N
N

N

HAL

open science

Role des macrophytes dans la restauration des milieux
lagunaires: successions écologiques

Ines Le Fur

» To cite this version:

Ines Le Fur. Role des macrophytes dans la restauration des milieux lagunaires : successions écologiques.

Biodiversité et Ecologie. Université Montpellier, 2018. Francais. NNT: 2018MONTGO006 .

01815977

HAL Id: tel-01815977
https://theses.hal.science/tel-01815977

Submitted on 14 Jun 2018

HAL is a multi-disciplinary open access
archive for the deposit and dissemination of sci-
entific research documents, whether they are pub-
lished or not. The documents may come from
teaching and research institutions in France or
abroad, or from public or private research centers.

L’archive ouverte pluridisciplinaire HAL, est
destinée au dépot et a la diffusion de documents
scientifiques de niveau recherche, publiés ou non,
émanant des établissements d’enseignement et de
recherche francais ou étrangers, des laboratoires
publics ou privés.


https://theses.hal.science/tel-01815977
https://hal.archives-ouvertes.fr

THESE POUR OBTENIR LE GRADE DE DOCTEUR

DE L’'UNIVERSITE DE MONTPELLIER

En écologie fonctionnelle et sciences agronomiques
Ecole doctorale GAIA (N°584)

Unité de recherche UMR 9190 MARBEC

Réle des macrophytes dans la restauration des
milieux lagunaires : successions écologiques

Présentée par Ines Le Fur
le 16 mars 2018

Sous la direction de Rutger De Wit et Vincent Ouisse

Devant le jury composé de

M. Philippe SOUCHU, Cadre de Recherche, Ifremer

M. Pierluigi VIAROLI, Professeur, Université de Parme

Mme Vanina PASQUALINI, Professeur, Université de Corse

M. John D.THOMPSON, Directeur de Recherche, CNRS

Mme Anais GIRAUD, Chef de projet DCE, Agence de ’'Eau RMC
M. Martin PLUS, Cadre de Recherche, Ifremer

M. Rutger DE WIT, Directeur de Recherche, CNRS

M. Vincent OUISSE, Cadre de Recherche, Ifremer

UNIVERSITE
DE MONTPELLIER {Z-b

Rapporteur
Rapporteur
Examinatrice
Président du jury
Membre invité
Membre invité
Directeur de thése

Co-encadrant de thése

marine biodiversity

exploitation & conservation












Cette theése a été financée par I’Ifremer et I’ Agence de I’Eau Rhone Méditerranée Corse

agence

| 29¢
Ifremer eleau

| stablissement public de I'Etat

Pour citer cette thése

Le Fur Ines (2018). Role des macrophytes dans la restauration des milieux lagunaires :

successions écologiques. Université de Montpellier. 210p.






« Ce qui est écrit sans peine est lu sans plaisir »

Louis-Philippe Robidoux, Lueurs (1951)






Sommaire

LA I 20 11U Lo T 1
1. LES 1AGUNES COLIEIES ...uuuuueerriseririiiiieeriisiiiirisissstsssssssssssssssssssssssssassssssssesssssssssssssssssnssssns 3
1.1 Définition et fONCHIONNEMENT ....couiiiiiiieii bbbt 3
1.2 Valeurs écologiques et 6conomiques des [ABUNES .......c.ccererereeieiierie et see e see e eesaesseseens 4

2. Cycle des nutriments au S€iN des [AGUNES ............eceeeeeeeeeeeerrsssneevesiisisssessssssnnssssssssssssssssnns 5
2.1 Poids des interfaces dans le cycle de I'azote et du phoSPhOre .......cceveveeevieeeiieeeeee e 6
2.2 Devenir de I'azote et du phosphore au sein des [ABUNES .......c.ecveeecieriresesee e 8
2.3 Fluctuations saisonniéres des concentrations en nutriments dans les lagunes...........ccccceevverereennnne. 12

3. Dynamique des écosystemes face aux perturbations naturelles et anthropiques ........... 13
3.1 Réponse des écosystemes aux changements graduels des conditions environnementales................ 13
3.2 Bassins d’attraction et résilience des ECOSYSTEMES .......iiviiiiiiiiiiiiiecie ettt see e sae s 14
3.3 PhENOMENES A NYSTEIESIS ...cuviceiicieicieceece ettt et e it e e e e ae e ae e taeeaaeeabeeaseeaaessaasssesanessaeans 16

4.  Eutrophisation, cause majeure de dégradation des lagunes méditerranéennes ............. 18
4.1 Impact de I'eutrophisation sur les producteurs Primaires .........cceeceereeiieeneenieesieeie e eereere e esse e 19
4.2 Trajectoires de I'eutrophisation, états stables alternatifs en milieu [agunaire.......cccceeveverereeeevennnns 21

5. La restauration des milieux lagunaires, une dynamique récente.............ccccceeevvrvvevvennnnns 24
5.1 La restauration : Concepts et dEfINITIONS ....c.ocirirerieieieesese e nes 24
5.2 Les ECOSYSTEMES AE MEFEIENCES ..oviiveeeieeieieieeese et e et et reese e e e s esaesteeseenaeneenes 25
5.3 La restauration des milieuX [agUNAINES.......ccuecvirireriririe et 25

6. Objectifs et organisation de I tRESe.................eeeeeeeeeeeeeeeeeeeerrreeeeesseesssssssssssssssssssssssssssens 29
L0 7L I 3 =3 N 31

DISTRIBUTION SPATIALE DES MACROPHYTES EN LIEN AVEC LES CONDITIONS
ENVIRONNEMENTALES DES LAGUNES MEDITERRANEENES FRANCAISES

1.1 Contexte génEral €t FESUME ...........ccceeeeeeeeerssreeeeeesisisssesssssssnssssssssssssssssssssnssssssssssssssssssssnnnes 33
Y 1 o L= R 37
CHAPITRE Hlueeeeeeereeeercseeseseesessesesssesessssssssesssssesssssassssesssssesssssessssesssssessssssssssesssssesssssessssesssssessssnessssnes 69

DYNAMIQUE TEMPORELLE DES COMMUNAUTES DE MACROPHYTES AU COURS DU PROCESSUS
D’OLIGOTROPHRISATION DES MILIEUX LAGUNAIRES

1.1 Contexte général €t rESUME ...........c..eueeeeesvvsueerissssririssisisesissssssessssssssssessssssessssssssssssssssnssssas 71
Y 1 [ =S 75
L0 1Y I I 2 | 107

METABOLISME ET FLUX DE NUTRIMENTS DES COMMUNAUTES BENTHIQUES
1II.1 Contexte gENEral €t FESUME ............cccuueeeerrceeeeereereeeseeessssssseesssssssssssssssssnsssssssssssssssssssnnns 109

ATTICIE 3 a.aneeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeteitetssesssessssssseseseeesseesetssssesssssnsssssssssssssssssssssssssseessssssesssssssssnnnnnssnsssssns 111



SYNTHESE & PERSPECTIVES .....ccoiuiiiiiiiiiiiiniininitisene s csnesssne s sas e s ss s sssssssasssssnsssssnassssnasssnnesnns 141

