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RÉSUMÉ 

La restauration des écosystèmes côtiers est désormais considérée comme une priorité afin de 

soutenir le rétablissement de leurs services écosystémiques. En Méditerranée, de nombreux 

projets ont été menés au cours des dernières décennies pour tenter de restaurer les herbiers 

endémiques de Posidonia oceanica (L.) Delile. Cependant, dôimportantes lacunes scientifiques 

persistent concernant la transplantation de cette espèce, notamment concernant les 

performances de différentes méthodes de fixation des transplants et de différentes origines 

de boutures. Cette th¯se avait pour objectif dô®valuer lôefficacit® relative de trois m®thodes de 

transplantation utilisant des matériaux biodégradables et de déterminer la performance de 

deux origines de boutures : des boutures naturellement d®croch®es de lôherbier d®rivantes sur 

le fond (i.e., bout ures-®paves) et des boutures pr®lev®es au sein dôherbiers donneurs. Pour 

répondre à ces objectifs, un suivi sur trois ans a été mené en baie de Calvi (Corse, France), 

où 693 boutures ont été transplantées sur de la matte morte en testant trois méthodes de 

transplantation : individuelle (agrafe métallique), tridimensionnelle souple (géotextile en fibres 

de noix de coco) et tridimensionnelle rigide (élément BESE). La performance de ces méthodes 

de transplantation et origines de boutures a été évaluée sur base dôun suivi du taux de survie, 

du rapport coût-bénéfice, mais également de la dynamique morphologique, microbiologique, 

physiologique et biochimique des transplants et des herbiers de référence.  

 

Les méthodes de fixation individuelles présentent un très bon rapport coût-bénéfice mais sont 

adaptées uniquement dans des zones à faible hydrodynamisme et sur de la matte morte peu 

altérée physiquement. Les structures tri-dimensionnelles rigides sont coûteuses mais 

permettent dôobtenir de bons taux de survie dans des zones ¨ hydrodynamisme important. Les 

méthodes qui permettent un contact direct entre les transplant s et la matte morte favorisent 

le développement du système racinaire et lô®tablissement dôune structure des communautés 

bactériennes similaire à celle des herbiers naturels. Les boutures-épaves présentent des 

performances similaires aux boutures issues de lôherbier en termes de taux de survie et de 

morphologie foliaire et  racinaire.  Cependant, les boutures pr®lev®es dans lôherbier ont une 

structure du microbiome racinaire, ainsi que des traits physiologiques et biochimiques plus 

similaires aux herbiers naturels que les boutures-épaves deux ans après transplantation.  Les 

diff®rences physiologiques et biochimiques sôestompent deux ans après la transplantation. Ces 

r®sultats sugg¯rent une meilleure performance des boutures issues de lôherbier durant les deux 

premières années qui suivent la transplantation. Ces travaux de thèse apportent de nombreux 

éléments de réponse à des axes majeurs de recherche et développement concernant la 

transplantation des herbiers de P. oceanica. 



 
 

ABSTRACT 

 The restoration of coastal ecosystems is now considered a priority to support the recovery of 

their ecosystem services. In the Mediterranean Sea, numerous projects have been carried out 

over the past decades to restore the endemic Posidonia oceanica (L.) Delile meadows. 

However, major knowledge gaps remain regarding the transplantation of this species, 

particularly with respect to the performance of different anchoring techniques and donor 

sources. This thesis aimed to assess the relative efficiency of three transplantation methods 

using biodegradable materials and to evaluate the performance of two donor sources: naturally 

detached fragments drifting on the seafloor (i.e., storm -fragments) and cuttings harvested 

from donor meadows. To address these objectives, a three-year monitoring program was 

conducted in Calvi Bay (Corsica, France), where 693 cuttings were transplanted onto dead 

matte using three transplantation techniques: individual fixation (iron staples), soft three -

dimensional structures (coconut fiber mats), and rigid three -dimensional structures (BESE 

elements). The performance of these transplantation methods and donor sources was 

evaluated based on survival rate, costïbenefit ratio, and the morphological, microbiological, 

physiological, and biochemical dynamics of transplants compared with reference meadows.  

 

Individual fixation methods showed an excellent costïbenefit ratio but were suitable only in 

low-hydrodynamic areas with minimally degraded dead matte. Rigid three-dimensional 

structures were more expensive but achieved high survival rates in high-hydrodynamic 

environments. Methods allowing direct contact between transplants and the matte promoted 

root system development and the establishment of bacterial communities resembling those of 

natural meadows. Storm-fragments performed similarly to donor cuttings in terms of survival , 

leaf and root morphology. However, donor cuttings displayed root microbiome structure as 

well as physiological and biochemical traits more similar to natural meadows than storm-

fragments two years after transplantation. Physiological and biochemical differences between 

the two donor sources diminished after two years, suggesting that donor cuttings outperform 

storm-fragments during the first two years following transplantation.  This thesis provides key 

insights into major research and development issues related to the transplantation of P. 

oceanica meadows. 
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Un jour, dit la légende, il y eut un immense incendie de forêt.  
 

Tous les animaux terrifiés, atterrés, observaient impuissants le désastre qui 
sô®tendait sous leurs yeux. 

 
Seul le petit colibri sôactivait, allant chercher quelques gouttes avec son bec pour les 

jeter sur le feu.  
 

Après un moment, le tatou, agacé par cette agitation qui lui semblait dérisoire, lui dit 
: 
 

ç Colibri ! Tu nôes pas fou ? Ce nôest pas avec ces gouttes dôeau que tu vas ®teindre 
le feu ! »  

 
Et le colibri lui répondit : « Je le sais, mais je fais ma part. »  

 
 

Légende amérindienne 
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Chapitre I  

Introduction générale  
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óóThe next century will, I believe, be the era of restoration in ecology.ôô 
 

ïE.O. Wilson (1992). 

 

1.  Lô®cologie de la restauration : une science en plein essor  

La décennie 2021-2030 a été proclamée par les Nations Unies comme la Décennie pour la 

restauration des écosystèmes, appelant les pays du monde entier à mettre un terme à la 

dégradation des milieux naturels et à restaurer ceux déjà  endommagés (UNEP, 2021). De 

plus, en février 2024, le Parlement européen a adopté la Loi sur la restauration de la nature. 

Dans le cadre de cette l®gislation, les £tats membres de lôUnion europ®enne sont tenus de 

restaurer au moins 30 % des habitats terrestres et marins en mauvais ®tat dôici 2030, 60 % 

dôici 2040 et 90 % dôici 2050. Depuis plusieurs d®cennies, lô®cologie de la restauration connait 

un essor consid®rable, accompagn®e dôune multiplication de projets sur le terrain. Cette 

discipline scientifique relativement récente trouve ses origines dans les années 1930 avec les 

travaux dôAldo Leopold, professeur à lôUniversit® du Wisconsin-Madison aux États-Unis. 

Considéré comme un pionnier du domaine, il initia les premiers projets de restauration 

écologique en reconstruisant les prairies indigènes du Wisconsin, caractéristiques des 

paysages nord-américains du XIXe siècle, avant lôarriv®e des premiers colons (ALF, 2005). En 

1987, la Society for Ecological Restoration fut fondée aux États-Unis afin de structurer et 

promouvoir les pratiques et politiques de restauration des écosystèmes ¨ lô®chelle 

internationale (Dutoit, 2011).  

 

En France, lô®mergence de cette discipline a ®t® plus tardive. Lôadoption de la loi relative ¨ la 

protection de la nature (Loi n° 76-629 du 10 juillet 1976 )  a marqué une première avancée en 

instaurant lôobligation dô®viter,  de réduire ou de compenser les impacts environnementaux 

des projets dôam®nagement du territoire  (Gallet et al., 2017) . Cependant, cette l®gislation nôa 

pas conduit au d®veloppement dôactions concrètes de restauration écologique (Barnaud, 

1995). Il fallut attendre 1989 pour quôun premier symposium dédié à la restauration des 

®cosyst¯mes soit organis® en France, ¨ lôoccasion dôun projet de r®habilitation du marais 

Vernier en Haute-Normandie (Pfeiffer, 2007). Depuis cet ®v®nement fondateur, lôint®r°t des 

pouvoirs publics pour lô®cologie de la restauration nôa cess® de croitre, entrainant une 

multiplication des initiatives.  

 

Lôadoption des Grenelles de lôEnvironnement en 2008 a marqué un tournant décisif. Lôarticle 

23 des Grenelles I et II a imposé la mise en place de mesures de compensation écologique 



3 
 

dans le cadre de la Trame verte et bleue, un réseau de continuités écologiques terrestres et 

aquatiques ¨ lô®chelle du territoire national fran­ais, ¨ lôexception du milieu marin (Gauthier-

Clerc et al., 2014 ; Bergès et al., 2010).  Un an plus tard, en février 2009, le Grenelle de la 

Mer est venu compléter les engagements des Grenelles de lôEnvironnement en instaurant une 

Trame bleue marine. Cette dernière élargit ainsi le concept de connectivité écologique aux 

espaces littoraux et marins. Cette initiative vise à préserver, gérer et restaurer les corridors 

biologiques marins et côtiers, renforçant ainsi la cohérence écologique des milieux aquatiques 

en France (Le Livre Bleu des engagements du Grenelle de la Mer, 2009). 

 

a. Définitions et concepts clés 

Lô®cologie de la restauration est aujourdôhui couramment définie comme le processus visant à 

assister, de mani¯re intentionnelle, le r®tablissement dôun ®cosyst¯me consid®r® comme 

dégradé ou détruit. Ce rétablissement est généralement envisagé comme un retour ¨ lô®tat 

originel en termes de composition des espèces, de structure des communautés et de 

fonctionnement écologique (SER, 2004). Toutefois, cette définition idéaliste de la restauration 

est rarement applicable dans la réalité, car les dommages écologiques subis par les 

écosystèmes sont souvent irréversibles. En pratique, il sôagit fréquemment de 

« réhabilitation è, côest-à-dire du rétablissement de certaines fonctions écologiques 

essentielles, sans pour autant restaurer intégralement un écosystème à son état initial (Choi, 

2007). Cette distinction est dôautant plus importante que la sélection dôun état de référence 

pour guider la restauration est souvent arbitraire et subjective  (Choi, 2007). En effet, la 

perception de la normalit® ®cologique varie dôune g®n®ration ¨ lôautre, un ph®nom¯ne connu 

sous le nom dôamn®sie g®n®rationnelle ou syndrome du changement de base (óshifting baseline 

syndromeô en anglais) (Leather & Quicke, 2009 ; Papworth et al., 2009  ; Soga & Gaston, 2018). 

Ce concept, introduit par Pauly (1995) dans le domaine de la gestion des pêches, met en 

évidence la tendance des scientifiques et gestionnaires à considérer comme normaux les 

niveaux actuels dôabondance et de diversit®, sans tenir compte des déclins historiques. Ainsi, 

chaque g®n®ration int¯gre progressivement la rar®faction des esp¯ces et lôappauvrissement 

de la biodiversité comme un état de référence, effaçant progressivement la mémoire des 

conditions écologiques passées. Pour ces raisons, et afin de simplifier la terminologie dans ce 

manuscrit, les termes « restauration » et «  réhabilitation » seront employés de manière 

interchangeable. 

 

La restauration implique ainsi diverses actions visant à rétablir partiellement, ou totalement un 

®tat proche de lô®tat de r®f®rence dôun ®cosyst¯me. Les interventions varient, allant de la non-
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intervention ¨ la r®introduction dôesp¯ces. Trois grandes approches sont généralement 

distinguées. La première, la restauration ou régénération naturelle est la plus simple à mettre 

en place et est appliquée à des milieux peu dégradés où des populations saines environnantes 

permettent, sur une échelle de temps raisonnable de recoloniser le milieu dégradé après 

cessation des activités néfastes (ex : am®lioration de la qualit® de lôeau, r®glementation sur 

lôancrage) (Figure 1.1). La deuxième, la restauration ou régénération assistée est utilisée 

lorsque les conditions environnementales ne sont plus adéquates afin de favoriser ensuite le 

rétablissement naturel des composantes biotiques (ex : cr®ation dôhabitats artificiels) (Figure 

1.1). Ces deux approches sont souvent regroupées sous le terme de « restauration passive ». 

La troisième, la reconstruction ou restauration dite «  active » demande des moyens plus 

importants et est employée pour des écosystèmes fortement dégradés. Elle nécessite de 

réduire, voire dô®liminer toutes les causes de dégradation, de restaurer les composantes 

biotiques et abiotiques, et de réintroduire certaines espèces (Figure 1.1) (Atkinson & Bonser, 

2020).  

 

 

Figure 1 .1.  Modèle conceptuel de la dégradation des écosystèmes et des solutions apportées par 
différents niveaux de restauration. Les creux dans le diagramme représentent des points de stabilité 
dans lesquels un écosystème peut rester dans un état stable avant d'être déplacé (par un événement 
ou un processus de restauration ou de dégradation) par-dessus une barrière (représentée par les barres 
grises dans le diagramme) vers un degré de fonctionnalité supérieur ou inférieur ( McDonald et al., 
2016). 
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Une composante essentielle de lô®cologie de la restauration concerne lô®valuation de réussite 

des op®rations de restauration ®cologique. La s®lection dôindicateurs de réussite est 

primordiale pour garantir les trajectoires initiées lors des projets de restauration et les valider 

rapidement, tout en minimisant  les suivis couteux sur le long terme (Gauthier-Clerc et al., 

2014). Un projet de restauration correctement planifié vise à atteindre des objectifs clairement 

définis dès le départ, reflétant  les attributs essentiels de l'écosystème de référence (SER, 

2004). Malgré la multiplication des projets de restauration et lôimportance du suivi et de 

lô®valuation de leur succ¯s, les retours dôexp®rience d®taill®s et critiques restent rares (Suding, 

2011). En effet, il est fréquent que les objectifs initiaux soient mal définis, que le suivi du 

projet soit insuffisant ou que les données quantitatives fassent défaut. Ces lacunes entravent 

la compréhension et lôam®lioration des pratiques de restauration ®cologique (Hobbs, 2007 ; 

Wortley et al., 2013) . Concernant les paramètres fréquemment évalués, la majorité des études 

se focalisent sur des indicateurs écologiques, tels que la diversité biologique ou les fonctions 

écosystémiques (Ruiz-Jaen & Aide, 2005). En revanche,  les paramètres socio-économiques 

sont rarement  intégrés dans les objectifs de départ et les plans de suivi (De Groot et al., 2013 

; Hobbs, 2007; Martin, 2017) . Pour conclure, il est essentiel de définir des objectifs adaptés à 

chaque projet, en fonction de son ampleur et des motivations sous-jacentes à l'effort de 

restauration (Ehrenfeld, 2000). Une approche intégrative, combinant des dimensions 

écologiques et sociales, notamment lô®valuation ®conomique des services ®cosyst®miques 

post-restauration, apparait indispensable lors de la mise en place dôop®rations de restauration 

écologique (Hobbs, 2007). 

 

b. La restauration des écosystèmes marins : prise de conscience 

Les marais salants, les herbiers marins, les forêts de macroalgues, les récifs de bivalves, les 

récifs coralliens et les mangroves sont des écosystèmes côtiers extrêmement productifs qui 

abritent une biodiversité remarquable (James et al., 2024 ; Lau, 2013). Malheureusement, ces 

habitats uniques ont considérablement régressé au cours de ces dernières décennies et 

disparaissent à un rythme alarmant. Il a été estimé que le ur taux de perte est plus rapide que 

celui des forêts tropicales ¨ lô®chelle mondiale (Duarte et al., 2008) .  En 2008, plus de 40 % 

de lôespace marin global était affecté par diverses pressions anthropiques, et en 2014, 66 % 

subissaient des impacts cumulatifs de plus en plus conséquents (IPBES, 2019). Toutefois, il 

convient de nuancer ces observations : la perte de biodiversité dans les océans est moins 

marquée quôen milieu terrestre, et  de nombreuses populations dôespèces marines peuvent se 

rétablir une fois les pressions réduites ou supprimées (Duarte et al., 2020; McCauley et al., 

2015). Pourtant, comparée à la restauration des écosystèmes terrestres, celle des écosystèmes 
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marins demeure un domaine relativement récent, avec un nombre de projets en cours encore 

limité (Blignaut et al., 2013  ; Elliott et al., 2007  ; Saunders et al., 2020 ; Stewart-Sinclair et 

al., 2020). Plusieurs facteurs expliquent ce retard : la mise en îuvre de tels projets en milieu 

marin est plus complexe, les co¾ts financiers sont ®lev®s, et lôincertitude quant aux r®sultats 

limite la confiance des investisseurs et des décideurs (Saunders et al., 2020). Si certains 

processus, comme les interactions entre sédiments et hydrographie ou la qualité des sédiments 

apr¯s une pollution, sont relativement bien ®tudi®s, dôautres restent encore mal compris. Par 

exemple, les cons®quences ®cologiques dôune r®introduction dôesp¯ces ou la taille minimale 

requise dôune population pour assurer sa viabilité sont des paramètres encore incertains. Ce 

manque de connaissances a constitué un frein majeur au développement et au financement 

des opérations de restauration écologique en milieu marin (Elliott et al., 2007).  

Les premiers projets de restauration en milieu marin ont émergé dans les années 1960 

et connaissent actuellement une expansion, en particulier pour certaines espèces côtières 

formatrices dôhabitat comme les r®cifs dôhuitres (Figure 1.2) (Duarte et al., 2020) . En revanche, 

pour dôautres habitats tels que les forêts de kelp, la restauration en est encore à ses débuts, 

avec moins de 100 projets recensés ¨ lô®chelle mondiale en 2020 (Figure 1.2) (Duarte et al., 

2020). De plus, la majorité des projets de restauration en milieu marin sont concentrés en 

Amérique du Nord, en Europe et en Australie, où des réglementations imposent des mesures 

de compensation/restauration et o½ les ressources financi¯res permettent dôassumer les couts 

financiers importants de ces initiatives (Elliott et al., 2007) .  

 

Figure 1.2.   Augmentation du nombre de projets de restauration en milieu marin de 1960 à 
2020 (Duarte et al., 2020).  
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Lô®volution temporelle de la restauration des ®cosyst¯mes marins c¹tiers révèle que cette 

discipline sôest d®velopp®e sur une p®riode bien plus courte que la restauration des milieux 

terrestres, ce qui explique en partie son efficacité encore limitée. Toutefois, compte tenu de 

son développement récent et des connaissances encore relativement lacunaires, il est probable 

que la restauration des milieux marins progresse rapidement au cours des prochaines 

décennies et devienne une stratégie d'intervention efficace pour la réhabilitation des 

écosystèmes côtiers. Malgré cette relative immaturité, plusieurs projets de restauration 

dô®cosyst¯mes c¹tiers ont d®j¨ rencontré un succès notable. Des initiatives de grande 

envergure ont permis la restauration de plus de 1000 hectares de mangroves, de marais 

salants et dôherbiers marins, avec des résultats démontrant leur persistance sur plusieurs 

décennies (Saunders et al., 2020). Par exemple, la réserve de biosphère de la forêt de 

mangrove de Can Gio, au Vietnam, avait ®t® fortement d®grad®e par lô®pandage dôagent 

orange durant la guerre du Vietnam. Entre 1978 et 1998, 31 000 hectares ont été restaurés. 

Comparée à une foret naturellement régénérée, la forêt de Can Gio présente une structure de 

végétation et une capacité de stockage de carbone similaires, tout en abritant une plus grande 

diversité végétale (Nam et al., 2016). En Floride, aux États-Unis, une étude portant sur 

plusieurs sites dôherbiers marins a révélé que la plupart des herbiers restaur®s jusquô¨ 32 ans 

auparavant étaient toujours en place, avec une couverture et une composition d'espèces 

similaires à celles des herbiers de référence (Rezek et al., 2019). Toutefois, de nombreuses 

questions restent à explorer pour favoriser le développement de cette discipline dans les 

années à venir. Il sera notamment n®cessaire dô®tablir un inventaire complet des zones 

restaurées à ce jour et de cartographier à grande échelle les sites potentiellement appropriés 

pour de futures opérations de restauration (Duarte et al., 2020  ; Waltham et al., 2020). Il est 

également essentiel de déterminer la vulnérabilité des écosystèmes marins restaurés face aux 

effets du changement climatique, ainsi que la variabilité spatio-temporelle des services 

écosystémiques quôils fournissent (Saunders et al., 2020 ; Waltham et al., 202 ).  

 

c. Lôing®nierie ®cologique et les solutions fond®es sur la nature  

Dans la continuit® du d®veloppement de lô®cologie de la restauration, le concept dôing®nierie 

écologique a émergé afin de faire le lien entre lô®cologie et lôing®nierie. Cette discipline a été 

introduite par lôing®nieur Howard Odum dans les ann®es 1960 et d®finie comme lôoptimisation 

de la mise en îuvre de projets dôing®nierie sôappuyant sur les processus des écosystèmes 

naturels (Odum & Odum, 2003). Depuis, cette définition a été affinée. Les principaux objectifs 

de lôing®nierie ®cologique sont désormais axés sur la restauration dô®cosyst¯mes fortement 

dégradés par lôactivit® humaine et sur la conception de systèmes écologiques pouvant 
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constituer une alternative aux infrastructures artificielles pour répondre à divers besoins 

humains (Bergen et al., 2001 ; Mitsch, 2012 ; Mitsch & Jørgensen, 2003). Ce second objectif 

rejoint la d®finition des solutions fond®es sur la nature (ónature-based solutionsô en anglais) 

proposée par lôUICN : «  les actions visant à protéger, gérer de manière durable et restaurer 

des écosystèmes naturels ou modifiés pour relever directement les défis de société de manière 

efficace et adaptative, tout en assurant le bien -être humain et en produisant des bénéfices 

pour la biodiversité. » (Cohen-Shacham et al., 2016). Grace aux nombreux services 

écosystémiques quôils fournissent, les écosystèmes naturels sont de plus en plus intégrés 

comme alternatives ou compléments aux infrastructures artificielles (Seddon et al., 2020). Un 

exemple bien documenté dôapplication en milieu marin concerne la protection c¹ti¯re (Borsje 

et al., 2011) . En effet, certains écosystèmes côtiers, comme les herbiers marins et les récifs 

de bivalves, jouent un rôle clé dans la protection du littoral contre lô®rosion et les inondations 

(Figure 1.3). Ces espèces dites « ingénieures » contribuent à atténuer  ces phénomènes grâce 

à plusieurs processus écologiques, notamment lôamortissement des vagues, lôaccumulation de 

sédiments et la stabilisation des fonds marins (Borsje et al., 2011 ; Gracia et al., 2018 ; Morris 

et al., 2018) .  

