11 0.489253 0.162735 1.5 

Terril Naye-
à-bois 

Juin 21 14 7 18 0.63026 0.146035 1.15 
Juillet 7 4 6 9 0.398852 0.445742 1.67 
Août 15 11 2 12 0.730606 0.566567 1 

Terril Rieu-
du-Cœur 

Juin 19 11 6 16 0.569298 0.217696 1.3 
Juillet 10 9 4 12 0.530783 0.287628 1.12 
Août 23 11 7 17 0.183175 0.716719 1.4 



 

 

Terril Sacré-
Français  

Juin 29 8 4 13 0.724272 0.317004 1.43 
Juillet 19 13 6 21 0.504426 0.360921 1.25 
Août 2 2 2 2 0 0 1 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



 

 

Tab. S12 | Résultats des analyses statistiques. Pour chaque test, les paramètres et les résultats 
sont compilés pour l’analyse de l’impact de B. davidii sur les réseaux de pollinisation des terrils 
échantillonnés. Les p-values significatives (p < 0,05) sont indiquées en gras.  
 

1. Effet de la présence-absence de B. davidii (GLMMs1) 

Variable réponse Distribution Estimate Std. error p-value 

Richesse spécifique (abeilles) Poisson 0,567 0,099 <0,0001 

Richesse spécifique (plantes) Négative binomiale 1 0,522 0,110 <0,0001 

Richesse des interactions Négative binomiale 1 0,810 0,139 <0,0001 

Connectance Gamma 2,291 0,678 <0,0001 

Spécialisation H2’ Gaussienne -0,006 0,043 0,897 

Robustesse Bêta 0,353 0,119 0,003 

Niche overlap (abeille) Bêta -0,091 0,277 0,743 

Niche overlap (plante) Bêta -0,251 0,291 0,390 

Degree (abeille) Gaussienne 0,649 0,169 0,0001 

Degree (plante) Gaussienne 0,729 0,148 <0,0001 

2. Effet du gradient d’invasion de B. davidii (GLMs2) 

Variable réponse Distribution Estimate Std. error p-value 

Richesse spécifique (abeilles) Gaussienne 0,192 0,059 0,001 

Richesse spécifique (plantes) Gaussienne 0,238 0,075 0,002 

Richesse des interactions Gaussienne 0,743 0,184 <0,0001 

Connectance Gaussienne -0,004 0,001 0,005 

Spécialisation H2’ Gaussienne 0,0003 0,002 0,820 

Robustesse Gaussienne 0,003 0,001 <0,0001 

Niche overlap (abeille) Gaussienne -0,004 0,002 0,057 

Niche overlap (plante) Gaussienne -0,005 0,002 0,008 

Degree (abeille) Gaussienne 0,006 0,006 0,271 

Degree (plante) Gaussienne 0,011 0,004 0,012 
1 GLMM = Modèle linéaire généralisé mixte 
2 GLM = Modèle linéaire généralisé 

 
 
 



 

 

Tab. S13 | Résultats des analyses statistiques. Pour chaque test, les paramètres et les résultats 
sont compilés pour l’analyse de l’impact de A. mellifera sur les réseaux de pollinisation des 
terrils étudiés. Les p-values significatives (p < 0,05) sont indiquées en gras.  
 

Effet de l’abondance d’A. mellifera (GLMMs1) 

Variable réponse Distribution Estimate Std. error p-value 

Abondance (abeilles sauvages) Négative binomiale 1 0,041 0,054 0,440 

Richesse spécifique (abeilles) Poisson -0,003 0,034 0,922 

Richesse spécifique (plantes) Négative binomiale 2 -0,023 0,042 0,595 

Richesse des interactions Négative binomiale 1 0,041 0,035 0,242 

Spécialisation H2’ Gaussienne -0,063 0,021 0,002 

Niche overlap (abeilles) Bêta 0,362 0,008 <0,0001 

Degree (abeilles sauvages) Gamma -0,012 0,013 0,378 

Degree (Bombus sensu stricto) Poisson 0,066 0,079 0,400 

Degree (Bombus lapidarius) Poisson 0,082 0,156 0,602 

Degree (Bombus pascuorum) Poisson -0,036 0,085 0,673 
1 GLMM = Modèle linéaire généralisé mixte 
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