RV 11 =X -2 143
1.1 Les lagunes méditerranéennes : une typologie unique naturellement hétérogene ..........ccccceeuneeee. 143
1.2 Re-oligotrophisation des lagunes cotieres polyhalines et euhalines.........ccoovveeeeeieieeceecicceeee, 145
1.3 Résilience des milieux lagunaires face a I'eutrophisation ........cccuecueeevererieeecieerese e 148
1.4 Facteurs retardant le processus de restauration..........ccoceeieeiienieniesieseesee e 149
1.5 Etat de référence dynamique, quelles conséquences dans un contexte de restauration ?.............. 151
1.6 Les macrophytes : facilitateurs de la ré-oligotrophisation.........cccceveverenieiecenereseseeeeeeee e 153
1.7. Implication de ce travail pour la gestion des milieux laguNAIres ........ccceceeveereenienieneseeeeeeee 156
1.8. Limites des MEthOdES ULIISEES. ....cc.eiiiiriiirierieee ettt 159

2. Conclusions géNErales et PersPecCtiVes...............eeeceeeeeeeeeeeeseessssssenessssssssssssssssssssnssssnnes 161

BIBLIOGRAPHIE .....coeueiiiiiiiiiiiiiiiiiiiiniieetiteeeeeesesssssssaesssiiiiiiiiiiiisiiessietteeeseessssssssssssssssssssssssssssssss 163

ANNEXES. ...ttt ar s as s s e s s e s s s s s s a s s s s s e s e a s e s s n e s s s aese s ae s e s s e s s neeesae s anesasanens 191



Introduction






Introduction

1. Les lagunes cétieres

1.1 Définition et fonctionnement

Les lagunes coticres sont définies comme des masses d’eau littorales,
généralement peu profondes, séparées de la mer par un cordon littoral appelé « lido »
(Figure 0-1). A DI’échelle mondiale, les lagunes cotieres occupent pres de 13 % du
linéaire cotiers et sont présentes sur tous les continents, excepté en Antarctique. En
Europe, elles occupent environ 5 % des cotes et sont particuliérement importantes le
long des cotes méditerranéennes (Cromwell, 1971; Barnes, 1980). Sur la fagade
méditerranéenne frangaise on dénombre une trentaine de lagunes ; la superficie de ces
complexes lagunaires (lagunes et zones humides périphériques inclues) a été estimée a

environ 1300 km? (!) (Barral et al., 2007).

1. Bassin versant
2. Lagune

3. Lido

4. Grau

5. Mer

© Réseau de Suivi Lagunaire

Figure 0-1 Représentation d’une lagune cotiere.

Les lagunes coétieres constituent une interface privilégiée entre les bassins
versants qui les alimentent en eau douce, les zones humides périphériques et le milieu
marin avec lequel elles communiquent via une ou plusieurs ouvertures (Kjerfve, 1994)
appelées communément « graus » ou « embouchures » en frangais. Les échanges entre
la lagune et la mer peuvent étre permanents ou temporaires selon les lagunes. Ainsi,

I’efficacité des échanges avec la mer est variable et principalement liée aux marées, en

! Lagunes et zones humides périphériques, superficie évaluée a partir de la classification Corine Land
Cover.
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particulier pour les zones soumises aux régimes microtidal (amplitude entre 0.5 m et 2
m), mésotidal (amplitude entre 2 et 4 m) et macrotidal (> 4 m). En Méditerranée, la
dynamique des masses d’eau lagunaire est en revanche restreinte et principalement liée
aux vents et aux pressions atmosphériques, particulicrement dans les lagunes
nanotidales (amplitude des marées inférieure a 0.5 m) (Tagliapietra & Ghirardini,
2006). Dans ces conditions, 1’efficacité des échanges entre la lagune et la mer est donc
souvent limitée et fait de ces milieux des masses d’eau relativement confinées
(Guelorget & Perthuisot, 1992). Les apports en eau douce provenant du bassin versant
et le caractére temporaire ou permanent des échanges avec le milieu marin, conférent
aux eaux lagunaires une salinité variable allant des eaux oligohalines (salinité comprise
entre 0.5 et 5) a des eaux hyperhalines (salinité > 40) (Venice System, 1958). Enfin, au
sein de chaque lagune s’ajoute une hétérogénéité spatiale des conditions
environnementales liées a I’efficacité du mélange avec la mer. Deux zones homogenes
peuvent ainsi &tre définies dans de nombreux cas, une zone mélangée sous influence
marine située preés du grau et une zone confinée ; la surface de chacune de ces zones
varie selon les processus physiques ou biologiques considérés (Fiandrino et al., 2017).

A cette variabilit¢ spatiale intra et inter-lagunes s’ajoute une variabilité
temporelle intra et interannuelle (fluctuations de salinité, de température, de lumicre, de
nutriments disponibles, ...) ayant des conséquences directes et indirectes sur la structure
et le fonctionnement des communautés biologiques. Ces contraintes physiques et
chimiques naturelles représentent une source potentielle de stress pour les communautés
biologiques associées (Guelorget & Perthuisot, 1984) qui semble souvent difficile a

différencier des perturbations anthropiques.

1.2 Valeurs écologiques et économiques des lagunes

Les lagunes remplissent de nombreuses fonctions et rendent des services qui
contribuent directement ou indirectement au développement économique et social des
populations. Réceptacle final des eaux douces du bassin versant, caractérisées par un
faible renouvellement des eaux et une faible profondeur, les lagunes cotiéres sont des
milieux naturellement riches en ¢éléments nutritifs et sont classées parmi les
¢cosysteémes les plus productifs dans le monde (Kjerfve, 1994; Cloern, 2001; Kennish
& Paerl, 2010). Pour un grand nombre d’espéces migratrices d’oiseaux et de poissons,

les lagunes sont des zones d’étapes a certains stades de leurs cycles de vie (ex : anguille,
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daurade). Ainsi, ces milieux peuvent ¢galement jouer un réle dans le maintien des
stocks halieutiques marins en fournissant des zones de nurseries et de refuges
essentielles pour de nombreuses especes migratrices (Pihl et al., 2002; Franco et al.,
2006; Tournois et al., 2013). Ces écosystemes constituent donc des réservoirs de
biodiversité et de productivité écologique (Boynton et al., 1996; Anthony et al., 2009).
Grace a ces caractéristiques, les lagunes fournissent aux populations de nombreux biens
et services et sont donc au centre de nombreux intéréts socio-économiques. Elles
constituent ainsi le support direct d’activités économiques locales importantes telles que
la péche artisanale et la conchyliculture (Pérez-Ruzafa et al., 2011; De Wit et al., 2017;
Lagarde et al., 2017) et participent ainsi au bien-étre des populations (Costanza et al.,
1997; Barbier et al., 2011). De plus, les lagunes constituent des paysages remarquables
sur le littoral et servent également de support & de nombreuses activités culturelles et
récréatives (Barbier et al., 2011). Outres leurs rdles de réservoirs de biodiversité et de
supports d’activités économiques, les lagunes jouent un réle écologique d’épuration et
de filtration des eaux douces en provenance des bassins versants, améliorant la qualité
physico-chimique et bactériologique des eaux arrivant sur le littoral (Barral et al., 2007).
Elles protégent ¢galement les villes littorales des inondations et contribuent a protéger

les cotes de I’hydrodynamisme et de 1’érosion sédimentaire.