 

 

Figure 1.3.  Services écosystémiques apportés par les herbiers marins (Gamble et al., 2021). 

 

En outre, l'utilisation de ces écosystèmes pour la protection côtière peut sôav®rer plus rentable 

à long terme que les infrastructures traditionnelles telles que les digues ou les brise-lames. Par 

exemple, dans l'estuaire d'Humber, au Royaume-Uni,  une ®tude a montr® quôapr¯s 25 ans, la 

restauration des marais salants était économiquement plus avantageuse que le maintien des 

digues (Turner et al., 2007) . En raison de leurs nombreux avantages tant écologiques 
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quô®conomiques, ces écosystèmes suscitent un intérêt croissant pour  être restaurés ou recréés 

afin de compléter, voire remplacer, certaines infrastructures artificielles de protection côtière  

(Spalding et al., 2014 ; Temmerman et al., 2013 ).  
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2.  La Méditerranée  : une mer dôexception sous pressions 

 

a. Un océan miniature 

La Mare medi terraneum, en latin, désigne la Méditerranée comme une « mer au milieu de la 

terre », encadrée par lôEurope, lôAsie et lôAfrique. Elle est la plus vaste (2 969 000 km²) et la 

plus profonde (5 267 m) des mers semi-fermées sur Terre (Coll et al., 2010). Elle couvre 0,7 

% de la surface totale des océans, 0,3 % du volume total , et sa profondeur moyenne est de 

1500 m (Bethoux et al., 1999) . La Méditerranée est souvent qualifiée dô « océan miniature », 

où divers processus oc®anographiques, tels que la formation dôeau dense ou la circulation 

thermohaline, se produisent à une échelle réduite mais similaire à celle des océans  (Bethoux 

et al., 1999). Elle est connect®e ¨ lôAtlantique par le d®troit de Gibraltar (13 km de large)  à 

lôouest, et à la mer de Marmara et la mer Noire par le détroit des Dardanelles ¨ lôest. Elle est 

également reliée à la mer Rouge par le canal de Suez depuis 1869. Le canal de Sicile divise la 

Méditerranée en un bassin oriental (1,65 million de km²) et un bassin occidental (0 ,85 million 

de km²)  (Coll et al., 2010 ; Sebastián et al., 2021). La Méditerranée se distingue par plusieurs 

caractéristiques uniques.  Les eaux méditerranéennes entre 300 et 500 m de profondeur sont 

homogènes en température (homothermie) jusquôaux plaines abyssales, avec une temp®rature 

constante dôenviron 13 °C (Bethoux et al., 1999 ; Coll et al., 2010) . A profondeur équivalente, 

la temp®rature est dôenviron 2 °C dans lôAtlantique (Bethoux et al., 1999) . La Méditerranée est 

une mer fortement salée, avec une salinité comprise entre 37,5 et 39,5 psu, bien supérieure 

à celle des océans voisins (Coll et al., 2010).  

 

La Méditerranée a connu une histoire géologique complexe, notamment une période 

dôisolement du reste des oc®ans qui a conduit ¨ son assèchement presque total lors de la crise 

messinienne, il y a environ 5,96 millions dôann®es. Cet évènement a entrainé des changements 

drastiques du climat, du niveau de la mer et de la salinité (Garcia-Castellanos et al., 2009). 

Aujourdôhui, la M®diterran®e est caractérisée par un climat continental  marqué avec des étés 

chauds et secs et des hivers doux et humides (Giorgi & Lionello, 2008). Ce climat entraine une 

évaporation importante, responsable dôun bilan hydrique négatif , car les faibles précipitations 

et les apports fluviaux sont insuffisants pour compenser les pertes par évaporation. Ce déficit 

hydrique est compensé par un apport dôeaux de surface en provenance de lôAtlantique, qui 

transitent par le détroit de Gibraltar  (Bethoux et al., 1999 ; Coll et al., 2010) . Par ailleurs, la 

température moyenne des eaux de surface de la Méditerranée varie fortement selon les 

saisons et pr®sente un gradient marqu® dôouest en est ainsi que du nord au sud du bassin 

(Figure 1.4) (Hopkins, 1985 ; Pisano et al., 2020). 
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Figure 1.4. Moyenne de la température (°C) des eaux de surface de la Méditerranée de 1982 à 2018 
(Pisano et al., 2020). 

 
 

b. Oligotrophie : caractéristique intrinsèque de la Méditerranée 

Lôentr®e des eaux de surface de lôAtlantique via le d®troit de Gibraltar, combinée à la descente 

en profondeur des masses dôeau refroidies au niveau du golfe du Lion, du nord de lôAdriatique 

et du nord de la mer Égée génère une circulation thermohaline ¨ lô®chelle de la Méditerranée 

(Lejeusne et al., 2010). Ce flux dôeaux de surface venant de lôAtlantique est principalement dû 

¨ lô®vaporation intense dans le bassin occidental, qui entraine une baisse localisée du niveau 

dôeau de la mer ainsi quôune augmentation de la salinit® dôouest en est. Ce gradient crée un 

courant dôeau froide et relativement peu sal®e qui p®n¯tre dans la M®diterran®e via le d®troit 

de Gibraltar (Coll et al., 2010). La faible profondeur et lô®troitesse du d®troit limitent le mélange 

entre les différentes couches dôeau, ne permettant quôun apport en eaux de surface (Sebastián 

et al., 2021) . Ces eaux de surface nô®tant pas enrichies par un ph®nom¯ne dôupwelling, elles 

restent relativement pauvres en nutriments (Bethoux et al., 1999) . Malgré cet apport limité, 

les nutriments fournis par les eaux de surface atlantiques, combinés au brassage hivernal des 

eaux de surface avec les eaux plus profondes, favorisent une productivité primaire légèrement 

plus élevée dans le bassin occidental. Outre cette contribution, les principales sources de 

phosphore, dôazote et de silice proviennent des apports fluviaux, des dépôts atmosphériques 

et des poussières sahariennes (Bethoux et al., 1999 ; Estrada, 1996). La productivité primaire 

de la Méditerranée ne représente quôenviron 1% de la productivité primaire g lobale (Uitz et 

al., 2010). Cependant, certains organismes photosynthétiques, tels que les herbiers de 

magnoliophytes marines, ont développé des adaptations remarquables à cette faible 
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disponibilité en nutriments, leur permettant de maintenir une  biomasse et une productivité 

importantes. On parle de système « LNHC » pour « Low Nutrients ï High Chlorophyll » (Gobert 

et al., 2002) .  

 
c. Point chaud de la biodiversité : endémisme et espèces invasives  

Lôhistoire g®ologique et les conditions oc®anographiques particuli¯res de la Méditerranée ont 

favorisé lôexpansion dôune grande richesse dôesp¯ces et dôun fort taux dôend®misme faisant de 

la Méditerranée un point chaud mondial de biodiversité (Bianchi et al., 2012 ; Coll et al., 2010 

; Lejeusne et al., 2010) . Bien quôelle ne représente que 0,7 % de la surface totale des océans 

et 0,3 % de leur volume total, elle abrite entre 4 et 18  % des espèces marines mondiales 

(Bianchi & Morri, 2000 ; Bianchi et al., 2012) . Parmi les 17 000 espèces recensées en 

Méditerranée, environ un quart sont endémiques (Bianchi et al., 2012 ; Coll et al., 2010) . 

Dôautre part, plus de 1 000 espèces invasives ont été recensées, allant des macrophytes aux 

poissons et invertébrés (Katsanevakis et al., 2014 ; Öztürk,2021). Elle présente le taux le plus 

®lev® dôesp¯ces exotiques parmi toutes les mers du globe (Boudouresque & Verlaque, 2005). 

Depuis la fin des ann®es 1990, le taux moyen annuel dôinvasions a considérablement augmenté 

(Galil & Zenetos, 2002 ; Katsanevakis et al., 2014 ; Öztürk,2021). Certains auteurs rapportent 

une hausse de près de 150 % (Raitsos et al., 2010). Cette accélération est principalement due 

au réchauffement des eaux méditerranéennes, permettant ainsi à des espèces thermophiles 

de sôinstaller et de prospérer (Galil & Zenetos, 2002 ; Lejeusne et al., 2010) . Par conséquent, 

la barrière thermique et saline qui existait autrefois entre la M®diterran®e et la mer Rouge sôest 

att®nu®e, favorisant la colonisation  dôespèces invasives en provenance de  la Mer Rouge via 

le canal de Suez (Raitsos et al., 2010). Avec les prévisions de hausse continue des 

températures de lôeau en M®diterran®e dans les d®cennies ¨ venir, il est probable que cette 

dynamique favorise encore davantage les espèces thermophiles, au détriment des espèces 

indigènes (Galil & Zenetos, 2002). Lôaquaculture constitue une autre voie majeure 

dôintroduction dôesp¯ces invasives, soit par lô®vasion dôesp¯ces élevées, soit via lôintroduction 

accidentelle dôesp¯ces associées à ces activités. Le transport maritime et les échappées 

dôaquarium sont également des vecteurs dôintroduction (Boudouresque & Verlaque, 2005 ; 

Raitsos et al., 2010). 
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d. Impacts du changement global  

La Méditerranée est une zone de transition située ¨ lôinterface entre lôaridit® de lôAfrique du 

Nord et les r®gions temp®r®es et pluvieuses dôEurope centrale. Cela implique que même de 

faibles changements de la circulation atmosphérique globale peuvent engendrer dôimportantes 

modifications du climat méditerranéen. En conséquence, cette région est considérée comme 

lôune des plus vuln®rables au changement global (Giorgi, 2006 ; Giorgi & Lionello, 2008). Cette 

vuln®rabilit® est d®j¨ perceptible ¨ travers lôaugmentation des températures de lôeau, aussi 

bien en surface quôen profondeur, depuis 1975 (Coma et al., 2009). Selon les projections,  dôici 

la fin du XXIe si¯cle, lôaugmentation de la température et de la salinit® de la colonne dôeau 

pourrait réduire la circulation thermohaline, diminuant de 40 % les eaux intermédiaires et de 

80% les eaux profondes (Somot et al., 2006) . Cette réduction du brassage pourrait limiter 

lôapport en nutriments par les mouvements dôupwelling, entrainant une diminution de la 

production primaire et perturbant lô®cosyst¯me m®diterran®en dans son ensemble (Skliris, 

2014). Par ailleurs, le changement climatique entraine une augmentation de la fréquence et 

de lôintensit® des évènements extrêmes tels que les canicules marines, responsables de 

mortalités massives parmi les organismes marins (Garrabou et al., 2022 ; Templado, 2014). 

Ces canicules, combinées au réchauffement des eaux, constituent une menace majeure pour 

la biodiversité et les écosystèmes marins, déjà fragilisés par dôautres pressions (Smale et al., 

2019 ; Templado, 2014).   

 

En parall¯le, lôaugmentation des émissions de CO2 , principale cause des changements 

climatiques, entraine une acidification progressive des océans. Depuis la révolution industrielle, 

une baisse globale du pH de 0,1 a été observée dans les océans, mais cette diminution atteint  

0,14 dans la Méditerranée occidentale (Calvo et al., 2011). Le pH de la Méditerranée pourrait 

diminuer de 0,3 dôici 2100 (Mcneil et al., 2007). La combinaison de températures élevées et 

de l'acidification affecte particulièrement les organismes marins calcifiants, dont les squelettes, 

les coquilles ou les plaques sont constitués de carbonate de calcium (CaCO3). Ces organismes 

sont nombreux et dôorigine phylog®n®tiques tr¯s vari®e : coraux scléractiniaires, bryozoaires, 

algues corallines, crustacés, ainsi que certains phylums de phytoplancton (comme les 

coccolithophoridés)  et de zooplancton (Templado, 2014). 

 

e. Artificialisation côtière et tourisme de masse  

La Méditerranée est une région densément peuplée, bordée par 21 pays répartis sur trois 

continents. La population totale des pays méditerranéens est passée de 276 millions en 1970 

à 466 millions en 2010, dont un tiers vit dans des agglomérations côtières (UNEP/MAP, 2012). 
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A cela sôajoutent près de 400 millions de touristes annuels, soit environ un tiers du tourisme 

mondial (Plan Bleu, 2022). Ces visiteurs se concentrent principalement dans les zones côtières, 

faisant du tourisme côtier un moteur économique clé et un important générateur dôemplois 

pour les pays méditerranéens (Drius et al., 2019) . Cette dynamique touristique, combinée à la 

demande croissante en logements, a favorisé le développement d'infrastructures massives et 

lôartificialisation des zones c¹ti¯res (García-Nieto et al., 2018) . Cette urbanisation croissante 

du littoral engendre des conséquences environnementales graves : destruction dôhabitats, 

modification des caractéristiques environnementales locales, augmentation de lô®rosion côtière 

(hydrodynamisme, sédimentation) et intensification de la pollution  (Gianni et al., 2013 ; 

Pasqualini et al., 1999). La destruction des habitats marins figure parmi les principales causes 

responsables de la régression de la biodiversité en Méditerranée (Coll et al., 2010). 
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3.  Les herbier s de Posidonia  oceanica  : j oyau x de la Méditerranée  

 

a. Les Magnoliophytes marines : adaptations au milieu marin et fonctions 

écologiques 

Parmi les plantes supérieures ayant quitté l e milieu marin il y a environ 400 millions d'années, 

les Magnoliophytes marines (óseagrassesô en anglais) se distinguent comme le seul groupe à 

avoir recolonis® lôenvironnement marin et retrouv® un mode de vie entièrement submergé. Les 

Magnoliophytes marines possèdent des caractéristiques communes qui leur ont permis de 

sôadapter ¨ une vie immerg®e en milieu halin, ¨ savoir pouvoir accomplir lôenti¯ret® de leur 

cycle vital en milieu salin, pouvoir croitre et se développer en étant complètement submergé es, 

poss®der un syst¯me dôancrage (rhizomes et racines) pour résister à la force du courant et 

une stratégie de pollinisation hydrophile (Den Hartog & Kuo, 2006). Ces plantes forment un 

groupement écologique polyphylétique comprenant 65 espèces (Den Hartog & Kuo 2006; 

Larkum et al., 2018; Les et al., 1997) . Lôensemble de ces esp¯ces fait partie de six familles de 

Monocotylédones au sein de la sous-classe des Alismatidae : Hydrocharitaceae, 

Zannichellaceae, Ruppiaceae, Zosteraceae, Cymodoceaceae et Posidoniaceae (Den Hartog & 

Kuo, 2006 ; Les et al., 1997) . Ces espèces se retrouvent principalement dans les régions 

tempérées et tropicales (Figure 1.5).  

 

La superficie totale couverte par les herbiers marins est estimée entre 160 387 km² et 266 

562 km² , soit près de 1 % des océans côtiers et 0,07 % de lôoc®an mondial (Figure 1.5). A 

titre de comparaison, les récifs coralliens couvrent environ 284 803 km² et les mangroves 152 

361 km²  (McKenzie et al., 2020). La faible diversité phylogénétique des Magnoliophytes 

marines sôexplique par leur gamme restreinte de cycles de vie (Short et al., 2007) . En effet,  

toutes ces espèces se reproduisent soit de manière asexuée par croissance horizontale des 

rhizomes, soit de manière sexuée par production de fruits, de graines ou de plantules vivipares 

(Kuo & Kirkman, 1987).  
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Figure 1.5.  Distribution globale de la diversité spécifique des Magnoliophytes marines (Short et al., 

2007). 

 

Les herbiers marins constituent des écosystèmes côtiers fondamentaux en raison de leur 

importance pour les réseaux trophiques, la connectivité écologique et le cycle de vie de 

nombreuses espèces (Cullen-Unsworth & Unsworth, 2013). En effet, les assemblages de 

Magnoliophytes marines forment un habitat pour les stades de développement de diverses 

esp¯ces, fournissant ainsi un r¹le de nurserie, dôabri et de zone dôalimentation pour de 

nombreux poissons et invertébrés (Cullen-Unsworth & Unsworth, 2013 ; Unsworth et al., 

2019). Ce rôle fonctionnel essentiel est assuré par la combinaison du complexe rhizome-

racines et de la canopée foliaire, offrant une complexité structurelle semblable à celle des 

espèces calcifiantes formatrices de récifs. Pour ces raisons, les herbiers marins sont également 

qualifi®s dôesp¯ces ing®nieures ou fondatrices, au même titre que  les récifs coralliens (Cullen-

Unsworth & Unsworth, 2013). Un des services écosystémiques essentiels dans le contexte de 

changement climatique actuel est le rôle des herbiers marins en tant que puits de carbone. A 

lôinverse des for°ts o½ le carbone organique (Corg) est stocké dans la biomasse vivante, les 

herbiers marins s®questrent du carbone majoritairement dans les s®diments et ce jusquô¨ 50 

fois plus que les forêts tropicales, tempérées ou boréales (McLeod et al., 2011). Ensuite, la 

pr®sence de Magnoliophytes marines permet ®galement de limiter lô®rosion c¹ti¯re. La canopée 

des herbiers marins r®duit lôintensit® des vagues et du courant, ce qui favorise la sédimentation 

et en diminue la remise en suspension. Quant aux organes souterrains que constituent les 
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rhizomes et les racines, ils stabilisent les fonds sédimentaires en limitant leur érodabilité 

(Christianen et al., 2013; Gracia et al., 2018) . 

 

Enfin, il convient de souligner que les 65 espèces de Magnoliophytes marines présentent des 

différences significatives en termes de taille, de structure et de productivité, ce qui influence  

directement leur capacité à fournir les services écosystémiques mentionnés précédemment. 

Par exemple, les espèces appartenant aux genres les plus grands (comme Posidonia et 

Enhalus) semblent offrir une plus large gamme de services que les espèces des genres plus 

petits (comme Halophila et Lepilaena) (Figure 1.6). Cette variabilité fonctionnelle souligne 

lôimportance dô®valuer les services écosystémiques effectivement fournis par chaque espèce 

dans des contextes géographiques spécifiques. Il ne serait pas pertinent de généraliser les 

bénéfices écologiques estimés ¨ lôensemble des Magnoliophytes marines, sans tenir compte 

des différences locales ou des caractéristiques propres à chaque espèce (Mtwana Nordlund et 

al., 2016). Une approche régionale et spécifique est donc essentielle pour optimiser les efforts 

de conservation et de gestion de ces écosystèmes critiques.  

 

Figure 1.6. Relation entre la fréquence moyenne perçue des services écosystémiques et la surface 
foliaire des différents genres de Magnoliophytes marines (Mtwana Nordlund et al., 2016) . 

 
 

b. Les herbiers de Posidonia oceanica  

Posidonia oceanica (L.) Delile (Figure 1.7) est une Magnoliophyte marine endémique de la mer 

Méditerranée, couvrant environ 1 à 2 % de sa surface totale (Pasqualini et al., 1998). Les 

herbiers marins quôelle forme sont plus abondants dans la partie occidentale de la Méditerranée 
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que dans la partie orientale, où ils ne semblent pas être présents le long des côtes du Liban, 

dôIsra±l et de la Syrie (Telesca et al., 2015). La superficie totale connue couverte par les 

herbiers de P. oceanica est estimée à 1 224 707 hectares, répartis entre 713 992 hectares 

dans le bassin occidental et  510 715 hectares dans le bassin oriental (Figure 1.8) (Telesca et 

al., 2015). 

 

 

Figure 1.7. Herbier de P. oceanica  (©Fabrice Dudenhofer).  

 

Cette espèce, caractéristique de lô®tage infralittoral, se développe entre 0,5 m et 40 m de 

profondeur dans des eaux de faible turbidité (Gobert et al., 2006). Espèce sténohaline, elle est 

majoritairement cantonn®e ¨ des eaux dôune salinit® de 36,5 à 39,5 psu bien que certaines 

populations isolées aient été observées dans des eaux plus douces (21,5 psu dans la mer de 

Marmara) et plus salées (40 psu ̈  lôest du bassin méditerranéen) (Gobert et al., 2006 ; Telesca 

et al., 2015) .  Ces variations sugg¯rent lôexistence de génotypes locaux adaptés à des 

conditions environnementales spécifiques (Telesca et al., 2015). Les herbiers de P. oceanica 

sont absents aux abords de lôembouchure des fleuves (ex. Rhône, Pô, Nil) en raison de lôapport 

important  dôeau douce et de fines particules en suspension, qui accroissent la turbidité  (Gobert 

et al., 2006). En ce qui concerne la température, P. oceanica tolère une gamme comprise entre 

9 et 29 °C (Boudouresque & Meinesz, 1982). Elle préfère les substrats sableux avec des 

sédiments grossiers, mais peut également coloniser les fonds rocheux (Gobert et al., 2006).  
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Figure 1.8. Distribution actuelle des herbiers de P. oceanica (Telesca et al., 2015). 

 

P. oceanica est une espèce climacique, sôinstallant ¨ la fin dôun long processus de succession 

écologique (Den Hartog, 1977). Avant son établissement, des espèces pionnières (comme 

Caulerpa prolifera ou Cymodocea nodosa), avec une croissance plus rapide et un cycle de vie 

plus court que P. oceanica, modifient progressivement les caractéristiques physico-chimiques 

des sédiments, notamment par un enrichissement en matière organique, créant ainsi un 

environnement favorable à la colonisation par P. oceanica. Au fil du temps, le  développement 

et la croissance de lôherbier réduisent progressivement la luminosité ambiante, ce qui entraine 

la disparition des espèces pionnières et conduit ¨ la formation dôun herbier monospécifique 

(Boudouresque & Meinesz, 1982).  

 
c. Biologie de P. oceanica   

Comme toutes les Magnoliophytes marines, P. oceanica présente une morphologie composée 

de trois organes : les faisceaux foliaires, le rhizome et les racines (Figure 1.9). Les faisceaux 

foliaires port®s par les rhizomes sont compos®s de cinq ¨ huit feuilles dô©ges et de tailles 

différentes (juvéniles, intermédiaires et adultes) (Boudouresque & Meinesz, 1982 ; Giraud, 

1979). Les feuilles adultes sont constitu®es dôun limbe (photosynth®tique), dôune ligule et dôun 
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pétiole, attaché au rhizome. La production foliaire est continue tout au long de lôann®e, avec 

une production maximale en fin dô®t® (Pergent & Pergent-Martini, 1991). À lôautomne, le limbe 

tombe, tandis que le pétiole persiste et forme des écailles visibles à la base des faisceaux 

foliaires (Figure 1.9) (Giraud, 1979 ; Boudouresque et al. 2012). Le rhizome, qui soutient les 

faisceaux foliaires, peut présenter deux types de croissance. Le rhizome orthotrope correspond 

à une croissance verticale qui permet dô®viter lôenfouissement par lôaccumulation s®dimentaire 

tandis que le rhizome plagiotrope correspond à une croissance horizontale et favorise la 

colonisation de nouvelles zones (Figure 1.9) (Gobert et al., 2006). Lôaccumulation de sédiments 

et lôentrelacement des rhizomes, racines et matière organique donnent naissance à une 

structure tridimensionnelle appelée « matte », qui joue un rôle clé dans la stabilité physique 

des herbiers de P. oceanica (Gobert et al., 2006 ; Vacchi et al., 2017) . 