2. Cycle des nutriments au sein des lagunes

Dans les milieux aquatiques, le comportement des éléments nutritifs est schématisé
par leur cycle biogéochimique. Les échanges de ces éléments s’effectuent par deux
voies principales : une voie hydrogéochimique caractérisée par des apports sous forme
d’entrée d’eau douce ou marine et des exports caractérisés par des sorties d’eaux
marines et des pertes sous formes gazeuses ; une voie biologique ou les imports et
exports des ¢léments se font via des processus d’assimilation, d’excrétion et de transfert
vers des niveaux trophiques supérieurs. Enfin, une partie de ces éléments peut étre
exportée du systeme par I’intermédiaire des activités humaines telles que la péche ou

I’aquaculture.
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L’identification des diverses sources en nutriment d’un écosystéme est une étape
indispensable dans la compréhension des déséquilibres et la dégradation des

¢cosystemes (cf. §4).

2.1 Poids des interfaces dans le cycle de I’azote et du phosphore

Les apports d’azote et de phosphore au sein des lagunes sont multiples (Figure 0-
2). Les différentes interfaces (bassin versant/lagune, atmosphere/lagune, mer/lagune,

compartiment benthique/lagune) jouent un role essentiel dans le cycle des nutriments.

Figure 0-2 Schéma d’une lagune et des différentes interfaces jouant un role dans les apports et échanges
de nutriments. (1) Bassin versant, (2) atmosphére, (3) mer, (4) compartiment benthique. Crédit images et
symbols: the Integration and Application Network, University of Maryland Center for Environmental
Science (ian.umces.edu/symbols/).

Apports issus des bassins versants et échanges avec I’atmospheére

Sur les bassins versants on distingue les apports diffus des apports ponctuels. Les
apports diffus d’azote et de phosphore qui proviennent de I’ensemble du bassin versant
sont principalement liés aux événements pluvieux. Ces sources d’apports diffus sont
d’origine naturelle (érosion des sols, apports directs par les pluies), agricoles
(fertilisants, déjections animales) mais peuvent également provenir du ruissellement
urbain et des apports atmosphériques. Les nutriments sont ensuite collectés et déversés
dans les milieux lagunaires via les réseaux hydrographiques superficiels et les eaux
souterraines (Lieutaud & Burtin, 1995). Les sources d’apports ponctuels, situé¢es en un

point précis du bassin versant (généralement un cours d’eau), sont principalement
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représentées par les rejets de stations d’épuration et les rejets industriels. Ces apports
sont relativement constants dans le temps et dépendent peu des conditions climatiques
(Cépralmar, 2006). Cependant, les quantités déversées dépendent du régime des rejets
(ex : variations saisonnieres liées au tourisme), de 1’efficacité des stations d’épuration
et du type de raccordement (réseau séparatif ou unitaire). Sous le climat méditerranéen,
la quantité de nutriments apportés aux lagunes peut également fluctuer en fonction de
conditions hydrologiques particulicres (épisode de crues). 80 % des apports a
I’environnement marin ont pour origine les activités humaines sur le continent (Gomez-
Gutiérrez et al., 2006)

Les apports atmosphériques en azote sont reconnus comme d’importants
contributeurs de nutriments en zones cotieres (Spokes & Jickells, 2005; Jickells, 2006).
Les apports atmosphériques directs a la surface des lagunes sont liés aux particules
atmosphériques (dépots secs et humides) pour I’azote et le phosphore et aux apports
gazeux pour ’azote (Albiges et al., 1991; CELRL, 2000; Spokes & Jickells, 2005). Les
apports atmosphériques en azote peuvent compter pour une grande part des
contributions a I’apport total annuel (Burian et al., 2001; Tournoud et al., 2006). L’azote
peut également étre exporté par diffusion de la surface de la lagune vers I’atmosphere
sous forme d’azote gazeux N». En revanche, peu de données existent sur le poids de

cette interface dans les bilans de matiere (Voss et al., 2013; Eyre et al., 2016).

Les échanges avec la mer

L’eau de mer est généralement moins concentrée en nutriments que les lagunes.
Dans de nombreux cas, les échanges d’eau entre la lagune et la mer sont bidirectionnels
et se font directement par I’intermédiaire des graus. L’export d’azote et de phosphore
de la lagune vers la mer est rarement quantifié¢. Cependant, les premieres estimations au
sein des lagunes méditerranéennes mettent en évidence un export variable selon les
formes d’azote et de phosphore et les conditions hydro-climatiques. L’utilisation du
taux de renouvellement comme taux d’exportation appliqué a toutes les formes de
I’azote et du phosphore fournirait une approximation sous-estimée mais acceptable des
bilans annuels d’exportation d’azote et de phosphore (Ouisse et al., 2014a). Les graus
peuvent également étre source d’azote et de phosphore lorsque ceux-ci sont anthropisés

(Ouisse et al., 2014a). Dans le cas de connexions indirectes entre la lagune et la mer par
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des systemes plus complexe de canaux (ex : canal du Rhone a Séte), peu de données

existent sur la quantité de nutriments apportés aux lagunes.

2.2 Devenir de I'azote et du phosphore au sein des lagunes

Dans les milieux aquatiques, le carbone, I’azote et le phosphore constituent des
¢léments de base indispensables a la croissance des producteurs primaires tels que le
phytoplancton, les macrophytes et le microphytobenthos (microalgues benthiques). Le
carbone sous forme inorganique dissous (CID : HCOs + COs> + CO,) dans I’eau est
assimilé par les organismes autotrophes pour étre converti en matiere organique grace
a I’énergie lumineuse via le processus de photosynthése. Le ratio atomique moyen
C:N:P du phytoplancton marin est estimé a 106:16:1 (Redfield et al., 1963). A partir de
ce ratio, I’équation de la production primaire via la photosynthese et de 1’oxydation
(dégradation) de la matiére organique est représentée sous la forme suivante (Stumm &

Morgan, 1996) :

-> photosynthése (1) Energie lumineuse

A NP
106 COz + 16 HNOs + H3PO4+ 122 H>O (:)\(CHZO)106(NH3)16(H3PO4) + 138 Oz

Energie < oxydation (respiration) (2)

(1) Synthese de matiére organique via la photosynthése

(2) Reminéralisation aérobique de la matiére organique

La production primaire est limitée par la disponibilité en lumiére et en nutriments.
Parmi les formes minérales de ’azote (I’ammonium-NH.4", le nitrite-NO>", le nitrate-
NO3’), 'ammonium est préférentiellement utilis¢é par les microalgues et les
macrophytes (Hurd et al., 2014). Le nitrite et le nitrate (formes oxydées de I’azote)
devant étre réduits avant leur assimilation demandent une dépense €nergétique plus
importante aux cellules végétales. Les formes organiques dissoutes de I’azote (urée,
acides aminés, par exemple) peuvent également étre assimilées (Tyler et al., 2005;
Linares, 2006; Bronk et al., 2007; Vonk et al., 2008) par de nombreux producteurs
primaires. Des especes de cyanobactéries diazotrophes, sont quant a elles, capables
d’assimiler 1’azote d’origine atmosphérique (N2). Dans certains cas, le N> peut étre
assimilé par des bactéries sulfatoréductrices (diazotrophes hétérotrophes) présentes a la
surface des racines et des rhizomes des zostéres (Welsh, 2000). Entre 25 % et 95 % de

la fixation d’azote dans les herbiers sont attribués a cette relation mutualiste ou
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symbiotique entre ces bactéries et les herbiers de zostéres (Welsh et al., 1996;
McGlathery et al., 1998). L’azote fixé est ensuite rapidement utilisé par la plante pour
sa croissance (Nielsen et al., 2001). Les producteurs primaires assimilent le phosphore
sous forme d’ions phosphate PO4>". En cas de déficit en phosphate, les cellules sont
aussi capables d’hydrolyser le phosphore organique dissous grace a des enzymes
(Aminot & Kérouel, 2004).

La mati¢re organique synthétisée est stockée plus ou moins durablement selon la
durée de vie des producteurs primaires : sur une courte durée pour le phytoplancton, sur
une durée moyenne pour les macroalgues et sur une plus longue durée pour les
macroalgues pérennes et les plantes aquatiques. Qu’elle soit sous forme vivante ou
détritique, cette maticre organique issue des organismes autotrophes est a la base des
réseaux trophiques et est transférée vers des niveaux trophiques supérieurs via le
broutage ou la filtration (Vizzini & Mazzola, 2006; Carlier et al., 2008). Enfin, lors de
la sénescence des organismes, la maticre organique alimente le pool de maticre
détritique qui va ensuite étre régénéré sous forme minérale par des bactéries. Ce
processus long est appelé la minéralisation. Dans le cas des lagunes, ou la profondeur
est relativement faible, la matiére organique sédimente rapidement sur le fond; la
minéralisation se ferait donc essentiellement au niveau du compartiment benthique.

La minéralisation de ’azote organique produit de ’ammonium (forme réduite de
I’azote inorganique) via des processus d’ammonification (Figure 0-3). Dans des
conditions oxiques, lors du processus de nitrification, ’ammonium est oxydé en nitrite
(nitritation) puis en nitrate (nitratation) respectivement par des bactéries du genre
Nitrosomonas et Nitrobacter. En conditions anoxiques, les bactéries se développent en
utilisant d’autres sources d’oxygene comme le nitrate lorsqu’il est présent. Lors de la
dénitrification, le nitrate est alors réduit en oxyde nitreux (N2O) et en diazote (N)
gazeux exporté vers [’atmosphére. La transformation des nitrates en ammonium peut
¢galement avoir lieu via la réduction dissimilatrice des nitrates en ammonium (RDNA)
(également appelée ammonification des nitrates). Cette réaction résulte de la respiration
anaérobie des bactéries hétérotrophes qui oxydent la matiére organique et utilisent le
nitrate (a la place de I’oxygene) comme accepteur d’électron pour le réduire en nitrite
puis en ammonium. Des bactéries peuvent également oxyder ’ammonium en diazote
en utilisant le nitrite comme accepteur d’¢électron, c’est la réaction d’oxydation
anaérobie de I’ammonium connue sous le nom d’anammox. En absence de nitrite et de

nitrate, I’lammonium s’accumule dans les sédiments. Ces différentes réactions du cycle
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de I’azote peuvent se succéder ou se dérouler plus ou moins simultanément en fonction

des conditions environnementales.

Apports d’'azote
Atmosphere

AN *

Eau Fixation 1
|
|
|
|
|
|
1
|
|
|
|
|

:

Plantes
l NH;* —> NO; — NO;
Animaux

Nitritation Nitratation
Résidus 4 4 4
¥ Sédimentation | | J Diffusion
sedment | I |

" Norganique NH;* —+» NO, —& NO;

Oxique

Nitritation Nitratation

Dénitrification

A I:l O [B Ammonification Ammonification des nitrates

Gazeux Particulaire Dissous

Figure 0-3 Schéma du cycle de ’azote dans les milieux lagunaires.

Le phosphore est un composant essentiel de la matiére vivante (ADN, membranes
cellulaires, enzymes, ATP, etc.). Les végétaux prélévent les phosphates dissous pour
produire de la matiére organique lors du processus de biosynthése. Le phosphore est
ensuite transféré le long de la chaine trophique par consommation des plantes par les
animaux. Puis, il est de nouveau solubilisé via la décomposition de la mati¢re organique
par les bactéries hétérotrophes. A I’inverse de 1’azote, le phosphore ne présente pas de
forme gazeuse. Le phosphore se retrouve sous forme dissoute ou particulaire. Le
phosphore dissous comprend les ions orthophosphates (souvent désignés phosphates
PO4*) et les formes organiques (phosphoprotéines, phospholipides). Les phosphates

constituent la forme biodisponible pour les végétaux. Ils sont présents dans la colonne
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d’eau et les sédiments. Le phosphore particulaire est soit organique ou minéral. La
fraction organique correspond a ’ensemble des phosphates de la matiére organique
minérale vivante ou en voie de minéralisation. La fraction inorganique peut étre
présente sous deux formes, le phosphore cristallisé (sels de calcium, de fer) qui compte
parmi les formes les moins solubles et le phosphore fixé ou adsorbé a la surface des
particules et de ses constituants (carbonate de calcium, hydroxydes de fer, matiere
organique). Ces formes fixées ou adsorbées, sont en échange permanent avec les formes
dissoutes grace aux mécanismes d’adsorption et de désorption (Figure 0-4). Les
sédiments se comportent comme accumulateur de phosphore dans les conditions
oxydantes normales et peuvent au contraire relarguer des quantités importantes de cet

¢lément si le milieu devient réducteur.

Apports de phosphore
Atmospheére

Eau

Plantes d ﬁxg/adsor.be
- matiere organique
1 Adsorption - argiles
po43- — - CaCo,
Animaux = _Hydroxydes Fe et Al
Y Désorption
séd:tiziggstjon | Diffusion Précipitation Dissolution
Sédiment l |
Adsopton
P yilganigue PO,* 4_? PO, adsorhé

Désorption

Oxique

PO, combine
a des cristaux
Ca, Fe, Al

e PO, adsorbé

Gazeux Particulaire Dissous

Figure 0-4 Schéma du cycle du phosphore en milieu lagunaire.
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L’azote et le phosphore dissous peuvent étre relargués des eaux interstitielles vers
les eaux surnageantes par diffusion, le long du gradient de concentration. Les plantes
marines sont capables d’absorber ces composés (uptake en anglais) directement dans
les sédiments grace a leurs racines (Duarte, 1995; Hemminga & Duarte, 2000; Larkum
et al., 2006). La mati¢re organique et inorganique peut également étre stockée
durablement dans les sédiments. La capacité de remobilisation de ces stocks est peu
documentée et en partie liée a la remise en suspension des sédiments di a ’action des

vagues et du vent ou a la bioturbation.