 

 

Figure 1.9.  Morphologie de P. oceanica (modifi® dôapr¯s Abadie & Gobert, 2008). 

 

P. oceanica se reproduit de manière asexuée, par propagation végétative des rhizomes 

souterrains, et de manière sexuée, par germination des graines. La reproduction végétative 

joue un rôle fondamental dans la stabilité et la résilience des herbiers, tandis que la 

reproduction sexuée favorise la dispersion à longue distance et le brassage génétique (Buia et 

al., 1992). La floraison se produit ¨ lôautomne, généralement en septembre-octobre dans les 

zones peu profondes et en novembre dans les zones plus profondes (Balestri & Cinelli, 2003). 

P. oceanica est une espèce monoïque, portant des fleurs hermaphrodites regroupées en 
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inflorescences terminales de trois à quatre fleurs (Figure 1.10). La maturation des fruits dure 

6 à 9 mois. Le fruit, contenant une seule graine, ressemble à une olive vert foncé. Bien que le 

fruit ait une flottabilité positive, la graine a une flottabilité négative et est dépourvue de 

dormance, germant en quelques jours après la libération du fruit  (Den Hartog, 1970; 

Boudouresque & Meinesz, 1982 ; Caye & Meinesz, 1984). Les plantes produisent en général 

deux fruits, rarement quatre, malgré la production de 4 à 10 fleurs par inflorescence. La 

flottaison des fruits  facilite leur dispersion  par les courants et réduit la compétition avec les 

plantes parentes. L'abondance des fleurs semble liée à la structure de lôherbier, avec une 

densité maximale de fleurs se trouvant généralement dans les peuplements les plus denses, 

favorisant ainsi la pollinisation entre les tiges florales appartenant probablement à la même 

plante parente (i.e. autopollinisation) (Buia & Mazzella, 1991). La floraison ne se produit pas 

tous les ans et semble être influencée par des facteurs environnementaux tels que la 

température de lôeau. Les changements de température au cours de l'année semblent jouer 

un rôle important dans la régulation du cycle de reproduction de P. oceanica. Les variations 

observées dans les périodes de floraison entre les herbiers à différentes profondeurs sont 

attribuées à des facteurs tels que la thermocline estivale, qui influence également la croissance 

des feuilles (Buia & Mazzella, 1991 ; Mazzella & Ott, 1984). Certaines années exceptionnelles 

ont vu des floraisons massives ¨ lô®chelle de la M®diterran®e : 1971, 1982, 1993, 1997, 2003 

et 2022 (Balestri, 2004 ; Diaz-Almela et al., 2007 ; Gobert et al., 2005) . Toutefois, la faible 

fréquence de la floraison, la production limitée de graines, ainsi que l'autopollinisation, 

combinées à la dominance de la reproduction végétative, entrainent une diversité génétique 

réduite qui pourrait constituer un facteur de vulnérabilité pour lôespèce (Raniello & Procaccini, 

2002).  
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Figure 1.10 .  Inflorescence de P. oceanica.  

 

d. Ph®nologie de lôherbier de P. oceanica et cycle des nutriments 

Les herbiers de P. oceanica présentent une diversité de paysages, allant de formations 

continues à des patchs isolés, voire à des rangées linéaires (Abadie et al., 2018 ; Borg et al., 

2005 ; Molinier & Picard, 1952). Leur densité varie considérablement, allant de 150 à 300 

faisceaux/m² dans les formations clairsemées, et pouvant dépasser 700 faisceaux/m² dans les 

herbiers denses (Giraud, 1977 ; Gobert et al., 2006). Le cycle saisonnier des herbiers est 

fortement influencé par des facteurs environnementaux, en particulier  la lumière et la 

température de l'eau (Marbà et al., 1996) . La disponibilité des nutriments constitue un facteur 

limitant local et saisonnier : la croissance est généralement limitée par les nutriments dans les 

zones où les eaux interstitielles et la colonne d'eau sôappauvrissent en nutriments durant lôété 

(Alcoverro et al., 1995).  Les éléments nutritifs jouent un rôle essentiel dans la croissance et la 

survie de P. oceanica. Les macroéléments tels que l'azote (N), le phosphore (P), le soufre (S), 

le potassium (K), le calcium (Ca) et le magnésium (Mg) sont nécessaires en grande quantité 

et représentent une part significative du poids sec de la plante (Gobert, 2002). Les 

microéléments tels que le fer (Fe), le manganèse (Mn), le zinc (Zn), le cuivre (Cu), le bore (B), 

le chlore (Cl), le molybdène (Mo) jouent également un  rôle crucial, bien que dans des quantités 

bien plus petites (Gobert, 2002). Ces éléments sont absorbés par les racines depuis les 

s®diments et par les feuilles depuis la colonne dôeau (Lepoint et al., 2002).  
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L'azote, en particulier, est essentiel pour la croissance de P. oceanica, mais sa disponibilité 

peut être limitante. En effet, les formes dôazote inorganique disponibles sont souvent 

insuffisantes pour soutenir pleinement la croissance des magnoliophytes marines (Touchette 

& Burkholder, 2000). Pour pallier cette limitation, P. oceanica a développé plusieurs 

mécanismes adaptatifs, tels que la fixation d'azote atmosphérique (N2) par des bactéries 

diazotrophes associées à leurs racines (Garcias-Bonet et al., 2012, 2016 ; Mohr et al., 2021) . 

L'exportation des feuilles vers d'autres écosystèmes entraine une perte d'éléments nutritifs 

(Gobert, 2002). Toutefois, la remobilisation des nutriments à partir des feuilles âgées avant 

leur abscission et leur translocation vers les tissus en croissance permet de compenser 

partiellement ces pertes (Patriquin, 1972 ; Lepoint et al., 2002).  Alors que de nombreuses 

magnoliophytes marines prospèrent dans des environnements pauvres en nutriments, les 

stratégies de conservation des nutriments ne sont pas toujours très développées (Hemminga 

et al., 1999). Chez P. oceanica, la réutilisation interne des nutriments peut contribuer jusqu'à 

40 % des besoins annuels en azote, une valeur relativement élevée par rapport à d'autres 

magnoliophytes marines (Lepoint et al., 2002). Cependant, cette réutilisation ne compense 

pas totalement la perte d'azote liée à la chute des feuilles en automne. Ainsi, le cycle de 

réutilisation interne des nutriments joue un rôle dans lôadaptation saisonni¯re de lôherbier et 

sa capacité à faire face aux fluctuations locales en nutriments. La disponibilité limitée des 

nutriments des eaux côtières contribue à façonner la phénologie et la dynamique de croissance 

des herbiers de P. oceanica. 

 
e. Services écosystémiques et importance économique des herbiers de P. 

oceanica 

Les herbiers de P. oceanica sont souvent comparés, à juste titre , aux forêts terrestres en raison 

de leur rôle essentiel dans le maintien des équilibres écologiques et leur importance pour les 

activités économiques associées (Boudouresque et al., 2006). L'une des caractéristiques 

majeures de P. oceanica est sa forte productivit® primaire, qui contribue ¨ lôoxyg®nation et ¨ 

la structuration des écosystèmes côtiers.  Chaque jour, un mètre carré dôherbier produit jusquô¨ 

14 litres dôoxyg¯ne (Bay, 1978). Lôimportante production de mati¯re v®g®tale permet de 

soutenir tout un ensemble de chaines trophiques et joue un rôle clé dans la biodiversité marine 

méditerranéenne et les ressources halieutiques (Campagne et al., 2014 ; Pergent-Martini et 

al., 1994). Les herbiers de P. oceanica offrent un habitat essentiel pour de nombreuses espèces 

marines. Dôune part, ils servent de refuges et de nurseries pour les juv®niles de nombreuses 

esp¯ces de poissons et dôinvert®br®s (Cheminée et al., 2021 ; Diaz-Gil et al., 2019). 

Lôimportance ®conomique des herbiers se traduit notamment par leur contribution ¨ la p°che 
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méditerranéenne. Par exemple, en 2010, la criée de Sète a récolté plus de 4 000 tonnes de 

poissons sur les côtes françaises de la Méditerranée (hors Corse), pour une valeur totale de 

14,7 millions d'euros. Les herbiers de P. oceanica, couvrant 27 220 hectares dans cette zone 

de pêche, abritent 16 esp¯ces de poissons et dôinvert®br®s directement associées à cet 

écosystème. La contribution des herbiers à la production de ressources halieutiques a été 

estimée à environ 35 ú par hectare et par an (Campagne et al., 2014). Bien que la proportion 

de la production primaire des herbiers soit abondante, seule une faible part est directement 

consommée par les herbivores. En effet, une grande partie est stockée au sein de la matte ou 

dégradée par les détritivores au sein de la couche de litière de l'herbier. De plus, une partie 

de cette production est également exportée vers d'autres écosystèmes sous forme de feuilles 

mortes (Pergent et al., 1994) . Cette exportation de quantités considérables de feuilles mortes 

représente une opportunité pour les zones plus profondes b®n®ficiant dôune faible productivit® 

primaire (Boudouresque et al., 2016 ; Wolff, 1976) . De plus, les plages reçoivent également 

dôimportantes quantit®s de feuilles mortes qui participent ¨ la dynamique s®dimentaire et 

contribuent à la stabilité des écosystèmes côtiers (Boudouresque et al., 2016 ; Mateo et al., 

2003). 

 

Parmi les 65 espèces de magnoliophytes marines, P. oceanica se distingue comme lôune des 

plus efficaces en matière de stockage du carbone, jouant ainsi un rôle significatif dans la lutte 

contre le changement climatique (Pergent et al., 1994 ; Mateo et al., 2006 ; Pergent et al., 

2014 ; Jamaludin, 2015). Durant sa croissance, P. oceanica fixe une quantité importante de  

dioxyde de carbone (CO2) atmosphérique à travers la production de ses différents organes, 

estimée  à 1 302 tonnes de carbone par hectare par an en moyenne (Pergent-Martini et al., 

2021). La fixation par les feuilles est estimée à 1 024 t C/ha/an, celle des écailles foliaires à 

220 t C/ha/an et celle des rhizomes à 58 t C/ha/an. Le taux de séquestration des écailles 

foliaires et des rhizomes morts est estimé à 278 t C/ha/an. Bien que cette fixation annuelle de 

carbone ne représente en moyenne que 0,61 % des émissions de CO2 des pays 

méditerranéens, son impact local est bien marqué. Elle atteint 3,1 % des émissions pour les 

grandes iles méditerranéennes et peut atteindre jusquô¨ 14,4 % pour la Corse (Pergent-Martini 

et al., 2021) . Au-delà de la fixation annuelle, la principale contribution des herbiers de P. 

oceanica au stockage du carbone réside dans leur matte. Celle-ci permet de piéger le carbone 

organique et inorganique sur des échelles de temps allant de plusieurs siècles à des millénaires 

(Romero et al., 1994 ; Tomasello et al., 2009; Boudouresque et al., 2016; Monnier et al., 

2020).  Le stock moyen de carbone trouvé dans la matte, résultant de l'accumulation de 21 % 

de la production primaire annuelle, varie entre 40 et 237 kg de carbone par mètre carré  
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(Serrano et al., 2014). Ces valeurs sont comparables, voire supérieures, à celles mesurées 

dans certains écosystèmes terrestres réputés pour leur capacité de stockage du carbone, tels 

que les tourbières (120 kg C/m² ; Warner et al., 1993) ou les zones humides (13 à 73 kg C/m² ; 

Laffoley & Grimsditch, 2009). Le stockage à long terme du carbone par les herbiers de P. 

oceanica revêt une importance cruciale dans le contexte du changement climatique mondial 

(Romero et al., 1994; Tomasello et al., 2009  ; Pergent-Martini et al., 2021). 

 

Outre sa capacité exceptionnelle à stocker le carbone, P. oceanica joue un rôle crucial dans la 

protection des zones côtières contre l'érosion. Son système racinaire dense stabilise les 

sédiments et empêche leur remise en suspension (Gacia et al., 1999 ; Gacia & Duarte, 2001). 

Sa canopée sous-marine r®duit lôimpact de l'hydrodynamisme, limitant lô®rosion des fonds 

marins. La chute des feuilles de P. oceanica est continue tout au long de lôann®e, mais 

particulièrement marquée en automne et en hiver (Mateo & Romero, 1996 ; Gallmetzer et al., 

2005). Ces feuilles mortes suivent plusieurs trajectoires : (1) elles s'accumulent au sein de 

l'herbier et au niveau des intermatte s, formant la litière (Pergent et al., 1994)  ; (2) Elles sont 

exportées vers les écosystèmes adjacents (plages, milieux profonds, zones humides) (Pergent 

et al., 1994).  En automne, la chute importante des feuilles conjuguée à  lôaction du vent,  au 

renforcement de lôhydrodynamisme et aux temp°tes dô®quinoxe, conduit à la déposition de 

cette matière végétale morte sous forme de banquettes sur les plages (Boudouresque & 

Meinesz, 1982 ; Pergent et al., 1997). Les banquettes sont des accumulations de feuilles 

mortes de P. oceanica et de sédiments pouvant atteindre plusieurs mètres de hauteur (Picard, 

1965 ; Vacchi et al., 2017). Ces banquettes ont un rôle essentiel dans la protection des plages 

contre lô®rosion, notamment lors des temp°tes hivernales (Boudouresque & Meinesz, 1982 ; 

Chessa et al., 1995). Le retrait périodique, qui a lieu dans certaines municipalités pendant la 

saison estivale dans le contexte du "nettoyage" des plages, est fréquemment associé à un 

recul significatif du trait de côte (Pergent & Kempf, 1993 ; De Falco et al., 2008). De plus, les 

banquettes servent également de ressources alimentaires pour les invertébrés détritivores des 

®cosyst¯mes dunaires et peuvent servir dôengrais et de support de la v®g®tation menant au 

maintien et au d®veloppement de lôarri¯re-dune (Duarte, 2004).  

 

En raison de ses  exigences écologiques strictes et de sa sensibilité aux variations de 

température, de turbidité, et de pollution, P. oceanica est un bioindicateur clé pour évaluer 

lô®tat ®cologique des eaux c¹ti¯res (Gobert et al., 2009 ; Montefalcone, 2009 ; Pergent-Martini 

et al., 2005) . Elle permet de détecter différentes perturbations à différents niveaux. Au niveau 

de lôindividu, la ph®nologie et la biom®trie foliaire renseignent sur lô®tat de sant® de la plante 
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et sa croissance, alors que la structure de lôherbier (densit®, taux de recouvrement, présence 

de matte morte) reflètent l es conditions environnementales et les pressions anthropiques 

(Pergent et al., 1995 ; Marbà et al., 2006  ; Montefalcone et al., 2008 ; Gobert et al., 2009). 

Lôherbier de P. oceanica peut également être étudié au niveau de la communauté, où la  

composition de la faune et de la flore associées, notamment les épiphytes foliaires, permet de 

détecter des altérations du milieu (Ruiz et al., 2001, Balata et al., 2007).  Ainsi, les 

magnoliophytes marines, et particulièrement les herbiers de P. oceanica,  sont utilisés dans le 

cadre de la Directive-Cadre sur lôEau (DCE ; óWater Framework Directive ó en anglais) de lôUnion 

européenne pour lô®valuation de lô®tat ®cologique des eaux c¹ti¯res en M®diterran®e (Foden & 

Brazier, 2007 ; Gobert et al., 2009 ; Lopez y Royo et al., 2011) .  

 

La valorisation économique des services écosystémiques est un outil essentiel pour sensibiliser 

les d®cideurs et am®liorer la gestion des territoires c¹tiers. Elle permet dôattribuer une valeur 

monétaire aux bénéfices fournis par les écosystèmes, facilitant ainsi leur intégration dans les 

stratégies de conservation et de gestion. Dans le cas des herbiers de P. oceanica, la valeur 

économique des services fournis est estimée entre 25,3 et 45,9 millions d'euros par an, soit 

283 à 513 ú/ha/an (Campagne et al., 2014). Cependant,  la dégradation des herbiers de P. 

oceanica au cours du dernier siècle a entrainé une perte économique annuelle estimée entre  

1,11 et 2 millions dôeuros. De plus, cette destruction a également entrainé un déclin à long 

terme de certains services écosystémiques tels que la libération de carbone et de métaux 

lourds normalement séquestrés dans la matte (Campagne et al., 2014). Lôabsence de 

reconnaissance économique des bénéfices rendus par les écosystèmes et la biodiversité a 

souvent contribué à leur surexploitation et à leur dégradation (MEA, 2005 ; Secrétariat de la 

CDB, 2010). En réalité, dans de nombreux cas, les décideurs politiques ne peuvent pas prendre 

correctement en compte ce qui n'a pas de valeur économique, justifiant ainsi la nécessité d'une 

évaluation économique des écosystèmes (Costanza et al., 1997). Il est donc primordial 

d'identifier, mesurer et suivre le capital naturel et dôint®grer cette ®valuation ®conomique dans 

les politiques de gestion environnementale afin dôassurer une conservation efficace des 

herbiers de P. oceanica  (Campagne et al., 2014).  
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4.   Conservation et restauration des herbiers de P. oceanica  
  

a. Pressions anthropiques et régression  

P. oceanica est tr¯s sensible ¨ la qualit® de lôenvironnement, ce qui la rend particulièrement 

vulnérable à diverses pressions anthropiques telles que le changement climatique, 

lôeutrophisation, la propagation rapide dôesp¯ces invasives et les impacts m®caniques 

(construction dôinfrastructures c¹ti¯res, ancrage, p°che au chalut) (Holon et al., 2015, 2018  ; 

Marbà et al., 2014). Lôeffet cumulatif de ces perturbations a entrainé une régression globale 

des herbiers de P. oceanica à l'échelle de la Méditerranée (Boudouresque et al., 2009). Les 

estimations des taux de régression varient selon les régions et les méthodes de mesure. En 

Espagne, on estime une perte annuelle dôenviron 7 % de la surface des herbiers au cours des 

50 dernières années (Marbà et al., 2014) . Dôautres r®gions pr®sentent des déclins plus 

modérés, comme en Provence-Alpes-Côte d'Azur, où une diminution de 13% a été observée 

en 85 ans, malgré une forte pression anthropique côtière (Holon et al., 2015). Une estimation 

récente, basée sur des données cartographiques, suggère une réduction d'environ 34 % au 

cours des 50 dernières années ¨ lô®chelle de la M®diterran®e, bien que cette valeur repose sur 

une portion limitée de la distribution des herbiers de P. oceanica et sur des méthodes de calcul 

variables (Telesca et al., 2015). Les différences dans ces estimations s'expliquent en partie par 

l'évolution des techniques de cartographie et de leur précision (Abadie et al., 2015; Bonacorsi 

et al., 2013 ; Boudouresque et al., 2021 ; Telesca et al., 2015).  

 

Toutefois, la tendance générale reste une régression marquée, en particulier autour des 

principaux ports méditerranéens (Barcelone, Marseille, Gênes) et en mer de Ligure (Italie) 

(Boudouresque et al., 2021 ; Peirano et al., 2005 ; Telesca et al., 2015). La construction 

d'infrastructures côtières, notamment les ports, a un impact important sur les herbiers de P. 

oceanica (Holon et al., 2015 ; Meinesz et al., 1991). L'urbanisation rapide des zones côtières, 

due au développement touristique et à l'a ccroissement de la population, a entraîné une 

multiplication des infrastructures artificielles. Celles-ci provoquent un ensevelissement des 

herbiers lors des travaux de construction et modifient les conditions environnementales locales 

(changement de lôhydrodynamisme, augmentation de la sédimentation, pollution) (Ruiz & 

Romero, 2003). Parmi les impacts mécaniques subis par les herbiers de P. oceanica, lôancrage 

des grands navires (longueur supérieure à 24 m) a montré une augmentation en raison du 

développement de la navigation de plaisance au cours des dernières décennies (Abadie et al., 

2016 ; Deter et al., 2017  ; Montefalcone et al., 2008) . Malgré la taille relativement faible de la 

mer Méditerranée, plus de la moitié de la flotte mondiale de grands navires de plaisance 
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fréquentent les eaux méditerranéennes pendant au moins huit mois par an (Carreño et Lloret, 

2021), principalement dans le bassin occidental (Côte d'Azur, Ligurie, sud de la Corse, nord de 

la Sardaigne) (Pergent-Martini et al., 2022). Concentré dans les eaux peu profondes, l'ancrage 

entraîne des dommages directs et indirects lors du déploiement et de la récupération de 

l'ancre, et du mouvement de la chaîne/corde attachée ¨ lôancre. L'ancrage à l'intérieur des 

herbiers de P. oceanica semble avoir divers degrés d'impact en fonction de sa densité, de sa 

fréquence, du type d'ancre, de la profondeur et de la taille des bateaux (Boudouresque et al., 

2012). Ainsi, l'ancrage répété des navires de plaisance, à des profondeurs supérieures à 15 m, 

entraîne des dégradations à grande échelle des herbiers (Abadie et al., 2015). Cela peut 

entraîner des modifications chimiques du sédiment, notamment par l'intrusion de sulfures 

d'hydrogène (H2S) (Abadie et al., 2016), un composé toxique pour P. oceanica (Calleja et al., 

2007; Holmer et al., 2003; Marbà et al., 2006) . Les zones de matte morte succ®dant ¨ lôaction 

de lôancrage (Figure 1.11) deviennent des substrats favorables à l'installation et à la 

prolifération d'espèces invasives, comme Caulerpa cylindracea (Katsanevakis et al., 2010; 

Kiparissis et al., 2011). Cette macroalgue augmente les concentrations de sulfures d'hydrogène 

dans les sédiments, réduisant ainsi davantage encore le potentiel de recolonisation de la matte 

morte par P. oceanica (Garcias-Bonet et al., 2008; Holmer et al., 2009).  

 

 

Figure 1.11 . Sillon de matte morte laissé par la chaine dôun navire dans un herbier de P. oceanica 
dans la baie de Calvi (Corse, France).  
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La recolonisation naturelle des herbiers endommagés est généralement considérée comme 

impossible à l'échelle humaine en raison de la croissance extrêmement lente de P. oceanica 

(Marbà et al., 2002). Il est donc impératif dôadopter des mesures strictes de protection et de 

gestion des activités anthropiques, afin dôempêcher toute dégradation supplémentaire des 

herbiers de P. oceanica (Boudouresque et al., 2021 ; Holon et al., 2015  ; Telesca et al., 2015). 

 
b. Historique de lô®volution des mesures de conservation  

Face au constat de la régression des herbiers de P. oceanica provoqu®e par lôimpact des 

activités humaines, les mesures de conservation et de gestion ont considérablement évolué 

ces dernières décennies. Aujourdôhui, P. oceanica figure parmi les principales priorités en 

matière de protection et de gestion de l'environnement marin en Méditerranée.  

(Boudouresque et al., 2012). Au niveau européen, la Directive Habitats (92/43/CEE) classe les 

herbiers de P. oceanica parmi les habitats prioritaires ( type d'habitat 1120 : Herbiers de 

Posidonia oceanica - Posidonion oceanicae). De plus, la Convention de Barcelone leur consacre 

un plan dôaction sp®cifique, renfor­ant leur statut de protection en M®diterran®e. LôUnion 

européenne a également mis en place un cadre juridique visant à concilier la préservation des 

écosystèmes tout en permettant un développement économique durable dans les zones 

côtières. Deux directives majeures encadrent cette gestion : (1) l a Directive Cadre sur l'Eau 

(DCE, 2000/60/CE) qui impose lôatteinte du ç bon état écologique » des eaux de surface de 

lôUE ; (2)  la  Directive Cadre Stratégie pour le Milieu Marin (DCSMM, 2008/56/CE) qui étend 

cette approche aux milieux marins en évaluant leur état écologique global. Pour atteindre cet 

objectif, il a d'abord été nécessaire de mettre en place plusieurs mesures, notamment définir 

le "bon état écologique", puis limiter les impacts et enfin évaluer l'état écologique des masses 

d'eau concernées. Chaque État membre a ainsi défini sa propre méthode dô®valuation de l'état 

écologique des herbiers de P. oceanica selon la DCE (2000/60/CE) (Gobert et al., 2009).  Dans 

le cadre de la DCSMM, l'évaluation ne se limite plus uniquement aux caractéristiques 

fonctionnelles de la plante, mais int¯gre lôensemble des composantes de lô®cosyst¯me quôelle 

soutient (Figure 1.12). Cette approche a conduit au d®veloppement dôun indice de qualité 

écologique basé sur l'écosystème (Ecosystem Based Quality Index, EBQI), qui prend en 

compte l'état de conservation de chaque compartiment fonctionnel  associé aux herbiers 

(Personnic et al., 2014). 
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Figure 1.12 . Modèle conceptuel illustrant le fonctionnement de l'écosystème soutenu par les herbiers 
de P. oceanica, composé de différents compartiments fonctionnels (Giakoumi et al., 2015).   

 

En France, P. oceanica est reconnue comme une espèce protégée depuis plusieurs décennies 

(décret n° 19/07/1988),  ce qui interdit tout prélèvement de la plante,  quôelle soit  vivante ou 

morte, sans autorisation préalable. Par ailleurs, plusieurs pressions anthropiques ont fait lôobjet 

de réglementations spécifiques, notamment  à travers la politique des eaux usées de l'Agence 

française de l'eau et la loi Littoral de 1986 encadrant les constructions côtières (Bockel et al., 

2023). Plus récemment, les autorités françaises ont adopté de nouvelles réglementations 

strictes pour r®guler lôancrage des navires dans les herbiers de P. oceanica. Depuis 2016, un 

décret de la Préfecture maritime française (décret n° 155/2016) interdit lôancrage des navires 

de plus de 80 m de longueur dans les zones où des espèces végétales marines protégées sont 

présentes. Cette réglementation a été complétée en juin 2019 par un second décret  (décret 

n° 123/2019) étendant cette interdiction aux navires de plus de 24 m de longueur. A la suite 

de lôapplication de ce dernier d®cret, le nombre de grands navires (>24 m) ancrant dans les 

herbiers de P. oceanica a considérablement diminué. Une étude récente a estimé que 

l'application rigoureuse de cette nouvelle réglementation, basée sur des cartographies 

d'habitats précises, a permis d'éviter la destruction dôherbiers s®questrant entre  134 et 217 

tonnes de carbone en 2022 (Bockel et al., 2023). Toutefois, ces réglementations demeurent 

rares ¨ lô®chelle de la M®diterran®e, malgr® quelques exceptions notables en Croatie et en 

Espagne (Pergent-Martini et al., 2021b). Aux îles Baléares, par exemple, un décret adopté en 

2018 (Bulletin officiel des îles Baléares, décret n° 25/2018 du 28 juillet 2018)  interdit 
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strictement l'ancrage des bateaux de toute taille sur les herbiers de P. oceanica. Seul 

l'amarrage sur des systèmes de bouées respectueux de l'environnement à faible impact sur le 

fond marin y est autorisé. 

 

En parallèle des réglementations, des programmes de surveillance ont été mis en place pour 

suivre lô®tat ®cologique des herbiers. Parmi eux, le Réseau de Surveillance Posidonie (RSP), 

actif depuis 1984, et le réseau de suivi des herbiers de P. oceanica par télémétrie acoustique 

(TEMPO), depuis 2008, permettent dôévaluer l'état de santé des herbiers de P. oceanica et leur 

r¹le en tant quôindicateur de la qualité environnementale (Holon et al., 2013  ; Pergent et al., 

2015). Les coûts annuels de surveillance et de protection des herbiers de P. oceanica en France 

sont estimés à 4,8 millions d'euros, soit environ 0,11 à 0,23  % de la valeur  totale des services 

écosystémiques quôils fournissent. Cependant, malgré ces efforts de conservation, la 

destruction continue de ces habitats engendre des pertes économiques annuelles comprises 

entre 1,11 et 2,00 millions d'euros, sans compter la perte irréversible de certains services 

écosystémiques à long terme (Campagne et al., 2014). Lôensemble de ces réglementations et 

programmes de suivi témoigne de la prise de conscience croissante de l'importance écologique 

et économique des herbiers de P. oceanica, ainsi que des efforts déployés pour leur 

conservation et restauration.  

 

c. Restauration des herbiers de P. oceanica : rétrospective sur 35 ans 

Une fois que les facteurs de destruction des herbiers sont éliminés, leur recolonisation naturelle 

reste un processus extrêmement lent, en raison de la lente croissance de P. oceanica 

(Boudouresque et al., 2006). En effet, la croissance moyenne dôun rhizome plagiotrope, 

croissance horizontale du rhizome permettant  la colonisation, est de 6 cm/an (Molenaar et al., 

2000). De plus, lôarr°t dôune pression anthropique ne garantit pas toujours un démarrage 

immédiat du processus de recolonisation. Par exemple, trois ans après l'arrêt des activités 

d'une ferme aquacole à Minorque, la régression des herbiers de P. oceanica persistait (Delgado 

et al., 1999). Cependant, certaines améliorations ont été observées dans des contextes où la 

qualité du milieu a été restaurée : dans la région Provence-Alpes-Côte d'Azur, le RSP a 

documenté une progression de certaines limites d'herbiers, coïncidant avec lôam®lioration de 

la qualit® de lôeau suite au traitement des eaux usées par les stations d'épuration 

(Boudouresque et al., 2000). Etant donné que la régénération naturelle des herbiers est 

extrêmement lente, il peut être nécessaire d'accélérer cette dynamique à travers des projets 

de restauration écologique. De nombreuses initiatives ont ainsi vu le jour au cours des trente 

dernières années (Boudouresque et al., 2021 ; Pansini et al., 2022).  



32 
 

Depuis la première expérimentation documentée en 1989 (Pansini et al., 2022), le 

nombre dô®tudes sur la restauration des herbiers de P. oceanica a augmenté de manière 

croissante, atteignant son maximum en 2019 avec 13 travaux publiés (Pansini et al., 2022). 

Toutefois, la répartition des efforts de recherche et des actions de restauration varie selon les 

pays méditerranéens. La France, très active lors des premières décennies, a cessé de jouer un 

rôle majeur après 2007. En revanche, l'Espagne a nettement intensifié ses efforts ces cinq 

dernières années, passant de 2 à 9 publications en 2020, tandis que l'Italie reste le pays ayant 

produit le plus grand nombre dô®tudes sur le sujet (Figure 1.13) (Pansini et al., 2022). Dôun 

point de vue géographique, 89 % des interventions de restauration ont été réalisées en 

Méditerranée occidentale (Figure 1.14) (Pansini et al., 2022). Parmi les études recensées, 68 

% avaient un objectif expérimental visant à évaluer les performances de boutures de P. 

oceanica transplantées face à un facteur environnemental ou à tester des techniques 

spécifiques de transplantation (Figure 1.14). Les 32 % restants concernaient des opérations 

de restauration visant à compenser la perte d'habitat dans un site donné (Figure 1.14). Les 

surfaces concernées par ces interventions de transplantation variaient de 1 m² à 2 ha, les 

échelles micro (<10 m²) et méso  (10 - 10 000 m²) étaient plus représentées que l'échelle 

macro (>10 000 m²) dans l'ensemble des études de cas  (Figure 1.14) (Pansini et al., 2022).   

 

 

Figure 1.13 . Évolution temporelle des actions de restauration de herbiers de P. oceanica de 1989 à 
2020. Les lignes représentent le nombre cumulatif d'interventions par année et par pays (Pansini et al., 
2022).  
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Figure 1.14 . Distribution géographique des opérations de restauration des herbiers de P. oceanica, 
classées selon le type dôop®ration, la taille de lôop®ration et la dur®e de suivi (Pansini et al., 2022).  
 

Une augmentation générale du nombre dô®tudes et de publications sur les actions de 

transplantation de P. oceanica a été observée ces dernières années, refl®tant lôint®r°t croissant 

porté à la conservation et à la restauration du milieu marin. Toutefois, la majorité des 

interventions menées restent à petite échelle, souvent dans un cadre expérimental, plutôt que 

de véritables opérations de restauration à grande échelle. Ces essais expérimentaux avaient 

pour objectif de tester différentes techniques de transplantation, en variant les substrats, les 

mat®riaux dôancrage, les densit®s de plantation et les profondeurs. Cette approche 

expérimentale est cohérente avec le fait que la restauration des herbiers marins est une 

discipline encore récente et en plein  développement (Wood et al., 2019). Elle sôinscrit  dans 

le cadre de nombreux accords internationaux visant à stopper le déclin des espèces et habitats 

prioritaires (Convention on Biological Diversity, UNEP, 2021 ; UN Decade on Ecological 

Restoration 2021ï2030, United Nations Environment Agency, 2019). Ainsi, ces essais pilotes 

de recherche et développement sont essentiels pour combler les lacunes méthodologiques 

avant dôenvisager des projets à plus grande échelle (Pansini et al., 2022). Cependant, la 

restauration des herbiers de P. oceanica ne peut être envisagée isolément, elle doit sôintégrer 

dans une stratégie de gestion globale ¨ lô®chelle d'une baie ou d'une région (Boudouresque et 

al., 2006 ; 2021). Cette stratégie doit prendre en compte plusieurs éléments (Figure 1.15) : 

(i) la priorité doit être donnée au potentiel de recolonisation naturelle , la restauration active 
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ne doit être envisagée que si la régénération naturelle est insuffisante; (ii) le coût de la 

restauration par rapport à un investissement équivalent dans l'amélioration des conditions 

environnementales (zones de mouillages écologiques, traitement des eaux usées, interdiction 

du chalutage et de l'ancrage, etc.) ; et (iii) l'impératif de ne replanter que dans des zones 

historiquement colonisées par l'herbier de P. oceanica (Figure 1.15) (Boudouresque et al., 

2021).  

Enfin, il est fondamental de rappeler que la capacité technique de restaurer les herbiers 

de P. oceanica ne doit en aucun cas être utilisé comme mesure compensatoire pour servir 

dôalibi ¨ de nouvelles destructions (Boudouresque et al., 2006 ; 2021). Cependant, dans 

certains cas exceptionnels, lorsque des décisions politiques entrainent la destruction inévitable 

dôherbiers, par exemple lors de l'expansion du port de Piombino (Ligurie) ou du projet 

d'urbanisation en mer dans lôAnse du Portier ¨ Monaco, une opération de transplantation afin 

dôemp°cher la destruction totale de lôherbier peut être envisagée pour limiter les pertes 

écologiques (Bedini et al., 2020 ; Descamp et al., 2017, 2025).  

 

 

Figure 1.15 . Stratégie de prise de décision pour la transplantation de P. oceanica (Boudouresque et 
al., 2021).  
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Les efforts de restauration des herbiers de P. oceanica reposent sur diverses techniques qui 

peuvent être classées en trois grandes catégories selon lôorigine biologique du mat®riel utilisé 

pour la transplantation :, (i) des parcelles ou mottes dôherbiers comprenant le s®diment et la 

matte sous-jacente (Figure 1.16), (ii) des graines (Figure 1.17) ou (iii) des boutures 

individuelles (Figure 1.18).  

 

La transplantation de parcelles, ou mottes, entières dôherbiers avec le s®diment et la matte  

sous-jacente a principalement ®t® mise en îuvre dans des projets de grande envergure 

(plusieurs centaines de m²) mis en place comme mesures compensatoires suite à la 

construction dôinfrastructures c¹ti¯res (Bedini et al., 2020 ; Descamp et al., 2017, 2025; 

Sánchez-Lizaso et al., 2009). En 2017, à la demande du gouvernement monégasque, le 

protocole SafeBent a été développé pour déplacer environ 500 mĮ dôherbiers menac®s par un 

projet d'aménagement côtier. Des parcelles dôherbiers (P. oceanica + sédiment et matte sous -

jacent) 0,8 m²/60 cm d'épaisseur ont été récolté es ¨ lôaide dôune grue sur une plateforme de 

forage. Ces parcelles ont été ensuite placées dans des paniers m®talliques recouverts dôun 

tapis en fibres végétales (fibres de coco) et replantées dans des trous préalablement creusés 

dans un fond sableux (Figure 1.16). Cette méthode permet un taux de transplantation élevé , 

pouvant atteindre jusqu'à 32 m² par jour (Descamp et al., 2017 , 2025). Une opération similaire 

a été réalisée lors de lôextension du port de Piombino (Ligurie), mais avec une variante : Les 

parcelles dôherbiers ont ®t® d®pos®es directement sur une intermatte sableuse naturelle, sans 

creusement préalable (Bedini et al., 2020). Les principaux avantages de cette technique 

résident dans sa capacité à permettre la transplantation simultanée de milliers de fragments 

de P. oceanica, tout en préservant la structure de lôherbier ainsi que la faune invertébrée et le 

microbiome associés à la matte et au sédiment (Bedini et al., 2020  ; Descamp et al., 2017, 

2025).  
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Figure 1.16. Transplanteur utilisé dans le protocole SafeBent pour la transplantation de parcelles 
dôherbier de P. oceanica (Descamp et al., 2017).   
 

Une autre alternative repose sur lôutilisation de graines de P. oceanica (Figure 1.17) comme 

matériel biologique pour des opérations de restauration par transplantation. Cette approche 

pr®sente lôavantage dô°tre non-destructrice pour les herbiers existants, notamment lorsque les 

graines sont récoltées flottant en mer ou échouées sur les plages (Boudouresque et al., 2021). 

Plut¹t que de transplanter directement des graines, certaines ®tudes ont dôabord fait germer 

les graines en aquarium avant de les transplanter sous forme de plantules, permettant ainsi 

un meilleur contrôle des conditions initiales et une augmentation des chances de survie 

(Escandell-Westcott et al., 2023 ; Piazzi et al., 2000). Bien que lôherbier se reproduise 

principalement par reproduction végétative (stolonisation ou dispersion de boutures par le 

courant), la dispersion des graines et leur recrutement jouent un rôle important dans le 

maintien de la diversité génétique des herbiers (Montefalcone et al., 2013). Cependant, de 

nombreuses opportunités de germination et de recrutement sont perdues en raison de divers 

facteurs : (i) l'avortement des fruits, près de 10 % des fruits flottants sont trop petits et non 

viables (Belzunce et al., 2005), (ii) la libération des graines sur des substrats inadaptés, 

empêchant la germination (plages ou zones trop profondes) et (iii) la prédation par des 

herbivores, en particulier la saupe Sarpa salpa, pouvant endommager jusqu'à 58 % des graines 

collect®es (Belzunce et al., 2005). Le principal obstacle ¨ lôutilisation des graines dans le cadre 

de projets de restauration reste lôimpr®visibilit® de la floraison, qui varie fortement selon les 
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régions et ne donne lieu à des épisodes massifs (i.e. impliquant la plupart des herbiers des 

diff®rentes r®gions de la M®diterran®e) quôenviron tous les 10 ans (Montefalcone et al., 2013). 

Cette faible disponibilité des graines explique le nombre limité de projets de restauration basés 

sur cette méthode et les lacunes scientifiques qui persistent à ce sujet  (Escandell-Westcott et 

al., 2023). 

 

 

Figure 1.17.  Plantules de P. oceanica un mois après germination en milieu naturel. Les graines ont été 
disposées à même la matte morte (© GIS Posidonie).  

 

Cependant, la majorité des actions de restauration des herbiers de P. oceanica ont été réalisées 

par transplantation de boutures. Certains travaux antérieurs ont validé des méthodologies 

permettant dôoptimiser la survie et le d®veloppement des boutures transplant®es. Parmi ceux-

ci, les travaux de recherche de Heike Molenaar ont montr® quôune plantation des boutures en 

forte densité (i.e. , 5-10 cm dôespacement) augmente les taux de survie des boutures sur le 

long terme (Molenaar & Meinesz, 1995). De plus, la transplantation lors des phases 

métaboliques les plus actives de P. oceanica (i.e., pr intemps) de rhizomes plagiotropes avec 

un minimum de trois faisceaux et dôun rhizome dôune longueur sup®rieure ¨ 10 cm permet 

dôobtenir les meilleurs taux de survie (Molenaar, 1992 ; Molenaar et al., 1993 ; Molenaar & 

Meinesz, 1995). Concernant la méthode de transplantation, les boutures peuvent être fixées 

au substrat à l'aide d'une large variété de techniques d'ancrage (e.g., Figure 1.18), pour 

lesquels il ne semble pas y avoir de consensus (Pansini et al., 2022). Dans les expérimentations 

conduites jusquô¨ ce jour, les méthodes d'ancrage individuel des boutures impliquaient 

l'utilisation de crochets, de piquets, dôagrafes m®talliques tandis que les techniques d'ancrage 
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modulaires nécessitaient l'utilisation de grillages plastiques ou métalliques, de treillis en fibres 

végétales, de gabions ou de structures en béton (Alagna et al., 2019 ; Boudouresque, 2001 ; 

Boudouresque et al., 2006 ; 2021 ; Cooper, 1982 ; Genot et al., 1994 ; Gobert et al., 2005 ; 

Meinesz et al., 1992; Molenaar, 1992; Molenaar et al., 1993; Molenaar & Meinesz, 1995 ; 

Pansini et al., 2022). Les méthodes de transplantation basées sur lôutilisation de grilles 

(plastiques, métalliques ou en fibres naturelles) ainsi que les m®thodes dôancrage individuel 

(agrafe ou piquet) ont généralement donné de bons résultats en termes de transplantation 

(Calvo et al., 2021 ; Genot et al., 1994 ; Mancini et al., 2021 ; Molenaar & Meinsez, 1995 ; 

Piazzi et al., 2021 ; Scannavino et al., 2014). 

 

 

Figure  1.18. Boutures de P. oceanica attachées sur une structure polymérique en amidon de pomme 
de terre (éléments BESE).  
 

Malgré les nombreuses expérimentations de transplantation de boutures de P. oceanica 

menées au cours des 35 dernières années, des lacunes importantes persistent (Boudouresque 

et al., 2021 ; Pansini et al., 2022 ; Pergent -Martini et al., 2024) , notamment en ce qui concerne 

les méthodes de fixation des transplants (Pergent-Martini et al., 2024). La fixation des boutures 

sur le fond marin constitue en effet une étape déterminante pour assurer le succès de la 

transplantation et la persistance à long terme des herbiers transplantés. Plusieurs méthodes 

ont été testées et se sont révélées efficaces dans certaines conditions environnementales, mais 

seules certaines sont considérées comme écologiquement durables (Bacci & La Porta, 2021 ; 

Boudouresque et al., 2021). 
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Une autre limite majeure concerne la disponibilité du matériel biologique pour la 

transplantation. Les boutures de P. oceanica peuvent être obtenues par prélèvements 

destructifs dans un herbier naturel, ce qui engendre un impact direct sur les populations 

existantes. Une alternative consiste à collecter les fragments naturellement détachés des 

herbiers naturels par lôhydrodynamisme (appelés boutures-épaves) (Balestri et al., 2011; 

Gobert et al., 2005; Ward et al., 2020) . Bien que ces fragments dérivants présentent une faible 

probabilité de réimplantation naturelle (Meinesz & Lefèvre, 1984), ils conservent la capacité 

de sôancrer, se r®tablir et former de nouveaux patchs par expansion clonale (Boudouresque & 

Meinesz, 1982; Boudouresque et al., 1990; Almela et al., 2008; Di Carlo et al., 2005) . Leur 

utilisation présente ainsi un double avantage : une disponibilité abondante de matériel 

transplantable et un impact écologique nul sur les populations existantes, contrairement aux 

prélèvements destructifs (Balestri et al., 2011).  Cependant, les performances (survie, 

croissance) des boutures-épaves, comparées à celles des boutures issues dôherbiers naturels, 

restent encore très peu documentées (Balestri et al., 2011 ; Pergent-Martini et al., 2024). 
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5.  Objectifs et structure de la thèse  
 

En février 2024, le Parlement européen a adopté la Loi sur la restauration de la nature, 

®tablissant des objectifs progressifs et contraignants pour les £tats membres de lôUnion 

européenne : restaurer 30 % des habitats terrestres et marins en mauvais ®tat dôici 2030, 60 

% dôici 2040 et 90 % dôici 2050. Parmi les ®cosyst¯mes marins concern®s, la majorité de la 

communauté scientifique sôaccorde sur la nécessité et la légitimité de restaurer les vastes 

zones dôherbiers de P. oceanica dégradés (Boudouresque et al., 2021).  