2.3 Fluctuations saisonniéres des concentrations en nutriments dans les

lagunes

Quelle que soit leur origine (ponctuelle ou diffuse), les apports en nutriments
varient tout au long de 1’année. La quantité, le type de nutriments apportés aux lagunes
ainsi que leur devenir au sein des milieux lagunaires sont liés aux éveénements
climatiques (événements pluvieux, température, ...). Sous le climat méditerranéen, les
¢étés sont chauds et secs et les hivers doux et humides. Les épisodes pluvieux sont peu
fréquents et de faibles durées, mais peuvent &tre trés intenses. Les pluies interviennent
essentiellement durant I’automne mais peuvent aussi étre marquées au printemps. Le
transfert d’azote vers les lagunes se fait majoritairement sous forme de nitrate entre la
fin de ’automne et le début du printemps via les pluies (lessivage des terres agricoles)
et notamment lors des crues des cours d’eau. Les transferts d’ammonium et de
phosphate sont plutot liés aux rejets urbains (Ifremer, 2005), de facon plus ou moins
continue tout au long de I’année, voire plus intense en été en période d’affluence
touristique. Au printemps et en été, la consommation des nutriments par les algues et la
dénitrification vont conduire a une diminution des concentrations en azote dans 1’eau.
En ¢été, des pics d’ammonium peuvent cependant étre observés dans des milieux avec
de fortes biomasses algales en voie de décomposition. A I’inverse de 1’azote, les
concentrations en phosphate dans les lagunes sont généralement minimales en hiver et
maximales en ét¢ du au relargage sédimentaire (CELRL, 2000).

A une échelle-interannuelle, les concentrations annuelles moyennes en nitrates dans
les eaux lagunaires varient en fonction de pluies tombées sur le bassin versant.

L’abondance relative des formes oxydées (nitrites, nitrates) et réduites (ammonium) est
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variable suivant la quantité d’apports polluants aux lagunes, le type de pression existant

sur les bassins versants et les conditions d’oxygénation du sédiment.

3. Dynamique des écosystéemes face aux
perturbations naturelles et anthropiques

3.1 Réponse des écosystemes aux changements graduels des conditions

environnementales

Tous les écosystémes sont exposés a des changements graduels voire linéaires
des conditions environnementales au cours du temps (augmentation de la température,
apports de nutriments ou de contaminants chimiques, ...) (Figure 0-5). On pourrait donc
s’attendre a ce que les écosystemes répondent eux aussi de maniére graduelle (Figure
0-5B). Cependant, des études sur divers €cosystémes (lacs, récifs coralliens, océans,
foréts, milieux arides) ont montré que sous l’effet de pressions croissantes, ces
écosystémes pouvaient atteindre des seuils critiques a partir desquels ils subissent des
transformations brusques (Figure 0-5C) ou par saut (Figure 0-5D) passant d’un état sain
a un état dégradé (Scheffer et al., 2001), ce changement rapide et abrupte d’état est
nommé régime shift en anglais. Ceci implique que pour certaines conditions,
I’écosystéme présente deux états stables alternatifs, séparés par un équilibre instable
qui marque la limite entre les « bassins d’attractions » (cf. définition § 3.2) des
différents états.

L’eutrophisation des lacs peu profonds est un exemple de ce phénomene. Sous 1’effet
d’apports externes en nutriments, les lacs peu profonds peuvent soudainement passer
d’un état riche en végétation submergée avec des eaux claires, a un état eutrophisé (cf.
définition § 4) avec des eaux turbides et un systeme dominé par le phytoplancton
(Scheffer et al. 2001). Ces modifications de 1’état des écosystémes provoquent des
pertes importantes d’especes et une modification au sein des communautés écologiques,
affectant le cycle de la matiére et plus généralement le fonctionnement des écosystemes.
Ces changements d’états ou régimes shifts peuvent avoir des conséquences €cologiques

et économiques dramatiques.
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Figure 0-5 Différentes réponses des écosystétmes a un changement graduel des conditions
environnementales (A). (B) Transition continue, graduelle : 1’état de I’écosystéme varie graduellement
en réponse au changement de condition environnementale. (C) Transition continue abrupte. (D) transition
discontinue (transition catastrophique) : 1’état du systéme varie jusqu’a une valeur seuil. L’écosystéme
bascule alors vers un autre état et donc un autre mode de fonctionnement. Trois équilibres peuvent exister
pour une condition donnée. En pointillé, un équilibre instable qui représente les limites entre bassins
d’attraction de deux états stables alternatifs sur les branches supérieures et inférieures. Schéma Sonia
Kéfi modifié de Scheffer et al. 2001.

3.2 Bassins d’attraction et résilience des écosystémes

Les écosystémes sont des systemes dynamiques pouvant tre caractérisés par de
multiples états stables. Ces multiples états stables peuvent étre schématisés sous formes
de vallées appelées « bassins d’attractions ». Les différents bassins qu’un écosystéme
pourra occuper et les frontieres qui les séparent sont appelés « paysage de stabilité »
(Figure 0-6). Un bassin d’attraction est une région du paysage de stabilité au sein duquel
le systéme tend a se maintenir. L’état d’équilibre est défini comme un attracteur
(centre du bassin d’attraction). Plusieurs bassins d’attractions peuvent exister au sein
du paysage de stabilité (dus a plusieurs combinaisons de variables) (Walker et al.,
2004).

Dans les Figures 0-6 et 0-7, la balle décrit I’état du systeme a un moment donné ;
celle-ci peut basculer d’un bassin d’attraction a un autre avec un régime différent
(régime shift en anglais) soit par une modification du paysage (bassin moins profond,
bords érodés) ou via des perturbations importantes fournissant I’énergie nécessaire pour

basculer vers un autre bassin (Figure 0-7) (Scheffer et al., 2001; Walker et al., 2004).
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Figure 0-6 Paysage de stabilité a trois dimensions avec deux bassins d’attractions, présentant au sein de
I’'un d’entre eux la position actuelle du systéme (balle bleue) ainsi que les trois aspects de la résilience,
L= Latitude, R= résistance, Pr=précarité. Source Walker et al. 2004.
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Figure 0-7 Conditions externes qui affectent la résilience des écosystémes vis-a-vis des perturbations le
plan inférieur représente la courbe d’équilibre de la figure précédente (Figure 0-5D). Les paysages de
stabilité décrivent I’équilibre et ses bassins d’attraction pour cingq conditions différentes. Les équilibres
stables correspondent aux vallées ; la section instable du milieu de la courbe d’équilibre pliée (en
pointillé) correspond a une colline dans le paysage de stabilité. Si la taille du bassin d’attraction est réduite
(par les changements de conditions), la résilience est réduite a son tour et une perturbation modérée peut
amener le systéme vers un bassin d’attraction alternatif (Source Scheffer et al. 2001).
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Les perturbations naturelles ou anthropiques peuvent conduire a des changements au
sein du paysage de stabilité et impacter la position des bassins dans 1’espace, la position
des seuils (bordures) entre les bassins (Latitude-L) ou la profondeur des bassins
(Résistance-R) et donc réduire la résilience de 1I’écosystéme définie comme la capacité
d’un écosystéme a absorber les changements et a résister aux perturbations (Holling,
1973). Elle se traduit par la capacité d’un écosystéme a se maintenir au sein de son
bassin d’attraction. Un €écosystéme résilient aura donc la capacité a retrouver son état
d’origine apres une perturbation (Tett et al., 2007). Walker et al., (2004) définissent
trois indicateurs pour quantifier la résilience. La largeur du bassin d’attraction (L), plus
le bassin est vaste plus la résilience est grande. La profondeur de I’attracteur (R) qui est
la capacité du systeme a résister au changement, un bassin sera d’autant plus résistant
aux perturbations qu’il sera profond. La précarité (Pr) est la distance qui sépare le point
figurant I’état du systeme (des I’instant ou il est atteint par une perturbation) d’une
limite d’un bassin d’attraction dans lequel ce point est situé¢. Un état du systeme trés
proche de la frontiere d’un bassin d’attraction est moins résilient qu’un état centré sur
’attracteur.