 

Toutefois, la mise en place de projets de restauration des herbiers à grande échelle, ainsi que 

la pérennité des transplantations, nécessitent des méthodes de transplantation à la fois 

efficaces, ®cologiques, et adapt®es aux conditions environnementales locales. Dôautre part, la 

disponibilité des boutures représente une contrainte majeure. I l est donc essentiel de 

déterminer si les boutures-épaves présentent des performances biologiques et écologiques 

similaires aux boutures prélevées directement dans lôherbier, afin dô®viter des pr®l¯vements 

destructeurs non justifiés. De plus, un consensus sur les protocoles de suivi permettant 

dôévaluer le succès des transplantations fait encore défaut (Pansini et al., 2022). La définition 

la plus couramment admise considère quôune opération de transplantation est réussie lorsque 

le taux de survie des transplants et le taux de progression des rhizomes dépassent 50 % 

(Campbell, 2000). Cependant, le taux de survie (variable binaire vivant/mort)  bien 

quôindicateur central, reste insuffisant ¨ lui seul car il ignore les alt®rations physiologiques 

pouvant précéder les signes morphologiques visibles (Pansini et al., 2022). Or, face à 

différentes pressions, plusieurs paramètres physiologiques se sont révélés être des indicateurs 

précoces de stress, mais demeurent encore peu intégrés en écologie de la restauration (Cozza 

et al., 2019 ; Pérez et al., 2008 ; Roca et al., 2014). Lôadoption de tels descripteurs dans les 

protocoles de suivi permettrait un suivi plus fin et dynamique de lôacclimatation des herbiers 

transplantés (Ceccherelli et al., 2018; Cooke & Suski, 2008; Roca et al., 2014) et donc une 

réévaluation continue des opérations de restauration.  

 

Dans ce contexte, cette thèse poursuit les objectifs suivants: 

1) Caractériser les conditions environnementales et la dynamique de 

recolonisation naturelle de lôherbier de P. oceanica  sur les zones de matte 

morte dégradées . Des lacunes persistent quant à la capacité de recolonisation 

naturelle de lôherbier de P. oceanica, alors quôil est crucial dô®valuer la pertinence dôune 

intervention de restauration active par rapport à cette dynamique naturelle (Cunha et 

al., 2012). Les conditions environnementales facilitant ou contraignant la recolonisation 



41 
 

naturelle, et donc la pérennité des transplants, sont également très peu documentées. 

Cet objectif sera poursuivi par des acquisitions photogrammétriques annuelles pour 

suivre la dynamique de recolonisation naturelle. La caractérisation des conditions 

environnementales sera réalisée par des mesures de température, granulométrie, 

teneur en matière organique et structure des communautés microbiennes dans la 

matte morte . La pr®sence dôautres macrophytes marines (invasives ou natives) se 

développant sur la matte morte sera également documentée. 

  

2) Evaluer lôefficacit® relative de trois m®thodes de transplantation utilisant 

des matériaux biodégradables, en fonction des conditions 

environnementales locales . Cet objectif visera à déterminer si la rigidité et la 

structure tridimensionnelle du matériel de transplantation  favorisent lô®tablissement ¨ 

long terme des transplants. Les transplantations seront réalisées à deux profondeurs 

différentes, représentatives de conditions environnementales différentes de luminosité 

et dôhydrodynamisme. Le suivi de cet objectif sera réalisé par un suivi du taux de survie, 

de la production foliaire, de la morphologie foliaire et racinaire, ainsi quôen termes de 

rapport cout-bénéfice apporté par chacune de ces méthodes de transplantation. Afin 

de ne pas limiter les conclusions à un suivi des variables morphologiques des 

transplants, le suivi de cet objectif sera complété par un suivi des communautés 

microbiennes foliaires et racinaires, ainsi que la mesure de traits physiologiques et 

biochimiques des transplants.  

 
 

3) Déterminer si les boutures -épaves présente nt  des performances similaires 

aux boutures prélevées dans un herbier naturel dans le cadre de leur utilisation 

comme matériel donneur pour la transplantation . Comme pour la discrimination entre 

les méthodes de transplantation, le suivi de cet objectif sera réalisé par un suivi 

morphologique, microbiologique, physiologique et biochimique des deux origines de 

boutures.  

 

4) Comparer, trois ans après la transplantation,  les traits des transplants avec 

ceux des herbiers naturels. Cette analyse permettra dô®valuer la convergence 

morphologique, microbiologique, physiologique et biochimique des transplants vers les 

herbiers naturels.  
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Bien que la d®marche scientifique d®velopp®e dans cette th¯se sôarticule autour de quatre 

objectifs principaux, lôorganisation du manuscrit r®pond ¨ une logique compl®mentaire, visant 

¨ pr®senter dôabord le cadre g®n®ral et lô®tat des connaissances, avant de détailler les 

approches exp®rimentales et dôouvrir sur des perspectives plus larges. Ainsi, le manuscrit est 

structuré en quatre chapitres : 

 

Chapitre I  : Pr®senter le cadre g®n®ral de lô®tude ¨ travers une synth¯se sur la restauration 

écologique, la mer Méditerranée, la biologie et lô®cologie de P. oceanica, les pressions 

anthropiques qui pèsent sur cette espèce, son statut de protection, ainsi que lô®tat actuel  des 

connaissances sur la restauration des herbiers de P. oceanica.  

 

Chapitre II  : Évaluer si les facteurs influençant la dynamique de recolonisation naturelle, 

dans des zones de matte morte d®grad®es par lôancrage, conditionnent ®galement la 

performance des différentes méthodes de transplantation et des origines de boutures. 

 

Chapitre III  : Utiliser des descripteurs microbiologiques, physiologiques et biochimiques pour 

analyser les m®canismes limitant la croissance et lôacquisition des nutriments essentiels, et 

comprendre en quoi ces contraintes expliquent les différences de performances observées 

entre méthodes de transplantation et origines de boutures. 

 

Chapitre I V : Proposer une synthèse et une réflexion globale, en mettant en évidence lôapport 

de ces travaux et en envisageant des perspectives de restauration ¨ lô®chelle régionale et sur 

des sites à plus grande échelle spatiale.  
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Chapitre II  

R®silience et restauration de lôherbier de 
Posidonia oceanica  après dégradation par 
lôancrage : comparaison entre recolonisation 

naturelle et restauration active par 
transplantation  
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Ce chapitre est composé de deux articles :  

 
Article 1 : Boulenger, A., Chapeyroux, J., Fullgrabe, L., Marengo, M., & Gobert, S. (2025). 

Assessing Posidonia oceanica recolonisation dynamics for effective restoration designs in 

degraded anchoring sites. Marine Pollution Bulletin, 216, 117960. 

https://doi.org/10.1016/j.marpolbul.2025.117960  

 

Article 2 : Boulenger, A., Marengo, M., Boissery, P., & Gobert, S. (2025). Comparative 

assessment of transplantation methods and donor sources for the restoration of Posidonia 

oceanica meadow. Science of the Total Environment, 1000, 180488. 

https://doi.org/10.1016/j.scitotenv.2025.180488  
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Abstract  

The Mediterranean seagrass species Posidonia oceanica forms extensive meadows that provide 

numerous ecological and economic services. Among the human activities threatening these 

meadows, boat anchoring causes severe degradation resulting in meadow fragmentation, 

exposure of the dead matte, and sediment disruption. In this study, we assessed the natural 

recolonisation dynamics of P. oceanica in anchoring-degraded sites focusing on both shallow 

and deep sites. Over two years, photogrammetry was employed to m onitor recolonisation 

dynamics with a focus on patchsô edges expansion and storm-fragments accumulation. Our 

results show distinct recolonisation patterns between shallow and deep sites, with shallow 

patches displaying more variable dynamics of erosion and recolonisation, while deep patches 

showed slower but more consistent recovery. Additionally, the abundance of storm-fragments, 

primarily in shallow areas, suggests potential for enhanced recovery through natural trapping 

structures. Despite recent regulations reducing anchoring pressures, recolonisation rates 

remain insufficient to counteract the extent of degradation in a reasonable timespan. These 

findings underline the importance of designing tailored restoration strategies based on site -

specific recolonisation potential: high -density transplantation with durable anchoring 

structures in shallow areas to withstand hydrodynamic forces, and more cost-effective 

solutions like iron staples in deeper areas. Additionally, the study supports the use of trapping 

substrates to retain storm-fragments in shallow sites to boost natural recolonisation. This 

approach is crucial for enhancing seagrass meadow resilience, especially within a context of 

climate change and increasing pressures on coastal ecosystems. 
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1. Introduction  

Posidonia oceanica (L.) Dellile is a seagrass species endemic to the Mediterranean Sea, 

where it forms extensive meadows of critical importance due to the wide range of ecosystem 

services they offer, acting as nurseries (Campagne et al., 2014), serving as carbon sinks 

(Monnier et al., 2022; Pergent-Martini et al., 2021), and providing protection against coastal 

erosion (Gacia et al., 1999; Gacia & Duarte, 2001). P. oceanica thrives at depths between 

0.5m and 40m in low turbid waters (Gobert et al., 2006) and is sensitive to strong hydrodynamic 

conditions, such as wave-induced physical damage and matte erosion (Boudouresque et al., 

2006; Ruju et al., 2018). This seagrass species can tolerate temperatures ranging from 9 to 

29°C (Boudouresque & Meinesz, 1982), although this species is sensitive to increases in water 

temperature and growth is limited above 27°C (Guerrero-Meseguer et al., 2017; Stipcich et al., 

2022a). Besides the rising seawater temperature, global warming also poses significant threats 

to P. oceanica meadows through sea level rise, and the introduction of exotic species leading 

to the displacement of seagrass communities (Pergent et al., 2014; Stramska & Aniskiewicz, 

2019). Moreover, human activities can affect P. oceanica meadows (Boudouresque et al., 

2009; Giakoumi et al., 2015)  both indirectly, by deteriorating water quality (Bockel et al., 2024; 

Montefalcone et al., 2007), and directly, through habitat destruction caused by coastal 

development (Holon et al., 2015; Mancini et al., 2023), trawling (Kiparissis et al., 2011), or 

anchoring (Abadie et al., 2016, 2019; Pergent-Martini et al., 2022). Over half of the world's 

large (i.e. > 24m length) recreational boats spend the summer months in Mediterranean waters 

(Carreño & Lloret, 2021), primarily in the North-Western Mediterranean (Pergent-Martini et al., 

2022). Anchoring activities, mainly in shallow waters, cause both direct and indirect damage 

during the process of anchor deployment and retrieval, as well as from the movement of the 

chain or rope. Repeated anchoring of recreational boats at depths greater than 15m results in 

widespread degradation of these meadows (Abadie et al., 2015). The removal of the P. 

oceanica foliar canopy and the belowground organs lead to the exposure of the matte, which 

consists solely of the remaining rhizomes, roots, and sediment particles: this formation is 

referred to ódead matteô. Beyond the physical damage, this can also cause chemical alterations 

in the sediment. Initially, carbonate sediments, which may be oxygenated by the presence of 

living plants, gradually transition to fine particles that fill gaps within decaying organic matter, 

resulting in an anoxic bare mat (Boudouresque et al., 2016; Mateo & Romero, 1997; Pergent 

et al., 2014). This change in substrate quality can lead to the infiltration of hydrogen sulphide 

(H2S) (Abadie et al., 2016), a chemical compound that inhibits the growth and development of 

P. oceanica (Calleja et al., 2007; Holmer et al., 2003; Marbà et al., 2006). Furthermore, the 

dead matte left behind by anchoring provides an ideal environment for invasive species like 

Caulerpa cylindracea to establish and spread (Casoli et al., 2021; Katsanevakis et al., 2010; 
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Kiparissis et al., 2011). This macroalga increases hydrogen sulphide concentrations in the 

sediments, further hindering the potential for P. oceanica to recolonize the dead matte 

(Garcias-Bonet et al., 2008; Holmer et al., 2009).  

 

The implementation of French prefectorial decrees banning anchoring in P. oceanica meadows 

for boats over 45 meters in 2016 (Préfecture maritime de Méditerranée, 2016) and for boats 

over 24 meters in 2019 (Préfecture maritime de Méditerranée, 2019) has led to a significant 

reduction in the degradation of these meadows (Bockel et al., 2023). Once the causes of 

meadow regression have ceased, natural recolonisation can occur through the expansion of a 

meadow's edge due to the growth of plagiotropic rhizomes, the dispersal of cuttings by currents 

(especially during storms) (Boudouresque et al., 2021)., and the recruitment and establishment 

of seagrass patches via seedlings (Balestri et al., 2017; Boudouresque et al., 2021). However, 

while the detrimental effects of anthropogenic pressures and declining environmental 

conditions on seagrass beds are well-documented, the phenomenon of natural recolonisation 

has received little attention (Almela et al., 2008; Bockel et al., 2024; Kendrick et al., 2005; 

Olesen et al., 2004). The lack of studies on this topic is particularly concerning given the 

increasing number of P. oceanica meadow restoration projects in recent years (Boudouresque 

et al., 2021; Pansini et al., 2022). Indeed, the assessment of natural recolonisation following a 

disturbance is essential when considering seagrass restoration operations (Boudouresque et 

al., 2021; Cunha et al., 2012). Active restoration is justified only after observing natural 

recolonisation at the intended restoration site,  demonstrating the return of suitable 

environmental conditions (Boudouresque et al., 2021; Descamp et al., 2025; Mancini et al., 

2022; Unsworth et al., 2024). Additionally,  comparing transplanted areas with the siteôs natural 

recolonisation capacity is crucial for an objective assessment of the restoration effortsô costs 

and benefits (Boudouresque et al., 2021). In May 2022, a pilot project was launched in the Bay 

of Calvi (North-Western Corsica, France) to restore P. oceanica meadows by transplanting 

cuttings onto dead matte resulting from anchoring degradation (Boulenger et al., 2024). 

Alongside these transplantation trials, the natural recolonisation of the P. oceanica at the 

restoration sites is being monitored using photogrammetry, an accurate and low-cost mapping 

technique (Marre et al., 2020). Specifically, the main objective of this study was to assess the 

recovery dynamics of P. oceanica within degraded areas at shallow and deep sites in North-

Western Corsica. Our aims were to assess whether there were differences in recolonization 

rates between shallow and deep sites and to determine the relative importance of patch 

recruitment rate in P. oceanica spatial colonization by measuring the inter-annual variation in 

patch size distribution, as well as the accumulation and establishment of drifting vegetative 

fragments. Additionally, differences in environmental conditions, including temperature and 

sediment characteristics, that may influence recolonization dynamics at the two study depths, 
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were measured. Finally, the implications of P. oceanica recovery dynamics for improving 

seagrass restoration designs are discussed. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



50 
 

2.  Material and Methods  

2.1 Study area 

The study sites were located in Alga Bay (8Á43Ź52ŹŹ E; 42Á34Ź20ŹŹ N), a sub-bay of the Bay of 

Calvi in North-Western Corsica (France) (Figure 2.18). Alga Bay covers a total area of 1  km² 

and features a specific characteristic known as 'return river,' a large sandy area where seagrass 

meadows are unable to thrive, likely due to bottom currents generated by surface currents 

reflecting off the coast (Boudouresque & Meinesz, 1982). An extensive P. oceanica meadow, 

covering a total area of 78 ha and  located between 3 and 37m depth, is present in Alga Bay 

(Figure 2.18) (Abadie et al., 2016). This meadow has a good ecological status based on the 

PREI index (Gobert et al., 2009). The only anthropogenic stressor is the anchoring of leisure 

boats (Fullgrabe et al., 2022). Indeed, intensive anchoring activity over the last decades has 

led to severe seagrass meadow loss due to mechanical destruction, with an estimated 8 ha 

lost in Calvi Bay between 2012 and 2018 (Fullgrabe et al., 2022). Since the enforcement of 

the new decree in 2019, the proportion of boats over 20m in length dropping anchors in P. 

oceanica meadows has decreased by 43.8% (Figure S2.1). The bare areas of dead matte are 

heavily colonized by the invasive macroalga C. cylindracea  (Figure 2.19A), and to a lesser 

extent by the native macroalga C. prolifera (Figure 2.19B).  
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Figure 2.18 . Location of the study area. The top left figure shows a wider view of Corsica and 
surrounding countries. The bottom left figure displays a more detailed view of Corsica and the location 
of Calvi Bay. The figure on the right  shows Alga Bay with associated marine biocenosis, the isobaths 
every 5m depth and the six study sites (AP1 ï AP6). 

 

Figure 2.19.  Thin layer of sand covering the dead matte with a few scattered P. oceanica shoots. This 
area provides a suitable substrate for colonization by two different macroalgae species: (A) a dense 
network of C. cylindracea, (B) a canopy of C. prolifera but the presence of C. cylindracea in the forefront 
of the picture can also be noticed.  Both photos were taken at 28m depth in close vicinity to the study 
site AP6.  
 

Three patches of dead matte were selected as study sites at two different depths : 20 m (sites 

AP1, AP2 and AP3) and 28 m (sites AP4, AP5, and AP6) depth, since most of the degradation 

caused by anchoring pressure occurs in the deeper portion (20 -35 m) (Figure 2.18). The 
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patches of dead matte selected in this study were chosen because they correspond to 

restoration sites used in the REPAIR project, where P. oceanica cuttings were transplanted in 

spring 2022 (Boulenger et al., 2024). Thus, recolonisation can be compared between natural 

and transplanted areas, providing a more objective assessment of the effectiveness of the 

tested restoration techniques (Boudouresque et al., 2021).  

 

2.2 Environmental parameters 

Seawater temperature was monitored to determine whether warming affects P. oceanica 

recovery dynamics at shallow and deep sites by influencing the expansion or reduction of 

seagrass patchesô size and the recruitment rates of new seagrass patches. To achieve this, 

seawater temperature was recorded at the study depths  using HOBO loggers (HOBO Pendant 

Temperature Data Logger, Onset Computer Corporation) at 10-minute intervals from May 2022 

to May 2024.  The loggers were placed just above the dead matte  at the six study sites. Due 

to recording errors by the data loggers, no data were recorded at 28m for the time interval s 

from 2022/05/01 to 2022/08/16 , and from 2024/03/27 to 2024/04/15. At 20  m, data were 

missing only for the time interval from 2024/03/27 to 2024/04/15.  

 

Besides seawater temperature, sediment characteristics also play a key role in the spatial 

colonisation dynamics of P. oceanica. More specifically, the organic matter buried in the 

sediment is an important source of nutrient to seagrasses (Evrard et al., 2005; Fraser et al., 

2016; Kilminster et al., 2006), and sediment granulometry partly determine porewater nutrient 

availability (de Boer, 2007; Holmer et al., 2001). Therefore, sediment cores (20cm depth x 

5cm diameter) were collected in May 2024 to characterize the sediment granulometry and 

organic matter content  of the seafloor at the six study sites. Five samples were taken in the 

dead matte from each of the six study sites (n=30) . In addition, five samples were also 

collected in nearby P. oceanica meadows at both study depths (n=10). After  field collection, 

samples were stored at -20°C and sent to MicroPolluants Technology SA (Saint Julien Les Metz, 

France). Sediment cores were dried at 60°C and passed through a 2mm diameter sieve to 

remove the coarser fraction of the sediment. The percentage of organic matter in each 

sediment sample was determined by loss on ignition (LOI), combusting at 550°C for 4  hours 

(Heiri et al., 2001). Inorganic carbon was then removed from the samples by combustion at 

950°C for 2 hours (Heiri et al. 2001) before grain size determination. A small amount of 

sediment from each sample, with organic matter and inorganic carbon removed, was placed 

in circulating water under continuous sonication for sediment composition analysis (i.e. the 

percentages of clay, silt, and sand) and median grain size measurements using laser-diffraction 



53 
 

(Pratica LA-960, HORIBA Ltd, Kyoto, Japan). Finally, sediment classification was performed 

according to Wentworthôs grain size classes (Wentworth, 1922).  

 

2.3 Monitoring of P. oceanica natural recolonisation dynamics by photogrammetry  

 2.3.1 Underwater images acquisition 

To monitor natural recolonisation of P. oceanica on dead matte, photographic surveys were 

conducted at each site (n=6) by a scuba -diver at an average distance of 5m from the sea 

bottom conducting parallel, regularly spaced transects. Surveys were carried out at a relatively 

low swimming speed of 20-25 m.min-1, with a time -lapse of approximately 1s between pictures 

(photo density: 4ï5 photos/m²) as recommended by Marre et al. (2019). The photographs 

were taken with a pure nadiral orientation using a 20.1 Meg a Pixels Sony Cyber-Shot RSC-

RX100 Va in a waterproof Nauticam housing, with the following settings: shutter speed = 

automatic, aperture = F12, sensibility = 400 ISO. In some cases, the settings were slightly 

adjusted depending on environmental conditions (e.g., lighting and visibility) at the time of 

sampling. Focus was set automatically before each acquisition. The surveys were conducted 

over two years (2022 - 2024), each year during the same period (May - June) to avoid 

differences in leaf growth stages. The total acquisition time per site ranged between 33 and 

53 minutes; with a total of 173 to 701 photos collected per site.         