Dans les écosystémes avec des états stables multiples, les changements
graduelles des conditions environnementales auraient peu d’effets sur 1’état de
I’écosysteme mais réduiraient néanmoins la taille du bassin d’attraction avec pour
conséquence une perte de résilience. L’écosystéme bascule d’un état a un autre lorsqu’il
a dépass¢ une valeur seuil aussi appelée « point critique ». Cette valeur seuil étant
souvent inconnue, ces transitions se produisent par surprise et sont difficiles a anticiper.

La résilience est donc un élément clé dans les mécanismes de restauration des
¢cosystemes. Les états dégradés et non dégradés présentent tous les deux des capacités
de résilience. La résilience est per¢gue comme étant positive lorsqu’elle permet de
maintenir un écosystéme dans un état préservé ou restauré ; a I’inverse elle est pergue

de manicre négative lorsqu’elle limite les effets des actions de restauration.

3.3 Phénomeénes d’hystérésis

Lors des régimes shifts, il est souvent difficile voire impossible pour les
écosystemes de revenir a leur état initial méme si les pressions sont réduites et que les

conditions environnementales reviennent a leur niveau précédant la dégradation. Ainsi,
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une amélioration importante des conditions environnementales est souvent nécessaire
pour que I’écosystéme retrouve son état et son mode de fonctionnement d’origine. Dans
le cas des lacs peu profonds eutrophisés, une diminution d’apport en nutriments est
souvent insuffisante pour retrouver 1’état initial du lac. Le retour de I’écosysteme a son
état d’origine ne se produit qu’a des niveaux de nutriments beaucoup plus faibles que
ceux qui ont conduit a I’eutrophisation (Scheffer et al., 1993, 2001). Ce phénoméne
d’hystérésis, s’explique par I’existence de deux états stables alternatifs pour des
conditions environnementales similaires (un état sain et un état dégradé). L hystérésis
est le phénomeéne par lequel la trajectoire pour revenir d’un état dégradé a un état
d’origine (sain) ne correspond pas simplement a la trajectoire inverse de celle qui a
conduit a un état dégradé, mais a une trajectoire différente souvent plus longue (Figure
0-8), (Elliott et al., 2007; Tett et al., 2007). L’hystérésis est un phénoméne important
car il est a lorigine de l’irréversibilité possible d’un écosysteme dégradé vers
I’écosysteme de référence ou d’origine. Plus le phénomene d’hystérésis est grand, plus
le retour de 1’écosystéme a son état d’origine aprés une transition, est difficile. Ce
phénomene a des conséquences notables pour la conservation et la restauration des
¢cosystemes. De la méme facon que le passage d’un bassin d’attraction nécessite
beaucoup d’énergie lors de la dégradation, la restauration d’un écosystéme dégradé est

souvent lente et coliteuse voire impossible.
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Figure 0-8 Changements d’état d un écosystéme vis-a-vis des pressions externes et mise en évidence des
phénomenes de résilience et d’hystérésis (modifié de Tett et al. 2007).
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4. Eutrophisation, cause majeure de dégradation des
lagunes méditerranéennes

Depuis la moitié du 20°™ siécle, la population humaine ne cesse d’augmenter et
particulierement dans les zones littorales. D’aprés Kummu et al., (2016) prés de 39 %
de la population mondiale vit le long des zones coétieres en 2010 ; 2.1 milliards de
personnes résident a moins de 100 km des cotes. En France, les communes littorales
accueillent un peu plus de 10 % de la population sur seulement 4 % du territoire. Ces
zones littorales sont tres attractives. Entre 1975 et 2005, leur population a augmenté de
19.4 % sans compter les nombreux touristes (Béoutis et al., 2009). Ces zones sont donc
soumises a de nombreuses pressions anthropiques avec pour conséquence une
artificialisation et une urbanisation de ces territoires. L’augmentation des activités
anthropiques sur les bassins versants a engendré une diversification des sources de
pollution d’origines urbaines, agricoles et industrielles et plus généralement une
augmentation de 1’intensité des apports en nutriments et contaminants chimiques dans
les écosystémes cotiers (Nixon, 1995; Cloern, 2001). Les flux en exces d’azote et de
phosphore et le déséquilibre entre ces apports sont responsables entre autres des
processus d’eutrophisation qui impactent I’état écologique des écosystémes cotiers.
L’eutrophisation est définie comme une augmentation du taux de production primaire
et une accumulation de matiére organique due a des apports excessifs de nutriments
(modifiée de Nixon et al. 1995). Selon la commission européenne (1991) (91/271/CEE)
I’eutrophisation correspond a « L’enrichissement de ['eau en éléments nutritifs,
notamment des composés de [’azote et/ou du phosphore, provoquant un développement
accéléré des algues et des végétaux d’especes supérieures qui entraine une perturbation
indésirable de I’équilibre des organismes présents dans l’eau et une dégradation de la
qualité de [’eau en question ». L’eutrophisation est 1’une des causes majeures de
dégradation des écosystemes marins dans le monde (Cloern, 2001; Teichberg et al.,
2010). Une carte interactive recense 762 zones coticres impactées par I’eutrophisation,
dont 479 touchées par le phénoméne d’hypoxie ou d’anoxie et 60 en rémission (Figure
0-9).

L’eutrophisation des écosystémes cotiers est un phénomene global, déséquilibrant
les écosystémes aquatiques impactant les réseaux trophiques, la qualité de I’eau et les

cycles biogéochimiques (Cloern, 2001; Rabalais et al., 2009). Le compartiment des
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producteurs primaires est toujours le premier impacté lors des processus
d’eutrophisation. Des réactions en chaine s’ensuivent en sein des autres compartiments
biologiques avec des conséquences sur les cycles biogéochimiques, les dynamiques des
communautés biologiques et finalement I’évolution de I’écosystéme aquatique dans son

ensemble.
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Figure 0-9 Carte mondiale représentant les zones cotieres eutrophisées (en jaune) et ayant connue des
cas d’anoxie et d’hypoxie (en rouge). Les zones en voie de restauration sont figurées en vert (Diaz &
Selman, 2010).

4.1 Impact de 'eutrophisation sur les producteurs primaires

Les estuaires et les zones coti¢res représentent seulement 2 % de la surface des
océans, mais la production primaire de ces zones représente 20 % de la production
globale des océans (Charpy Roubaud & Sournia, 1990). Cette forte production est liée,
en plus du phytoplancton, a la présence de macrophytes (macroalgues et angiospermes)
et du microphytobenthos. Les macrophytes marines représentent, quant a elles environ
40 % de la production primaire des zones cotieres et jouent par conséquent un role clé
dans ces écosystemes (Charpy Roubaud & Sournia, 1990). Lors du processus
d’eutrophisation un changement va étre observé au sein des producteurs primaires. Un

grand nombre d’études (Duarte, 1995 et références associées) montrent que le processus
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d’eutrophisation tend vers le développement et la dominance d’autotrophes a croissance
rapide (ex : microalgues, macroalgues opportunistes). Schramm, (1999) schématise les
changements relatifs des producteurs primaires ainsi que 1’évolution des parametres
physiques et chimiques au cours du processus d’eutrophisation (Figure 0-10). Ainsi,
dans un systéme oligotrophe, les producteurs primaires dominants sont représentés pas
des macrophytes benthiques pérennes tels que les herbiers et autres angiospermes. Dans
ces conditions, les espéces a croissance lente sont favorisées. Les premiers stades du
processus d’eutrophisation se traduisent par un développement des communautés
phytoplanctoniques et des épiphytes a croissance rapide et une diminution des
macrophytes pérennes. L’augmentation soutenue des apports en nutriments favorise le
développement de macroalgues opportunistes et du phytoplancton qui dominent alors
le systtme. A ce stade, les macrophytes benthiques pérennes et les épiphytes ont
disparu. Sous des conditions hypertrophiques, les macroalgues opportunistes
disparaissent a leur tour, le phytoplancton représente alors le producteur primaire
dominant (Duarte, 1995; Schramm, 1999; Viaroli et al., 2008).

La réponse de la végétation a I’eutrophisation est due a la fois a des effets directs
et indirects. Parmi les effets directs, la compétition pour 1’acquisition des nutriments et
I’énergie lumineuse, qui sont les deux éléments les plus limitants pour la croissance des
macrophytes. La prolifération du phytoplancton et des macroalgues opportunistes,
groupes fonctionnels adaptés a une assimilation rapide des nutriments disponibles, vont
augmenter la turbidité de 1’eau (phytoplancton) et les macroalgues opportunistes
(souvent flottantes et dérivantes) vont empécher les macrophytes benthiques pérennes
d’accéder a la lumicre (Duarte, 1995; Schramm, 1999; Viaroli et al., 2008). Des effets
indirects vont accentuer ou accélérer le processus d’eutrophisation. Le déclin des
herbiers va faciliter la resuspension des sédiments et augmenter la turbidité de 1’eau a
laquelle ils sont sensibles. D’autre part, les proliférations de macroalgues et les blooms
phytoplanctoniques peuvent conduire a des crises anoxiques au niveau s€dimentaire
(Vignes et al., 2010; Caumette et al., 2012) qui favorisent le relargage des nutriments

du sédiment vers la colonne d’eau, accélérant les processus d’eutrophisation.
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Figure 0-10 Représentation schématique du changement relatif (A) de la dominance des producteurs
primaires ainsi que (B) des paramétres physiques et chimiques du milieu durant les phases
d’eutrophisation.

4.2 Trajectoires de I'’eutrophisation, états stables alternatifs en milieu

lagunaire

Ces observations suggerent qu’au cours du processus d’eutrophisation les
changements au sein des producteurs primaires n’est pas un processus linéaire. Ces
changements évolueraient par pallier avec existence d’états stables multiples. Ainsi
selon certains auteurs (Viaroli et al., 2008; Orfanidis et al., 2011), les lagunes auraient
deux états stables alternatifs, un état avec de faibles concentrations en nutriment, (état
non dégradé) caractérisé par une dominance de macrophytes pérennes et un état
eutrophisé dominé par les macroalgues opportunistes et le phytoplancton (Figure 0-11).
Les deux états alternatifs sont supposés résilients a travers des mécanismes de

rétroactions (Carpenter et al., 2001). Deux états stables peuvent donc exister le long
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d’un gradient de concentrations en nutriments intermédiaires et le changement entre ces
deux états, a un niveau nutritif donné, nécessite une perturbation plus ou moins forte
pour pousser le systéme d’un état a un autre. Tant que la turbidité phytoplanctonique
est faible, les macrophytes benthiques peuvent se maintenir. Si une turbidité critique est

atteinte, le systéme se déplacera vers 1’état dominé par les macroalgues opportunistes.

\ ’ Conditions de références (bon état)
9 i Dominance de macrophytes pérennes
7 (type herbiers) a croissance lente

Etat médiocre
Co-dominance
de macroalgues
pérennes
adaptées 3
I'ombre et
macroalgues
opportunistes

état écologique

i Etat mauvais

‘ Dominance de macroalgues
opportunistes a croissance
rapide

Augmentation des nutriments 3
Diminution de la disponibilité en lumiére

Figure 0-11 Modc¢le conceptuel de deux états stables alternatifs des macrophytes marines benthiques
selon le gradient d’eutrophisation dans les lagunes. (A) changement de la végétation continue et graduelle
en réponse a 1’augmentation des nutriments (B) changement discontinue : 1’état du systéme varie peu
jusqu’a atteinte d’une valeur seuil ; I’écosystéme bascule vers un autre état et un autre mode de
fonctionnement (modifié de Viaroli et al. 2008 et Orfanidis et al. 2011).

D’un point de vue fonctionnel, le changement de communautés végétales le long
du gradient d’eutrophisation n’affecterait pas nécessairement la production primaire
totale du systéme (Sand-Jensen & Borum, 1991). En effet, les macrophytes pérennes
ont un taux de croissance plus lent que le phytoplancton et les macroalgues
opportunistes mais une biomasse par unité de surface plus importante comparée au
phytoplancton ou aux macroalgues opportunistes a cycle de vie court (Duarte &
Cebrian, 1996). En revanche, la disparition d’espeéces de macrophytes benthiques

structurantes (au sens ingénieure) conduirait a une perte de substrat pour des
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communautés €piphytiques et a une altération des fonctions d’habitats, d’alimentation
et de nourricerie (Beck et al., 2001) pour certaines espéces benthiques ou démersales.
De plus, ces modifications drastiques dans la composition des communautés de
producteurs primaires, couplés a I’enrichissement du pool de matiére organique dissous
et particulaire dans 1’eau et le sédiment participent a la modification des réseaux
trophiques benthiques (Carlier et al., 2008). L’eutrophisation et I’augmentation du
phytoplancton contribuent a une augmentation des organismes filtreurs au détriment des
brouteurs. La disparition d’herbier entraine une modification de 1’hydro-dynamisme
local, avec une augmentation de la tension de cisaillement et donc une susceptibilité
accrue envers les courants et les vagues, donnant lieu a des resuspension plus fréquentes
et plus intenses (Figure 0-12), (Maxwell et al., 2017). Enfin, le changement de
producteurs primaires le long du gradient d’eutrophisation se traduit par une
accélération des cycles de I’azote, du phosphore mais également du carbone,

conséquence directe de la dominance des especes a cycle de vie court (Duarte, 1995).