                                                         

2.3.2 Photogrammetric images processing 

When necessary, the images were batch-processed for quality improvements using Darktable 

v4.6.1, enhancing  colour contrast,  brightness and sharpness.  They were then processed with 

Agisoft Metashape Professional v1.8.4 (Agisoft LLC, 2022), a commercial photogrammetry 

software extensively used  in the scientific community for seagrass meadow monitoring 

(Abadie et al., 2020; Bockel et al., 2024; Marre et al., 2019, 2020; Piazzolla et al., 2024; 

Ventura et al., 2022, 2023). This software follows a classic photogrammetric workflow , 

including images alignment, automatic identification of key points in all photos, bundle 

adjustment, point cloud densification, mesh building, texturing and orthomosaic production. 

The specific parameter settings for the different steps of the photogrammetric workflow are 

provided in Table S2.1. As the photogrammetric process requires known reference distances 

to produce metric results, reference makers with known distances between them, called scale 

bars, were used (Rende et al., 2022; Ventura et al., 2022). Scale bars are particularly useful 

when it is not feasible to place ground control points across the entire site. They offer a more 

time-efficient alternative, as placing a few accurately measured scale bars is simpler than using 

specialized equipment to determine the coordinates of multiple markers (Agisoft LLC, 2022). 
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Six scale bars were installed on the seafloor of each site just before the start of the transects 

and were used for alignment optimization after bundle adjustment. Scale bars with an error 

greater than 10cm were removed from the model. Half of the scale bars (n=3) were not 

included in the alignment optimization but were retained as validation scale bars to assess the 

accuracy of internal measurements after bundle adjustment (Ventura et al., 2022). The scale 

bars placed in the mapped area included four coded markers fixed to a 1 x 1m cross-scale bar 

with the same coded marker consistently oriented north using a compass. This configuration 

ensured that all models were aligned uniformly  (Abadie et al., 2022). Moreover, these scale 

bars were positioned at the same locations each year using rebars placed into the dead matte. 

This setup allowed the markers on the scale bars to function as fixed reference points, 

facilitating relative positioning by aligning the orthomosaics of each site over the two years of 

monitoring (Abadie et al., 2022). All orthomosaics were exported in a TIFF format with a 

resolution of 0.0003m  to preserve  the local metric coordinate system for further GIS analysis.  

 

 2.3.3 P. oceanica natural recolonisation monitoring over time   

To monitor P. oceanica natural recolonisation, four monitoring quadrats (3x3m) near the 

transplantation units were initially randomly selected on the orthomosaics of each study sites 

(n=24) (Fig ure 2.20). This framing approach allowed for smaller-scale analysis and accelerated 

data processing. Within each of these 9 m² quadrats, the seagrass area (m²) was manually 

digitized and quantified using QGIS v3.36.1 (Figure 2.20). The seagrass area within each 

quadrat was measured annually to assess whether there was stability, an increase, or a 

reduction in the total seagrass area and in the individual surface area of each seagrass patch 

at the two study depths.  Moreover, measuring the inter -annual variations in seagrass area 

(m²) allowed us to calculate the annual average recolonization and erosion rates (m²/year) 

for each site. The percentage cover of P. oceanica in each quadrat was calculated as the ratio 

of seagrass  area (m² ) to the quadrat area (m²). This metric was used to classify the 

fragmentation level at each study site. The fragmentation level describes the complex spatial 

patterns used to analyze landscape configuration (Saura, 2002). Different levels of 

fragmentation were defined by Sleeman et al. (2005) to characterize seagrass seascapes along 

a continuum of decreasing patch size and increasing isolation, ranging from large continuous 

seagrass meadows to many small, dispersed seagrass patches. They are five categories based 

on the proportion of seagrass cover: : many small patches for seagrass cover below 16%, 

medium patches represent 16%ï32%, few large patches cover 32%ï45%, fragmented 

continuous meadows cover 45%ï86%, and fully continuous meadows exceed 93% seagrass 

cover (Sleeman et al., 2005).  
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Figure 2.20.   Orthophoto of one of the study sites  (AP4 located at 28m depth in May 2024) with the 
manual delineation of P. oceanica patches within the four quadrats (Q1 to Q4) placed in a dead matte 
area.  The three transplantation sites of the REPAIR project are also visible on the orthophoto (see 
Boulenger et al., 2024).  

 

Measuring the inter-annual variations in seagrass area, percent cover, and annual 

recolonization and erosion rates provided an initial insight into the recovery dynamics of P. 

oceanica at shallow and deep sites. However, to obtain more precise information on recovery 

dynamics, it is essential to monitor patch population dynamics (Almela et al., 2008).  To achieve 

this, each individual seagrass patch within the monitoring quadrats was assigned to one of ten 

size classes, with each category defined by a doubling of the previous size (Almela et al., 

2008). The temporal evolution of patch size distribution allowed us to determine whether 

seagrass patches tend to increase in size over time and to assess the recruitment of new 

seagrass patches. Finally, the number of drifting vegetative fragments ( hereafter referred to 

as storm-fragments) were counted within each quadrat over the two -year  monitoring period 

to assess the potential for new P. oceanica  patches initiation and recruitment.  
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2.4 Data analysis  

Differences in median grain size, mud content and organic matter content were tested using 

a two-way ANOVA , with Biocenosis (dead matte vs. P. oceanica meadow) and Bathymetry 

(shallow vs. deep) as independent variables to assess how sediment characteristics vary 

between degraded and vegetated areas and across depths. Prior to the ANOVA test, normality 

and linearity of the residuals were assessed by visual inspection of residuals versus fitted 

values plots and with a Shapiro-Wilks test. Leveneôs test was used to check for homogeneity 

of variances.  Since the normality assumption was not met for mud content and organic matter 

content, data were log transformed. Differences in P. oceanica meadow area, percent cover, 

number of patches and number of storm -fragments were tested using the non-parametric 

Kruskal-Wallis test with Time (0, 12, 24 months) and Bathymetry as factors to evaluate 

temporal trends in P. oceanica recolonization and depth-related differences. A non-parametric 

test was chosen as normality could not be achieved. Statistical significance was set at p < 

0.05. Statistical analyses were performed in RStudio v4.3.2 (RStudio Inc., Boston, MA, USA). 

All values are reported as mean ± standard error .  
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3. Results  

3.1     Environmental parameters 

The seawater temperature ranged from a maximum of 27.1°C at 28  m and 26.8°C at 20 m in 

September 2022 to a minimum of 13.7°C at both 28  m and 20 m in February 2023 (Figure 

2.21). Seasonal variations were pronounced, and thermal stratification was observed in spring 

2023 and 2024, with temperatures higher at 20 m than at 28 m. This thermal stratification 

gradually dissipated as summer approached (Figure 2.21).  

 

 
Figure 2.21. Temporal dynamics of seawater temperature at the shallow (20m) and deep (28m) study 
sites from May 2022 to May 2024. Missing data were represented as blank spaces in the figure.  

 
The median grain size was significantly higher at the shallow sites compared to the deeper 

sites (p = 0.015; F = 6.765), while no significant differences were found between the dead 

matte and P. oceanica meadow (Figure 2.22). The mud content (0.01ȉm < grain size < 63ȉm) 

showed the opposite pattern, with significantly higher values for the deeper sites compared to 

the shallow sites (p = 0.009; F = 8.103) (Fig ure 2.22). Both Biocenosis and Bathymetry had a 

significant influence on the organic matter content,  with  higher values for the deep sites 

compared to the shallow sites (p = 0.00 9; F = 7.977) and  higher  values in the P. oceanica 

meadow compared to dead matte (p = 0.00 3; F =11.100) (Fig ure 2.22).  
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Figure 2.22.  Mean median grain size (left), mud content (centre), and organic matter content (right ) 
in the dead matte and P. oceanica meadow as a function of depth. Vertical error bars  represent standard 
errors. Statistically significant differences are indicated by different letters (a, b, c, and d).  

 

3.2 P. oceanica meadow recovery dynamics  

The six selected patches of dead matte exhibit  considerable heterogeneity in area, with no 

apparent relationship to the ir depth (Table 2.1). Their average size is 191.5 m², with individual 

patch areas ranging from 56.6  m² at a depth of 20  m to 319.2 m² at a depth of 28  m (Table 

2.1). 

 

Table 2.1. Initial dead matte patch area (m²)  at the beginning of the study.  

 
Site  

 

 
Bathymetry  

 
Dead matte  patch area 

(m²)  

 
AP1 

 
Shallow 

 
194.2 

AP2 Shallow 300.7 
AP3 Shallow 56.6 
AP4 Deep 226.9 
AP5 Deep 319.2 
AP6 Deep 206.1 

 

 
The two-year monitoring of the area covered by the P. oceanica seagrass bed showed high 

variability within the 24 quadrats across the 6  study sites. The largest seagrass area measured 

4.15m² in one of the quadrats at site AP3 , located at 20 m depth. Conversely, some quadrats 

exhibited a seagrass area of 0.00 m², as observed at site AP4 at 28 m and site AP2 at 20 m. 

The temporal dynamics of P. oceanica meadow area and relative cover over the two years of 

monitoring showed a slight progressive trend for both shallow and deep sites (Figure 2.23). 
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For the shallow sites, the mean colonised seagrass area increased by 12.90%, from 1.24 ± 

0.40 m² at the start of the monitoring to 1.40 ± 0.46 m² two years later (Fig ure 2.23). A mean 

progression of 35.13% was observed for the deep sites, from 0.74 ± 0.17 m² at 0 months to 

1.00 ± 0.24 m² after two years (Fig ure 2.23). In terms of P. oceanica meadow percent cover 

relative to the dead matte cover, there was an increase from 13.82 ± 4.46 % initially to 15.57 

± 5.17 % after two years  for the shallow sites (Figure 2.23). A similar pattern  was observed 

for the deep sites, with an initial 8.12 ± 1.96 % cover increasing to 11.14 ± 2.66 % two years 

later (Figure 2.23). According to the fragmentation classification by Sleeman et al. (2005), 

there was a high level of fragmentation, with the meadow primarily consisting of small sized 

seagrass patches as the percent cover was always lower than 16%  (Figure 2.23). No 

significant differences were found in seagrass area or percent cover between the three 

monitoring campaigns (p = 0.860; ȐĮ = 0.300; p= 0.84 5; ȐĮ = 0.337; respectively) or between 

sites at the two different depths ( p = 0.937; ȐĮ = 0.006; p= 0.91 5; ȐĮ =0.011;  respectively) 

(Figure 2.23).  

 

 
Figure 2.23 . Mean temporal dynamics of P. oceanica meadow area (m²; left figure) and P . oceanica 
relative cover (%, right figure) as a function of depth. Vertical error bars represent standard errors. The 
absence of statistically significant differences is indicated by the same letter (a).  
 

The measurement of the inter -annual variations in seagrass area (m²) allowed us to calculate 

the annual average recolonization and erosion rates (m²/year) for each depth (Figure 2.24). 

Both recolonisation and erosion (i.e. regression in seagrass area)  processes were observed at 

each study site, although some sites (i.e., AP3 at 20 m; AP4 and AP5 at 28 m) showed very 

limited erosion (Table S2.2). Significant disparities were also observed within the quadrats 
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across the different  study sites. For the shallow sites, a maximum recolonisation rate of 0.59 

m²/year and a maximum erosion rate of 0.25 m²/year were observed  (Table S2.2). For the 

deep sites, a maximum recolonisation rate of 0.81 m²/year and a maximum erosion rate of 

0.14 m²/year were recorded  (Table S2.2). The mean annual recolonisation and erosion rates 

exhibit different patterns depending on the  depth (Figure 2.24).  The deep sites show a higher 

mean recolonisation rate (0.20 ± 0.06 m²/year) compared to the mean erosion rate (0.07 ± 

0.01 m²/year) (Fig ure 2.24). In contrast , the shallow sites appear to have more balanced 

processes, with a smaller difference between the mean recolonisation rate (0.16 ± 0.04 

m²/ye ar) and the mean erosion rate (0.09 ± 0.03 m²/year) compared to the deep sites (Fig ure 

2.24). It is also important to note that the mean recoloni sation rates are consistently higher 

than the mean erosion rates regardless of the depth (Figure 2.24). 

 

 

Figure 2.24 . Mean annual recolonisation and erosion rates (m²/year) as a function of depth. Vertical 
error bars represent standard errors. Positive values indicate recolonisation while negative values 
indicate erosion.  
 

Assessing inter-annual variations in seagrass area, cover, and recolonization/erosion rates 

offers a first glimpse into P. oceanica recovery dynamics. However, precise insights require 

monitoring patch population dynamics. As it was first observed with the seagrass area,  high 

variability was observed in the number of P. oceanica patches within the quadrats. Up to 14 

distinct seagrass patches were identified within a single quadrat, while some quadrats 

contained only one seagrass patch or none at all. No significant differences were observed in 

the number of seagrass patches over time (p = 0.089; ȐĮ = 4.82 9) or between the two study 
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depths (p = 0.337; ȐĮ = 0.92 1). The mean number of seagrass patches per quadrats was 4.41 

± 2.75 ,  with a mean size of 0.078 ± 0.027 m².  In the shallow sites, at the beginning of the 

study, seagrass patches were primarily distributed across intermediate size classes, notably 

within the 400ï800 cm², 800ï1600 cm², and 1600ï3200 cm² classes (Figure 2.25). After one 

year, there was a notable increase in the number of seagrass patches within the small and 

intermediate size classes, as well as an increase in the number of very large seagrass patches 

(12,800ï25,600 cm²)  (Figure 2.25). After two years, seagrass patches in the very small size 

class (0ï100 cm²) disappeared, the number of seagrass patches in the intermediate size 

classes decreased, and the number of seagrass patches in the 1600ï3200 cm² class increased 

(Figure 2.25). The number of very large  seagrass patches (12,800ï25,600 cm² and >25,600 

cm²) remain ed constant (Figure 2.25). For the deep sites, the trend differ ed.  The initial 

distribution was skewed toward smaller seagrass patches compared to the shallow sites, with 

a dominance of seagrass patches in the 200ï400 cm² size class (Figure 2.25). After one year, 

the number of seagrass patches in the 200ï400 cm² class increased, reaching a peak for this 

period (Figure 2.25). The number of large size class seagrass patches remained lower than in 

the shallow sites for the same period. After two years, the number of seagrass patches in the 

small and intermediate size classes decreased, but there was an increase in the number of 

seagrass patches within certain large size classes (1600ï3200 cm², 3200ï6400 cm², and 

12,800ï25,600 cm²). However, no very large seagrass patches (>25,600 cm²) was observed 

in the deep sites (Figure 2.25). Overall, larger seagrass patches were more prevalent in the 

shallow sites and appeared to persist over time, whereas the deep sites exhibited a dominance 

of smaller seagrass patches (Figure 2.25). 
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Figure 2.25 . Dynamics of seagrass patch size distribution (number of seagrass patches within each 
size class, size as cm²) over time for shallow (top) and deep (bottom) sites.   

 

Finally, the number of storm -fragments was counted within each quadrat. A large disparity in 

the quantity of storm -fragments among quadrats at different sites was observed (Table S2.3). 

For instance, a maximum of 25 storm-fragments were recorded in 3% of the quadrats (Table 

S2.3), while a substantial portion of the quadrats had no storm -fragments at all (Table S2.3). 

No significant difference in the number of storm -fragments between the three monitoring 

campaigns was observed (p = 0.371; Ȑ²  = 1.981). However, the difference in the number of 

storm-fragments was significantly related to the depth of the  patch  of dead matte, with deeper 

sites experiencing a significantly lower influx of storm -fragments compared to shallower sites 

(p = 0.0003; Ȑ²  = 12.626) (Fig ure 2.26).  
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Figure 2.26 . (A) Mean number of storm-fragments accumulation per 9 m² quadrat as a function of 
depth. Vertical error bars represent standard errors. The statistically significant difference is indicated 
by different letters (a and b). (B) Important accumulation of storm -fragments on the site AP3 at 20m 
depth.  
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4. Discussion  

The establishment of new regulations prohibiting anchoring of large vessels (2016 and 2019), 

along with an effective reduction in anchoring pressure on the P. oceanica meadows and the 

creation of eco-mooring areas, opens prospects for the ecological restoration of degraded 

areas. In the past 10 years, there has been a growing number of P. oceanica meadow 

restoration projects throughout the Mediterranean basin (Boudouresque et al., 2021; Pansini 

et al., 2022), and this trend is set to increase further in the coming years following the adoption 

of the 'Nature Restoration Law' by the European Parliament in 2024. Most of these restoration 

projects too rarely evaluate and quantify the dynamics of natural recolonisation at the restored 

sites (Bockel et al., 2024; Boudouresque et al., 2021). Yet, this data is essential for objectively 

assessing the cost-benefit ratio of a restoration project compared to natural recolonisation at 

the study site (Boudouresque et al., 2021).  

 

The natural recolonisation from meadow edges or isolated clumps of P. oceanica, as well as 

the establishment of new patches by storm-fragments, was quite limited in the dead matte 

areas in this study, which also served as transplantation sites (see Boulenger et al., 2024). 

Seawater temperature was measured at both shallow and deep sites, as rhizome biomass and 

length, playing a crucial role in recolonization capacity and speed, are negatively affected by 

marine heatwaves (MHV) (Pansini et al., 2021; Stipcich et al., 2022b). However, the high 

temperatures recorded during the summer 2022 MHW (Guinaldo et al., 2023; Marullo et al., 

2023) were similar at 20m and 28m depths, suggesting a reduced thermal gradient that may 

drive differences in P. oceanica resilience and recolonization potential between both depths. 

The depth of the patches of dead matte also showed no significant difference in recolonized 

area or cover after two years of monitoring, which aligns with findings from other studies that 

measured natural recolonisation on dead matte at various depths (Abadie et al., 2019; 

Badalamenti et al., 2011). However, a progressive positive trend in seagrass area is observed 

for both the shallower sites (35.13% mean progression) and deeper sites (12.90% mean 

progression). These values are consistent with other recent works conducted in the French 

Mediterranean, such as the 8-46% progression measured by Marre et al. (2020) or the 5-9.3% 

progression measured by Bockel et al. (2024). There appears to be an alternation between 

erosion and recolonisation processes, with erosion being more prominent at shallow sites 

compared to deep sites, likely due to the reduction in hydrodynamic forces with increasing 

depth (Vacchi et al., 2012; Uhrin & Turner, 2018). However, colonization remains the dominant 

process over erosion for both shallow and deep sites, as observed in other studies (Abadie et 

al., 2019; Bonamano et al., 2021; Marre et al., 2020).  
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The favorable recolonisation dynamics demonstrate the remarkable resilience of P. oceanica 

exposed to an altered dead matte, with changes in the below-ground chemical processes 

(Abadie et al., 2016) and microbial communities (Frasca et al., 2024). The analysis of grain 

size and organic matter content in the anchoring patches monitored in this study showed few 

differences compared to the adjacent P. oceanica meadows. No significant differences were 

found between shallow and deep dead matte patches. The range of values observed for both 

median grain size and mud content corresponds to other measurements on matte 

characterization in the north-western Mediterranean (Serrano et al., 2012). Only the organic 

matter content differed, with lower organic matter content in the shallow sites compared to the 

deeps sites, for both P. oceanica meadow and dead matte. The lower organic matter content 

in shallow sites compared to deep sites is primarily driven by increased hydrodynamic activity 

(Vacchi et al., 2012; Uhrin & Turner, 2018) and temperature-induced organic matter 

remineralization (Roca et al., 2022; Trevathan-Tackett et al., 2017) has shown by the strong 

thermal stratification in spring between shallow and deep sites. Moreover, the organic matter 

content was also significantly higher in the P. oceanica meadow compared to the dead matte. 

P. oceanica meadows are known to sequester a significant portion of their primary production 

within the underlying matte (Boudouresque et al., 2016), making them a substantial reservoir 

of organic matter due to the recalcitrant nature of P. oceanica necromass (Boudouresque et 

al., 2016; Mateo et al., 1997; Kaal et al., 2018). The decrease in organic matter content within 

the dead matte is typically linked to erosion after the loss of the canopy, which leads to 

increased mineralization of previously buried organic material under newly oxygenated 

conditions (Marbà et al., 2015; Moksnes et al., 2021; Salinas et al., 2020).  

 

It has also been shown that the colonization of dead matte by macroalgae of the genus 

Caulerpa can help preserve sequestered carbon and limit matte erosion by stabilizing the 

surface layers with their rhizoids (Apostolaki et al., 2022). Additionally, Caulerpa species also 

significantly enrich the sediment with organic carbon through their metabolic production and 

their ability to trap allochthonous particles (Hendriks et al., 2010; Holmer et al., 2009). 

However, despite the significant presence of a dense network of C. cylindracea  (Figure 2.19A) 

and, to a lesser extent, patches of C. prolifera (Figure 2.19B) at the study sites, this does not 

appear to be sufficient to maintain the original organic matter content in the dead matte as 

observed in the surrounding P. oceanica meadows. It is likely that most of the matte erosion 

occurs in winter, as both C. cylindracea and C. prolifera exhibit marked seasonality in leaf area 

and have a weak rhizoidal structure, leaving the dead matte unprotected during winter storms 

(Casoli et al., 2021; Hendriks et al., 2010).  Nevertheless, the recolonisation rate measured in 

this study remains far smaller compared to the rates of several m² (Marre et al., 2020), 

hundreds of m² (Pergent-Martini et al., 2002), or even thousands of m² per year (Boudouresque 
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et al., 2021) reported by some authors. The extreme values presented in the two latter studies 

both refer to the recolonisation of dead matte at the lower depth limit resulting from poor water 

quality and increased water turbidity (Boudouresque et al., 2021), a threat that disappeared 

following the installation of waste-water treatment plants, which restored appropriate 

environmental conditions (Bockel et al., 2024; Boudouresque et al., 2021; Pergent-Martini et 

al., 2002). The direct mechanical action of anchoring, as well as trawling, by tearing out plant 

shoots or sections of the matte, reducing the meadow cover and increasing meadow 

fragmentation, led to prolonged effects over time and a very slow rate of recolonisation (Abadie 

et al., 2016, 2019; González-Correa et al., 2005; Kiparissis et al., 2011). 

 

Besides the alteration in the physico-chemical characteristics of the seafloor, the highly 

fragmented P. oceanica meadows, consisting of numerous small patches with low percent 

cover (<16%), struggle to recover also due to isolation and reduced connectivity between 

patches. Indeed, the average seagrass patch size across the study sites is small (0.078 m²) 

which  also explain the low recolonisation rates measured in this study. The observed high 

variability in patch number within quadrats, ranging from 1 to 14 patches, further highlights the 

fragmented nature of these meadows. Seagrass meadows rely heavily on self-facilitation 

processes, such as an increase in the density of conspecifics, to enhance survival and promote 

patch expansion (Almela et al., 2008; González-Correa et al., 2005; Valdez et al., 2020; 

Vidondo et al., 1997). A fragmented seagrass meadow composed of numerous small patches 

will initially undergo a period of slow vegetative growth in random directions (Kendrick et al., 

2005). In our study, we observed an initial period where small and intermediate-sized patches 

increased in number in shallow sites, particularly within the 400ï800 cm², 800ï1600 cm², and 

1600ï3200 cm² classes. However, after two years, very small patches (0ï100 cm²) 

disappeared, while intermediate-sized patches decreased, and larger patches (1600ï3200 

cm²) became more dominant, suggesting a gradual coalescence process. With an increase in 

shoot density and cover, the patches will coalesce into larger units, thus forming a more 

continuous meadow with a greater spreading rate (González-Correa et al., 2005; Kendrick et 

al., 2005). This process was particularly evident in shallow sites, where a few patches reached 

very large sizes (12,800ï25,600 cm²). In contrast, deep sites exhibited a different trend, with 

an initial dominance of smaller patches (200ï400 cm²) and a slower transition toward larger 

patches. Notably, no patches larger than 25,600 cm² were observed at deep sites. Large 

patches can change local hydrodynamics and create shelter in their surroundings, enhancing 

the survival of nearby small patches. Additionally, they may produce a greater number of 

vegetative fragments, boosting the recruitment rate of nearby patches (Almela et al., 2008). 

The recolonisation process in the deep sites occurs almost exclusively through the progression 

of patch edges, but many storm-fragments were observed in the shallower sites. These 
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fragments could serve as a source for the establishment of new patches, potentially 

accelerating long-term recolonisation. This hypothesis was also proposed by Pergent-Martini 

et al. (2022) to explain the high recolonisation rates observed in their study. Meinesz and 

Lefèvre (1983) determined that the establishment frequency of storm fragments is 3/ha/year, 

which represents a minimal contribution to recolonisation compared to meadows margins 

progression, even when considering the low recolonisation rates measured in our study. 

Indeed, most storm-fragments lack roots, and the dead matte offers little structural complexity 

to allow these fragments to be trapped, remain stable in one place and develop (Badalamenti 

et al., 2011). However, studies on natural recolonisation on calcareous rubbles show a 

significant contribution of storm-fragments to natural recolonisation, as the crevices between 

adjacent rubbles offer a pattern of substrate complexity enabling the trapping and persistence 

of P. oceanica vegetative fragments (Almela et al., 2008; Badalamenti et al., 2011; Di Carlo et 

al., 2005). Regarding sexual recruitment through seed germination and seedling 

establishment, it predominantly occurs in sheltered areas, at shallower depths than the study 

sites and more frequently on rocky substrate than dead matte (Balestri et al., 2017; Balestri & 

Lardicci, 2008; Piazzi et al., 1999).  

 

Implications for Restoration  

The overall level of fragmentation in the meadow is a key factor in determining the vulnerability 

of seagrass meadows (Barcelona et al., 2021). Due to climate change, the increasing  

frequency and severity of storms (Masson-Delmotte et al., 2019) will impact the integrity of  P. 

oceanica meadows, especially fragmented meadows in exposed locations (Marco-Méndez et 

al., 2024). Additionally, climate-induced rises in sea temperature and sea level, which affect 

light availability, also threaten the resilience of seagrass meadows at upper and lower depth 

limits (Pergent et al., 2014). Given  the very slow natural recolonization observed in our study, 

it is crucial to emphasize the fundamental importance of protecting P. oceanica meadows from 

anthropogenic activities to prevent further degradation. Moreover, conservation measures and 

new regulations must be implemented across the entire Mediterranean basin to prevent the 

displacement of anchoring-related degradation between countries with differing protection 

laws. Furthermore, active restoration through the transplantation of cuttings (e.g. Boulenger et 

al., 2024; Mancini et al., 2022) or seedlings (e.g. Mancini et al., 2024; Zenone et al., 2025) can 

serve as a valuable tool to reduce fragmentation and facilitate the recovery of highly 

fragmented seagrass meadows, ensuring their resilience in a changing climate. Restoring P. 

oceanica meadows also helps limit the degradation of the dead matte and the mineralization 

of organic matter, thereby preserving the integrity of the dead matteða factor that is 

particularly important for climate change mitigation (Pergent-Martini et al., 2021). Our study 
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highlights the differing recolonisation dynamics between shallow and deep dead matte 

patches. The insights gained can inform the design of effective restoration plans tailored to 

local conditions, which we stress as essential for any restoration project. Given the fluctuations 

between recolonisation and erosion processes at shallow sites, we suggest that 

transplantation of cuttings should use anchoring structures with a certain level of resistance to 

local hydrodynamics (Heide et al., 2021; Temmink et al., 2020). Additionally,  transplantation 

should be carried out at high density in relatively large planting units to benefit from the mutual 

sheltering effect (Valdez et al., 2020; van Katwijk et al., 2016). Considering the relatively high 

accumulation of storm-fragments in shallow areas, it would also be beneficial to use structures 

that facilitate their trapping, such as gabions with ten-centimeter gaps between rocks 

(Badalamenti et al., 2011; Di Carlo et al., 2005). This approach could support natural 

recolonisation without the need for transplantation or serve as a complementary strategy. A 

different restoration design should be applied for deeper sites. The limited erosion rate 

compared to the recolonisation rate suggests that the type of anchoring structures used for  

transplanted cuttings will have little impact, making more cost-effective solutions, such as the 

use of iron staples (Mancini et al., 2021), a suitable alternative. The very low quantity of storm 

fragments in deep sites suggests that using trapping substrates to promote their retention and 

establishment would be ineffective.  

 

5. Conclusion  

This study assessed the recovery dynamics of P. oceanica in areas damaged by anchoring at 

shallow and deep sites in North-Western Corsica. The findings highlight clear differences in 

recolonisation patterns between shallow and deep sites. Shallow patches of dead matte 

exhibited more dynamic processes, with alternating erosion and recolonization, while deeper 

patches of dead matte showed slower yet steadier recovery. The high presence of storm-

fragments in shallow areas suggests their potential in aiding recovery by establishing new 

seagrass patches. However, despite these dynamics, recolonisation remained limited, likely 

due to alterations in the dead matteôs physico-chemical characteristics, such as reduced 

organic matter content compared to adjacent meadows. This underscores the inherent 

challenges in the natural recovery of P. oceanica meadows and the importance of protecting 

those meadows against anthropogenic pressures to prevent further degradation. For seagrass 

meadows that are already heavily damaged and fragmented, ecological restoration offers a 

viable solution to facilitate the recovery of degraded areas.  The findings stress the importance 

of incorporating site-specific factors into restoration efforts. At shallow sites, where erosion 

and fragment accumulation are more pronounced, restoration designs could incorporate 

structures that facilitate fragment trapping and offer stability against hydrodynamic forces. In 
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contrast, deeper sites, characterized by less erosion and very little storm -fragments 

accumulation, may benefit from simpler and more cost -effective approaches like the use of 

iron staples for cuttingsô transplantation. Across all depths, ensuring the connectivity between 

seagrass patches and promoting self-facilitation processes will be critical to accelerate 

recovery. This research underscores the need to assess and monitor natural recolonisation 

processes before implementing active restoration measures. By aligning restoration strategies 

with the specific environmental conditions and recolonisation capacities of degraded areas, it 

is possible to improve restoration success and long-term resilience of P. oceanica meadows.  
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Abstract  

The restoration of coastal ecosystems, especially seagrass meadows, has become a key priority 

to support the recovery of ecosystem services. In the Mediterranean Basin, although many 

projects have been carried out to restore  Posidonia oceanica meadows over the past 50 years, 

major knowledge gaps persist. This study is the first to simultaneously compare two donor 

sources, storm fragments versus donor meadow cuttings, and three sustainable 

transplantation methods. This three-year experiment involved transplanting 693 cuttings using 

three distinct transplantation methods (iron staples, coconut fiber mats, and BESE elements) 

in shallow (20 m) and deep (28 m) dead matte areas of Calvi Bay (Corsica, NW Mediterranean). 

Performance was assessed through survival, shoot production, leaf and root morphological 

traits, with particular attention given to root system s development, a critical but often 

overlooked component in seagrass restoration studies. Storm-fragments performed 

comparably to donor meadow cuttings, supporting their use as a sustainable, non -destructive 

source of planting material . Among transplantation methods, iron staples led to the best 

performance across survival, root development, and cost-efficiency. BESE elements ensured 

high survival but limited root development, while coconut fiber mats performed poorly overall.  

Despite encouraging survival rates (>80% under optimal conditions), significant differences in 

leaf and root traits remained between transplants and natural meadows after 36 months, 

suggesting incomplete ecological recovery. This comparative approach provides a critical first 

benchmark for evaluating the feasibility, performance, and economic viability of different 

restoration techniques in P. oceanica meadows. 
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1.  Introduction  

In February 2024, the European (EU) Parliament adopted the Nature Restoration Law. Under 

this legislation, EU member states are required to restore at least 30% of terrestrial and marine 

habitats in poor condition by 2030, 60% by 2040, and 90% by 2050. Over the past centuries, 

many human activities, such as land reclamation, coastal development and water pollution, 

have significantly contributed to the degradation of European coastal habitats (Airoldi & Beck, 

2007). This is especially true for the extensive seagrass meadows formed by Posidonia 

oceanica (L.) Delile, which have experienced a well-documented regression throughout the 

entire Mediterranean basin (Boudouresque et al., 2009; de los Santos et al., 2019; Telesca et 

al., 2015). These meadows, growing from the surface down to an average 40 m depth, are of 

considerable ecological and economical importance because of the multitude of ecosystem 

services they provide such as nursery (Campagne et al., 2014), carbon sink (Monnier et al., 

2022; Pergent-Martini et al., 2021)  and protection against coastal erosion (Gacia et al., 1999; 

Gacia & Duarte, 2001). P. oceanica meadows are impacted by anthropogenic pressures 

(Boudouresque et al., 2009; Giakoumi et al., 2015)  either indirectly through degradation of 

water quality  (Bockel et al., 2024; Montefalcone et al., 2007)  or directly through habitat 

destruction, such as coastal development (Holon et al., 2015; Descamp et al., 2025) , trawling  

(Kiparissis et al., 2011) or anchoring (Abadie et al., 2016, 2019) . Land-based pollution is one 

of the major anthropogenic threats to coastal ecosystems (Halpern et al., 2008; Holon et al., 

2015; Micheli et al., 2013). Wastewater discharges contribute to eutrophication by increasing 

nutrient and organic matter loads, which reduce water clarity, stimulate algal blooms, and 

cause sediment accumulation. These processes limit light penetration and ultimately 

compromise seagrass growth and survival (Waycott et al., 2009). Since 1991, the European 

Urban Wastewater Treatment Directive (91/271/CEE) has established water quality standards 

to safeguard receiving ecosystems and required member states to implement action plans to 

achieve these targets. This directive has since led to substantial improvements in wastewater 

collection and treatment infrastructure in France, reducing untreated discharges and benefiting 

P. oceanica meadows, particularly at their lower depth limits (Bockel et al., 2024; 

Boudouresque et al., 2021; Pergent-Martini et al., 2002).  Moreover, mechanical damage from 

anchoring by large recreational boats (hull length > 24 m)  (Abadie et al., 2016; Montefalcone 

et al., 2008; Pergent-Martini et al., 2022)  is of growing concern due to the increasing popularity 

of recreational boating in recent decades (Cappato et al., 2011; Carreño & Lloret, 2021) . 

Anchoring in P. oceanica meadows causes both direct and indirect harm through the 

deployment and retrieval of anchors and the dragging of chains and ropes along the seabed 

(Milazzo et al., 2004). Repeated anchoring ultimately leads to widespread degradation of the 
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meadows (Abadie et al., 2015; Montefalcone et al., 2006; Pergent -Martini et al., 2022) . 

Although the Mediterranean Sea represents less than 1% of the global ocean surface, it 

receives more than half of the worldôs fleet of large recreational vessels, especially during the 

summer months (Cappato et al., 2011; Carreño & Lloret, 2021) . This activity is predominantly 

concentrated in the northwestern Mediterranean basin (Pergent-Martini et al., 2022) . 

 

In mainland France and Corsica, P. oceanica meadows are the marine habitat most impacted 

by anchoring pressure (Deter et al., 2017) . In 2016, French authorities implemented a 

regulation relative to the anchoring of the largest vessels (>80m) (French Naval Prefecture, 

Decree No. 155/ 2016), reinforced by a new regulation in 2019 prohibiting any anchoring 

within seagrass meadows for boats longer than 24 m (French Naval Prefecture, Decree No. 

123/2019). Although a reduction in large boat anchoring in P. oceanica meadows has been 

observed following the enforcement of the se regulations (Fontaine et al., 2024; Bockel et al., 

2023), the slow growth rate of P. oceanica rhizomes (a few centimetres per year; Caye, 1980) 

means that natural recolonization of damaged areas is a process that will takes decades or 

even centuries (Abadie et al., 2019; Boulenger et al.,  2025a). To accelerate the recovery of 

degraded P. oceanica meadows and their associated ecosystem services, active restoration 

measures such as the transplantation of cuttings have been implemented in areas where the 

source of  degradation  has been removed or mitigated (Boudouresque et al., 2021). A wide 

range of anchoring or stabilization techniques have been employed for P. oceanica 

transplantation, including heavy structures such as concrete frames (Bacci et al., 2024; 

Cooper, 1982), as well as lighter alternatives using metallic, plastic, or biodegradable meshes 

and wires (De Luca, 2025; Gobert et al., 2005; Piazzi et al., 2021), or cost -effective devices 

like stakes and staples (Castejon-Silvo & Terrados, 2021; Mancini et al., 2021).  Both grid-

based systems (plastic, wire, or natural fibers) and individual anchoring methods (metallic or 

biodegradable staples and pegs) have generally produced good transplantation outcomes 

(Calvo et al., 2021 ; Genot et al., 1994  ; Mancini et al., 2021; Molenaar & Meinsez, 1995 ; 

Piazzi et al., 2021;  Scannavino et al., 2014), with some techniques proving effective over the 

long term (Pirotta et al., 2015) . Despite increasing experimental trials of P. oceanica 

transplantation over the past decade, significant knowledge gaps remain (Boudouresque et 

al., 2021; Pansini et al., 2022; Pergent-Martini et al., 2024) . These include the need to test 

different sustainable anchoring methods to attach the cuttings to the seafloor, as well as 

different donor sources of plant material for transplantation , across a variety of environmental 

conditions (Boudouresque et al., 2021; Pansini et al., 2022; Pergent-Martini et al., 2024) . This 

study aimed to address these gaps by : (1) Testing biodegradable substrates of varying 
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structural complexity to facilitate  transplantsô anchoring; (2) Comparing the performance of 

transplants from two donor sources: fragments of P. oceanica rhizomes either harvested from 

natural meadows and fragments of unknown origin that are found drifting on the seafloor; and 

(3) transplanting at two different depths (20 and 28 m), corresponding to the bathymetric 

zones where significant degradation due to anchoring (Abadie et al., 2015) and wastewater 

discharge (Bockel et al., 2024) is often found.  
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2.  Material and Methods  

2.1 Study area  

This study was conducted in the sub-bay Alga Bay (8Á43Ź52ŹŹE; 42Á34Ź20ŹŹN), located within 

Calvi Bay in northwestern Corsica in the northwestern Mediterranean basin. Alga Bay, situated 

nearby the STARESO research station, covers an area of 1 km² and is colonized by a P. 

oceanica meadow that spans 0.78 km² of the seafloor  (Abadie et al., 2016) (Figure 2.27). Prior 

to the enforcement of the Decree No. 123/2019, this bay experienced several decades of 

intensive anchoring activity, which resulted in many anchoring scars within the seagrass 

meadows, corresponding to the abrasion caused by anchor removal (Abadie et al., 2019). 

However, since the implementation of the new regulation, anchoring by leisure boats (>20 m 

long) in P. oceanica meadows has decreased by 57% in Calvi Bay between 2019 and 2023 

(Fullgrabe et al., 2024). The selection of experimental sites followed the decision-making 

strategy for transplanting P. oceanica and other seagrasses proposed by Boudouresque et al. 

(2021). Seven patches of dead matte, resulting from previous anchoring damage, were 

selected as experimental sites (Figure 2.27). Three sites were located at an average depth of 

20 m (AP1 ï AP3, hereafter referred to as ñshallowò sites) and four at an average depth of 

28m (AP4 ï AP7, hereafter referred to as ñdeepò sites).  
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Figure 2.27.  Location of the study area. The top  left figure shows a wider view of Corsica Island in the 
Mediterranean Sea. The bottom left figure displays a more detailed view of Corsica and the location of 
Calvi Bay. The figure on the right shows Alga Bay with associated marine biocenosis, the isobaths every 
5m depth and the transplantation sites (AP1 ï AP7). Figure modified from Boulenger et al. (2025).  
 

2.2 Seagrass transplantation 

2.2.1 Transplantation methods 

The attachment of cuttings to the seabed is a critical step for the success of seagrass 

transplantation. Although several methods have been tested in previous studies and proven to 

be effective, only a subset are considered environmentally sustainable (Bacci & La Porta, 2021; 

Boudouresque et al., 2021). In this study, three different biodegradable anchoring methods 

were tested with the  aim of ultimately leaving only the natural ecosystem once the transplants 

have developed a sufficiently robust root system. The first method used U-shaped iron staples 

(Figure 2.28A), which offered the least protection against hydrodynamic forces. Each staple 

consisted of a 10 cm straight horizontal section and two 30 cm vertical arms designed to be 

inserted into the dead matte. Each staple had a thickness of 3 mm. The second anchoring 

method, commonly used in terrestrial ecological engineering (e.g., for riverbank or dune 

restoration) (Piazzi et al., 2021), employed a biodegradable mat made of natural coconut fiber, 

woven into an H2M5 mesh weighing 740 gr/m² (Ecobiotex, Thizy Les Bourgs, France) (Figure 

2.28B). The mesh size was 9x9 mm, and the mat had a thickness of 5 mm. The third method 
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used BESE elements (BESE Ecosystem Restoration Products, Culemborg, The Netherlands), 

composed of biodegradable potato-waste-derived Solanyl C1104M (Rodenburg Biopolymers, 

Oosterhout, the Netherlands) (Figure 2.28C). This Solanyl biopolymer is officially certified as 

biodegradable (see Figure S2.2), and it gradually degrades under field conditions over 5 to 10 

years, depending on the local environmental conditions (Nitsch et al., 2021) . Individual sheets 

(91.0 x 45.5 x 2.0 cm; 0.44 kg, surface -to-volume ratio 80 m²/m³) can be stacked together 

to form a modular 3D -structure (Figure 2.28C). In this study, three sheets were combined to 

form a 6-cm high 3D honeycomb-shaped matrix allowing for the expansion of seagrass 

rhizomes and roots through the structure.  
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Figure 2. 28.  The three transplantation methods used in this study: ( A) Iron staple, ( B) coconut fiber 
mat and (C) BESE element.  
 

The coconut fiber mats and the BESE elements offer greater structural complexity than  the 

staples. Therefore, we hypothesized that they could facilitate transplant anchoring and 

enhance natural recruitment by trapping drifting fragments and/or seedlings (Irving et al., 

2014; Wear et al., 2010) . These methods draw inspiration from the ecological succession 

theory, wherein pioneer species create a network of roots and rhizomes that capture drifting 

cuttings and promote their attachment to the substrate (Molinier & Picard, 1952) ( Figure S2.3).  
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2.2.2 Experimental design and field transplantation 

A major limitation in P. oceanica restoration efforts is the limited availability of planting 

material, which poses a significant obstacle to large-scale meadow restoration initiatives. To 

minimize the impact on existing meadows, the use of naturally detached fragments from P. 

oceanica meadows offers a promising, non-destructive alternative to harvesting cuttings 

directly from donor meadows (Balestri et al., 2011)  (Figure 2.29A). Indeed, large quantit ies of 

seagrass fragments (hereafter referred to as  storm-fragments) of var ious morphologies are 

naturally uprooted during storms events (Ewanchuk & Williams, 1996). There is evidence that 

P. oceanica storm-fragments can colonize new habitats, form new patches, and expand 

clonally over time (Boudouresque & Meinesz, 1982; Boudouresque et al., 1990; Almela et al., 

2008; Di Carlo et al., 2005) . However, little is known about the performance of those storm-

fragments drifting on the seafloor, in terms of survival and growth, compared to the use of 

cuttings directly extracted from  natural meadows (Balestri et al., 2011; Boulenger et al., 20 24). 

Since this comparison is essential for developing ecologically sustainable restoration strategies, 

both types of cuttings were included in this study (Figure 2.29). The majority of the cuttings 

(462 fragments) consisted of storm-fragments collected from natural accumulation areas 

located in natural sandy intermattes within P. oceanica meadows (Abadie et al., 2015; Gobert 

et al., 2016) . These were collected during SCUBA dives at depths ranging from 6 to 28 m 

(Figure 2.29A). A smaller portion (231 fragments) of the total cutting pool was manually 

excised from the erosion edges of natural sandy intermattes at 15 m depth near STARESO 

(Gobert et al., 2016)  (Figure 2.29B). These intermatte cuttings were specifically included to 

enable comparison of survival rates and morphological traits between the two  donor sources. 

The harvesting of those cuttings from the erosion edges of natural sandy intermattes  was 

primarily guided by sustainability considerations, aiming to minimize the disturbance to the 

core of healthy donor meadows. This approach aligns with previously published observations 

indicating that erosion edges naturally contribute  to the production of storm -fragments, as 

vertical matte notches erode and release pieces of rhizomes (Gobert et al., 2016). Moreover, 

P. oceanica shoots collected from erosion edges do not exhibit significantly lower 

photosynthetic activity, leaf surface area or leaf biom ass compared to those from continuous 

meadows at 15m depth (Abadie et al., 2017; Lapeyra et al., 2016). Furthermore, erosion edges 

tend to be dominated by plagiotropic rhizomes (up to 60%;  Lapeyra et al., 2016), which are 

particularly suitable for transplantation due to their horizontal growth form and more rapid 

growth rates compared to orthotropic rhizomes  (Molenaar, 1992; Molenaar & Meinesz, 1995).  

All fragments (both storm -derived and intermatte cuttings) were harvested within Calvi Bay, 
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in close proximity to the transplantation sites, to ensure the preservation of local genetic 

integrity.  

 

 

Figure  2.29.  The two donor sources used in this transplantation pilot study: (A) Storm -fragment laying 
on the seafloor, and (B) erosion edge of a natural sandy intermatte (©STARESO/Arnaud Abadie).  

 
The cuttings were maintained in outdoor flow -through seawater aquaria until  their initial 

selection, which was based on rhizome length, number of shoots and visually assessed health 

condition (leaf necrosis and biting marks). Only cuttings bearing at least 3 shoots and a 

plagiotropic rhizome of at least 15 cm in length were retained, while those exhibiting excessive 

leaf necrosis were excluded. For each planting unit  type (i.e. iron staples, cononut fiber mats 

and BESE elements) at each experimental site, 33 cuttings were attached using cable ties, 

comprising 22 storm-fragments and 11 intermatte cuttings. The cuttings were transplanted 

close together, with rhizomes spaced approximately 10 cm apart, a configuration shown to 

promote optimal survival and growth (Molenaar & Meinesz, 1995). The planting units were 

installed approximately 2 m apart from each other. In total, each experimental sites contained 

99 transplants, resulting in an overall total of 693 P. oceanica transplants. All transplanted 

cuttings were labelled with small tag s attached around the rhizomes by means of cables ties 

to allow for the monitoring of their survival over time.  

 

2.3 Sampling strategy and morphological traits measurements  

Before the start of the transplantation work,  , 20 cuttings, including both storm -fragments and 

cuttings from intermattes, were preserved for biometric measurements and further laboratory 

analyses. In addition, 20 P. oceanica fragments were collected from nearby reference 

meadows at depths of 20 m and 28 m. This sampling provided a T0 baseline, allowing 

comparisons between the cuttings and the control meadows prior to transplantation.  Following 

transplantation, six monitoring campaigns were conducted at 3, 12, 15, 24, 27, and 36 months 

post-transplanting. These campaigns were carried out three times in spring (April -June; 12, 
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24 and 36 months post-transplanting) and three times in fall (September -October; 3, 15 and 

27 months post-transplanting). During each monitoring campaign, the total number of foliar 

shoots per planting unit was recorded. Survival rate was assessed based on the presence of 

at least one living shoot per rhizome. Survival data were recorded in a binary format , with (1) 

indicating a living transplant and (0) indicating a dead one. At each experimental site (n=7), 

12 shoots were collected from transplants for biometric measurements, resulting in a total of 

84 sampled shoots per campaign. Additionally, 10 control shoots were collected from 

surrounding meadows at 20 m and 28 m depth s and brought back to the laboratory for further 

examination. All the shoots were sampled using the Non-Destructive Shoot sampling Method 

(NDSM) as recommended by Gobert et al. (2020) . For each sampled shoot, the number of 

leaves was counted, and the length and width of each leaf w ere measured. Epiphytes were 

scraped from all leaves using a ceramic scalpel blade (Dauby & Poulicek, 1995). The leaves 

were then oven-dried at 60°C for 48 h and weighed  to determine their dry biomass. 

   

Furthermore, 36 months after transplantation, six cuttings per experimental site (n=42) were 

harvested for rhizomes and root morphological traits measurements. The samples were 

carefully excavated using small hand tools to preserve the integrity of the root system s. The 

same procedure was applied to five P. oceanica fragments collected from the control meadow 

at 20 m depth and five from the control meadow at 28 m  depth. In the laboratory, the collected 

plants were gently rinsed with seawater to remove fine sediment particles from the root 

systems. For each sampled individual, the number of primary and lateral roots was counted . 

The following morphological traits were measured: maximum width (i.e. maximum horizontal 

spread) and maximum rooting depth (i.e. maximum root length) of the root system , as well 

as the length of the plagiotropic rhizome (Figure S2.4).  

 

Roots were arranged on grid paper and photographed. The resulting images were analysed 

using the SmartRoot plugin in ImageJ software version 1.8.0_345 (Lobet et al., 2011). Image 

data were then used to calculate the total root length of  each individual root system.  

Subsequently, the entire root system was oven-dried for 48 h at 60°C and weighed  to 

determine dry biomass. To account for variation in rhizome lengths among samples, all 

measurements were normalized to the length of the  individual rhizome. Accordingly, the 

number of primary and lateral roots is expressed per centimetre of rhizome (cm -1), biomass is 

reported as grams of dry weight per centimetre of rhizome (gDW.cm -1), and total root length, 

maximum horizontal spread, and maximum rooting depth are expressed as dimensionless 

ratios. 



83 
 

2.4 Cost-efficiency analysis 

To identify the most cost -effective transplantation method and assess its potential for 

upscaling, a cost-efficiency analysis was conducted. Specifically, the planting cost per unit area 

(ú.m Į) was calculated based on the unit price and dimensions of the three materials tested. 

A planting density of 22 transplants per m ²  was considered, in accordance with the 

experimental design. This surface-based cost enables direct comparison between the different 

transplantation materials, assuming an equal number of cuttings transplanted over the same 

surface area. To account for the effectiveness of each transplantation method, the cost per 

planted surface area was adjusted by incorporating the survival rate associated with each 

technique. Assuming an initially planted area of 1 m², the remaining area 36 months post -

transplantation reflects the survival rate and represents the effectively restored surface.  

Accordingly, the initial cost per planted m² was divided by the survival rate to obtain the cost 

per m² of P. oceanica meadow effectively restored after 36 months.  

 

2.5 Data analysis 

To assess the effects of the different experimental treatments on the survival of cuttings, the 

number of shoots per planting unit, and leaf morphological traits, Generalized Linear Mixed 

Models (GLMMs) were used. These models are well suited for handling discrete, non-negative 

data such as count data, and allow the inclusion of experimental site as random factor to 

account for variability among the seven sites (Figure 2.27). A binomial distribution was used 

for the response variable survival rate. Fixed factors included in the GLMMs were 

óTransplantation methodô (three levels: iron staple, coconut fiber mat, and BESE element), 

óDonor sourceô (two levels: intermatte cutting and storm-fragment), óBathymetryô (two levels: 

shallow and deep), and óMonths post-transplantingô (six levels: 3, 12, 15, 24, 27, and 36 

months). For the response variable average number of shoots per planting unit, a negative 

binomial distribution was used and the fixed factors used were óTransplantation levelsô, 

óBathymetryô and óMonths post transplantingô. A Poisson distribution was used for the number 

of leaves per shoot, and a Gamma distribution with a log link function was used for the leaf 

surface area, the maximum leaf length and the dry weight. The same set of fixed factors as in 

the survival rate model was included in the GLMMs for these leaf morphological traits. Because 

the experimental sites were nested within the  bathymetric levels, a nested random structure 

(1|Bathymetry/ Site) was specified in the GLMMs. GLMMs were built using the glmer function 

from the lme4 package in RStudio software version 4.3.2 (RStudio Inc., Boston, MA, USA). 

Model selection was guided by Akaikeôs Information Criterion (AIC), progressively removing 

non-significant terms based on statistical criteria until no further variables could be e liminated. 
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Overdispersion was assessed by comparing the residual deviance to the residual degrees of 

freedom. To test the statistical significance of differences between treatments, estimated 

marginal means (EMMs) were computed using the emmeans function in RStudio, applying 

Bonferroni correction to adjust p -values for multiple comparisons. 

 

To compare the leaf morphological traits of the cuttings with the control plants, the normality 

and linearity of the residuals were assessed by visually inspecting the residuals versus fitted 

values plot and performing a Shapiro-Wilk test, while the homoge neity of variances was 

checked using Leveneôs test. Data assumption checking was conducted using RStudio 

software. Since the data were not normally distributed, PERMANOVAs were used to compare 

the transplants to the control meadows over time. PERMANOVAs were computed using the 

fixed factors óTransplantation effectô (two levels: control meadow, transplant), óMonths post-

transplantingô and their interaction. The root morphological traits were assessed only 36 

months after transplanting and compared between transplants and control meadows. 

PERMANOVAs were also computed for the following root morphological traits: number of 

adventitious roots, maximum horizontal spread, maximum rooting depth, total root length, and 

total root biomass (dry weight). Since the fact or óDonor sourceô and the interaction with 

óTransplantation methodô and óBathymetryô were not significant for any of the root 

morphological traits, they were excluded from the PERMANOVA design to reduce the number 

of interactions and model complexity. Therefore, the final PERMANOVA design for the root 

morphological traits included the fixed factors óTransplantation method and effectô (four levels: 

iron staple, coconut fiber mat, BESE element, and control meadows) and óBathymetryô. Prior 

to running the PERMANOVAs, a resemblance matrix based on Euclidean distances was 

calculated on untransformed data. The effects of the factors on each response variable were 

assessed using permutation tests applied to the residuals of a reduced model, with analyses 

based on Type III partial sums of squares. The number of permutations was set to 999 and 

Monte Carlo tests were performed when the number of permutations was fewer than 100 

(Anderson et al., 2008). PERMANOVAs were performed using the PRIMER-E+PERMANOVA 

software version 7.0.24 (PRIMER-E, Auckland, New Zealand). All the differences were 

considered statistically significant when p < 0.05. All values were reported as mean ± standard 

error.  
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3.  Results  

3.1 Survival rates and shoot counts  

The survival rate of P. oceanica cuttings transplanted in spring 2022 was monitored over a 36 -

month period and revealed contrasting responses depending on the experimental treatments. 

First, the donor source of the cuttings had no significant effect on survival  (Figure S2.5), nor 

did any of its interactions with the three other experimental factors. As a result, this factor was 

excluded from the final GLMM. Neither the transplantation method nor the bathymetry showed 

a significant main effect on survival rate. However, significant interac tion effects were detected 

between transplantation method and time since transplanting (p  < 0.001 ; F = 3.85), as well 

as between transplantation method and bathymetry (p  < 0.001 ; F = 10.30) (Fig ure 2.30A). 

Finally, time since transplanting had a strong and significant effect on survival rate (p < 0.001 ; 

F = 59.52). Thirty -six months after transplantation, survival rates revealed marked contrasts, 

with higher survival observed at deep sites compared to shallow ones (Figure 2.30A). At 

shallow sites, cuttings fixed to BESE elements exhibited significantly higher survival rates than 

those fixed with iron staples and coconut fiber mats (p = 0.02 0 and p < 0.001, respectively). 

Survival was also significantly different between cuttings attached with iron staples and those 

with coconut fiber mats (p < 0.001 ) (Figure 2.30A). At deep sites, survival rates were 

significantly higher for BESE elements compared to coconut fiber mats (p < 0.001), but no 

significant difference was found between BESE elements and iron staples (Figure 2.30A). 

However, iron staples resulted in significantly higher survival than coconut fiber mats (p < 

0.001) (Figure 2.30A). Thirty-six months post-transplanting, the highest survival rate was 

recorded for iron staples at deep sites (82.58 ± 0.03%), while the lowest was observed for 

coconut fiber mats at shallow sites (31.31 ± 0.05%) (Fig ure 2.30A).  

 

The total number of shoots per planting unit was monitored across all experimental sites for 

the entire 36-months monitoring period. The number of months post transplanting had a 

significant effect on the total number of shoots per planting unit (p < 0.001 ; F = 33.1944), as 

did the interaction between transplantation method and months post transplanting (p < 0.001 ; 

F = 4.1121) (Fig ure 2.30B). In contrast, bathymetry had no significant influence on the total 

number of shoots per planting unit. Regardless of the transplantation method used, a general 

decline in the total number of shoots per planting unit was observed over time (Fig ure 2.30B). 

At 36 months post transplanting, shoot counts were significantly higher on BESE elements and 

iron staples compared to coconut fiber mats (p < 0.001 for both). However, there was no 

significant difference in shoot numbers between BESE elements and iron staples. 
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Figure 2.30. Temporal dynamics of (A) transplanted cuttingsô survival rates according to 
transplantation method at shallow and deep sites and (B) mean number of shoots per planting unit 
according to transplantation method. Shaded areas around the curves represent 95% confidence 
intervals. 
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3.2 Leaf morphological traits  

GLMMs were performed to assess the influence of transplantation method, donor source, 

bathymetry and months post transplanting on the leaf morphological traits of the P. oceanica 

transplants. For both the number of leaves per shoot and the dry weight, none of the four 

response variables had a significant effect. The maximum leaf length was only significantly 

influenced by the months post transplanting (p < 0.001 ; F = 6.578), with significant differences 

each time between spring and fall monitoring campaigns. The leaf surface area was 

significantly influenced by the bathymetry (p = 0.014; F = 8.4173) and the months post 

transplanting (p <0.001; F = 10.4409), with significant differences each time between spring 

and fall monitoring campaigns. The PERMANOVAs performed with the factors transplantation 

effect and months post transplanting highlighted several significant differences between 

transplants and control meadows over the 36 months of monitoring. The number of leaves, 

maximum leaf length, leaf surface area and biomass were significantly influenced by the 

transplantation effect, the months post transplanting, and the interaction between the two 

factors (Figure 2.31, Table S2.4). The transplants had a higher number of leaves at the time 

of transplanting compared to control meadows, followed by a similar number of leaves 3 

months and 12 months post transplantation. After 15 months, the transplants had less leaves 

per shoot than t he control meadows (Figure 2.31, Table S2.5). The maximum leaf length was 

always higher for the control meadows compared to the transplants (Fig ure 2.31, Table S2.5). 

The leaf surface area was similar for both transplants and control meadows at the time of 

transplanting, but three months after transplantation the leaf surface area of the transplants 

was significantly lower than the control meadows (Figure 2.31, Table S2.5). Finally, the control 

meadows had a significantly higher biomass than transplants for all monitoring campaigns, 

except 12 months post transplanting when there was no si gnificant difference (Figure 2.31, 

Table S2.5).  
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Figure 2.31.  Mean number of leaves, maximum leaf length, leaf surface area and biomass of P. 
oceanica transplants and control meadows. Vertical error bars represent standard errors. 

 

 

 

 

 

 

 



89 
 

3.3 Root morphological traits 

The six root morphological traits investigated in this study were all significantly influenced by 

the transplantation method + effect (Table S2.6). Strong differences were found with control 

meadows having a much more developed root system than the transplants (Figure 2.32, Table 

S2.7). Significant differences were also found between the transplants according to the 

transplantation method, with the transplants attached to the iron staples having a much more 

developed root system than transplants on the coconut fiber mats or the BESE elements 

(Figure 2.32, Table S2.7). No significant differences in root morphological traits were found 

between the transplants on the coconut fiber mats and the BESE elements (Figure 2.32, Table 

S2.7). The number of primary roots was also significantly influenced by the bathymetry, with 

higher values at the deep sites (Table S2.6). Moreover, the number of lateral roots was 

significantly influenced by the interaction between transplantation method + effect and 

bathymetry (Table S2.6). For the shallow sites, the control meadow plants had a more 

developed root system compared to the transplants with the iron staples, which had more 

lateral roots compared to the transplants on the coconut fiber mats and the BESE elements 

(Figure 2.32, Table S2.7). For the deep sites, there was no significant difference in the number 

of lateral roots between control meadows and iron staples, but both still had significantly more 

lateral roots than coconut fiber mats and BESE elements (Figure 2.32, Table S2.7). It is  also 

noteworthy that no lateral roots were observed on transplants attached to BESE elements or 

coconut fiber mats at shallow sites. A similar pattern was observed at deep sites, except that 

a very small number of lateral roots were present on transplants  anchored with coconut fiber 

mats (Figure 2.32). 
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Figure 2.32.  Mean number of primary roots, number of lateral roots, total root biomass, total root 
length ratio, maximum horizontal spread ratio, maximum rooting depth ratio of P. oceanica transplants 
(according to the different transplantation methods) and control me adows as a function of bathymetry. 
Vertical error bars represent standard errors. 
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3.4 Cost-efficiency analysis  
The unit costs of the three transplantation materials  differed considerably, leading to 

substantial variations in the cost per m² transplanted. BESE elements were by far the most 

expensive, followed by coconut fiber mats, whereas iron staples represented the most 

economical option. Although survival rates vary among the three transplantation methods, the  

cost trends remain consistent when comparing both the costs per m² transplanted and the 

cost per m² effectively restored after 36 months . Iron staples result ed in the lowest cost per 

effectively restored m² at both shallow and deep sites (Table 2.2).  

 

Table 2.2.  Cost-efficiency comparison of transplantation methods.  
Transplantation method Unit 

cost 
(ú) 

Unit 

size 
(m²)  

Cost/ 

transplanted 
surface  

( ú.m-2) 

Mean survival Cost/restored 

surface after 36 
months 

(ú.m-2) 

    Shallow Deep Shallow Deep 

BESE element 21.0 0.42 50.0 0.788 0.818 63.4 61.1 

Coconut fiber mat 8.1 1 8.1 0.313 0.538 25.9 15.1 

Iron staple 0.3 NA 6.6 0.566 0.826 11.7 8.0 
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4.  Discussion  

In recent years, numerous efforts  have been made to transplant  P. oceanica, reflecting a 

growing interest in the conservation and restoration of marine ecosystems (Boudouresque et 

al., 2021; Pansini et al., 2022) . However, several knowledge gaps remain and need to be 

addressed to improve the success of P. oceanica meadow restoration projects. Among these, 

the comparison of donor sources for planting material (donor meadow vs storm -fragment) and 

the development of sustainable methods for transplant fixation on the seafloor are two key 

research areas (Pergent-Martini et al., 2024) investigated in this study. This experimental work 

aimed to address these gaps by transplanting a total of 693 P. oceanica cuttings onto dead 

matte at a recipient site in the Bay of Alga (Calvi, Corsica). The three-year monitoring 

conducted during this initial study identified the most effective transplantation method and 

donor source, and confirmed the suitability of the site for the implementation of a large-scale 

restoration project (Boudouresque et al., 2021; Pergent-Martini et al., 2024).  

 

P. oceanica transplantation projects have relied on rhizome fragments either directly harvested 

from donor meadows (e.g., Bacci et al., 2024; Calvo et al., 2021; Pirrotta et al., 2015)  or 

collected as storm-fragments of unknown origin (i.e. , depth, substratum), typically found 

drifting on the seafloor and accumulating at the edges of meadows or in natural sandy 

intermattes (e.g., Castejón-Silvo & Terrados, 2021; Mancini et al., 2021; Piazzi et al., 2021a; 

Ward et al., 2020). To the authorsô knowledge, this is the first P. oceanica transplantation 

project to experimentally compare the performance of these two donor sources as planting 

material under similar environmental conditions. Results from the 36 months of monitoring 

revealed no significant differences between storm-fragments and intermatte cuttings in terms 

of survival rate, leaf and root morphological traits. These findings indicate that, when 

transplanted under similar environmental conditions, the origin of planting material (donor 

meadow vs storm-fragment) does not significantly influence transplant performance within the 

studied timeframe. Storm-fragments, once detached from their original meadow, retain the 

capacity to re-establish and thrive when reintroduced (Almela et al., 2008; Balestri et al., 2011; 

Di Carlo et al., 2005). As a non-destructive alternative to harvesting fragments from donor 

meadows, storm-fragments should be prioritized as planting material in restoration initiatives . 

The use of cuttings collected from donor meadows should only be considered when storm-

fragments availability in the study area is insufficient to support the restoration of degraded 

sites. Furthermore, we recommend prioritizing collection from erosion edges of natural sandy 

intermattes rather than from other P. oceanica seascape types (Abadie et al., 2015, 2018; 

Gobert et al., 2016). These intermattes undergo natural dynamics of erosion and 
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recolonization, driven by orbital bottom currents eroding the meadow and creating vertical 

matte edges (Gobert et al., 2016). Harvesting P. oceanica cuttings at these erosion edges has 

a lower ecological impact, as the action of currents in these zones naturally leads to the 

formation of storm -fragments from exposed rhizomes. As a last resort, and only when the area 

targeted for restoration is large relative to the total surface area  of existing P. oceanica 

meadows in the study area (Boudouresque et al., 2021), harvesting fragments from other 

parts of the donor meadow may be considered. In such cases, extraction should not exceed 

the threshold of one rhizome per m²  of donor meadow as recommended by Pergent-Martini 

et al. (2024). 

 

While the donor source had no significant influence on transplant survival 36 months after 

transplantation, t he method used to anchor the cuttings plays a more decisive role, influencing 

both survival rates and root system development.  This study compared the use of 

biodegradable structures (i.e., BESE elements and coconut fiber mats) as anchoring material 

with individual iron  staples as transplantation methods. The structural complexity provided by 

BESE elements and coconut fiber mats mimics emergent trait s (Van der Heide et al., 2021; 

Piazzi et al., 2021; Temmink et al., 2020), such as dense aggregations of roots and rhizomes. 

These traits are known to promote self -facilitation processes naturally generated by 

established conspecifics (Kendrick et al., 2005), and were hypothesized to reduce physical 

stress and enhance long-term establishment of the transplants  (Temmink et al., 2020) . To 

define if the transplantation methods  used were successful or not, transplantation success was 

defined as a survival rate Ó50% (Bayraktarov et al., 2016; Danovaro et al., 2025)  three years 

after transplantation ( Molenaar & Meinesz, 1995). Survival outcomes differed between 

transplantation depths. At shallow sites, coconut fiber mats did not meet the success threshold, 

whereas both BESE elements and iron staples were successful, although iron staples had a 

survival rate (56.57 ± 0.05 %) only slightly above the defined threshold. At deeper sites, bot h 

BESE elements and iron staples were highly successful, with survival rates exceeding 80%. 

Coconut fiber mat also achieved a survival rate above the threshold (53.79 ± 0.04 %), but 

with a lower  survival rate than the other two methods. Similar survival rates for cuttings 

transplanted on coconut fiber mats were obtained by Piazzi et al. (2021) who tested the same 

methodology. However, contrary to the recommendations of Piazzi et al. (2021), our results 

show that coconut fiber mats were the least effective method at both tested transplant ing 

depths. In addition to lower survival rates , coconut fiber mats also resulted in significantly 

lower shoot abundance compared to both BESE elements and iron staples. Finally, the cost-

efficiency analysis does not support the use of coconut fiber mats, which should therefore be 