Figure 0-12 Boucle de rétroaction contrdlant la stabilité des états alternatifs dans (A) les écosysteémes
dominés par les herbiers et (B) en absence de végétation. Le symbole + (vert) indique une augmentation
et le symbole — une diminution (source : Maxwell et al. 2017).
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L’augmentation de la matiére organique vivante et détritique dans le milieu peut
¢galement provoquer des crises dystrophiques ponctuelles. En effet, I’augmentation de
la demande en oxygene par les organismes hétérotrophes lors des processus de
dégradation de la matiere peut conduire a des anoxies dans le sédiment et la colonne
d’eau. Il en résulte une libération de sulfure d’hydrogeéne et un relargage de phosphate
du sédiment vers la colonne d’eau qui respectivement augmentent la mortalité des
organismes ainsi que le niveau d’eutrophisation de la colonne d’eau (Schramm &
Nienhuis, 1996; Heijs et al., 2000). Ces crises sont favorisées par des températures
¢levées et lorsque le vent et la saturation en oxygene de la colonne d’eau sont faibles

(Chapelle et al., 2001).

5. La restauration des milieux lagunaires, une
dynamique récente

5.1 La restauration : Concepts et définitions

L’utilisation du terme « restauration » peut étre source de confusion selon le
contexte dans lequel on I'utilise. Il est en effet nécessaire de différencier la
« restauration écologique » de «I’écologie de la restauration ». La restauration
¢cologique est la pratique de restaurer les écosystémes alors que 1’écologie de la
restauration est la discipline scientifique qui étudie les processus €cologiques mis en jeu
pendant la restauration écologique et s’interesse notamment a suivre 1’évolution des
milieux suite a des actions de restauration écologiques (SER, 2004). La restauration
¢cologique est définie comme une action intentionnelle qui initie ou accélere le
rétablissement (recovery en anglais) d’un écosysteme qui a été dégradé, endommagé
ou détruit en respectant sa santé, son intégrité et sa gestion durable (SER, 2004).
L’objectif est de faire tendre la trajectoire de 1’écosystéme en restauration vers son état
historique ou un état de référence défini pour 1’écosystéme.

Selon la fréquence des pressions exercées et I’intensité de la dégradation,
plusieurs types d’interventions peuvent étre menés. On distingue alors deux catégories

au sein de la restauration écologique : la restauration passive et la restauration
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active. La restauration passive consiste a supprimer ou réduire la pression exercée sur
le milieu (ex : arrét ou réduction des apports en nutriments via des travaux de stations
d’épuration ou dérivation des rejets) initiant ou facilitant la reprise des processus
naturels permettant ainsi a 1’écosysteme de se régénérer lui-méme. La restauration
active inclut non seulement la réduction ou la suppression des pressions mais aussi des
activités humaines qui vont modifier le biote ou les conditions physiques du milieu
(Lake, 2001). La restauration active est le plus souvent mise en ceuvre pour accélérer le
rétablissement du milieu ou lorsque le milieu n’est plus capable de se rétablir
spontanément alors méme que la perturbation a été supprimée (Martin et al., 2015). La
réhabilitation et I’ingénierie écologique (ex : réimplantation d’herbiers, récifs

artificiels, etc) sont des exemples d’activités de restauration actives.

5.2 Les écosystemes de références

La sélection d’un écosysteme de référence est cruciale dans 1’é¢tude des
trajectoires de restauration des écosystémes dégradés. Il permet d’évaluer les efforts de
restauration. Dans la restauration sensu stricto, il s’agit de « I’écosystéme historique
indigéne », mais dans les opérations de restauration et de réhabilitation il peut
correspondre a un état d’avancement de la dégradation ou un état désiré par les besoins
des populations locales. Dans le cas ou I’état historique de 1’écosystéme dégradé n’est
pas connu, I’écosysteme de référence posséde les conditions des sites les moins
endommagés de la région de restauration (Lake, 2001). Dans le cadre de la Directive
Cadre sur I’Eau (DCE), un réseau de sites de références a été¢ défini en 2006 pour les
caux littorales frangaises, afin de collecter les données nécessaires a 1’établissement des
conditions de références biologiques. La condition de référence est la description des
¢léments de qualité biologique (macrophytes, phytoplancton, macrofaune, etc.) qui

existent ou qui devraient exister dans le « trés bon état ».

5.3 La restauration des milieux lagunaires

Depuis les années 60, les lagunes méditerranéennes ont subi de fortes dégradations
environnementales. Comme dans de nombreux €écosystémes cotiers, 1’eutrophisation a

¢été reconnue comme étant une des causes majeures de cette dégradation. De par leur
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faible profondeur, leur confinement et leur faible degré d’échanges avec la mer, les
milieux lagunaires ont une tendance naturelle a accumuler les nutriments les rendant
plus vulnérables a 1’eutrophisation (Barnes, 1980; Kjerfve, 1994; Glibert et al., 2014).
Ainsi, les lagunes méditerranéennes n’ont pas ¢€té épargnées par ce phénomene
d’eutrophisation (Facca et al., 2004; Souchu et al., 2010; Orfanidis et al., 2011).
L’eutrophisation a conduit a une dégradation de la qualité de I’eau de ces milieux
(Ifremer, 2014), une modification de la structure (Bec et al., 2011), du fonctionnement
(Carlier et al., 2008) et des services rendus par ces écosystemes. Afin d’évaluer et de
suivre I’évolution de 1’état écologique des lagunes méditerranéennes frangaises, celles-
ci ont fait I’objet de suivis depuis 1998, dans le cadre du Réseau de Suivi Lagunaire
(RSL, 1998-2014) et de la Directive Cadre sur I’eau (DCE) depuis 2006. Ces
diagnostics ont abouti a une prise de conscience des acteurs locaux des risques liés a la
dégradation de la qualit¢ de ces milieux et de I'impact de ces dégradations sur les
services et biens rendus par ces écosysteémes.

Face a ce constat, les politiques publiques ont donc mis en ceuvre des actions de
gestion visant a réduire les apports en nutriments et restaurer ces €cosystémes.
Aujourd’hui, certaines lagunes sont en phase de restauration (Derolez et al., 2013;
Leruste et al., 2016) et s’engagent vers une trajectoire de ré-oligotrophisation. Comme
le souligne Nixon (2009) le terme de ré-oligotrophisation est en vogue depuis quelques
années a cause de I’intérét porté sur les questions de la restauration écologique des
milieux aquatiques. Il semble donc nécessaire d’évaluer la signification et la pertinence
de ce terme par rapport au terme simple d’oligotrophisation. Dans ce document, le
terme oligotrophisation (processus inverse de 1’eutrophisation) est utilisé pour décrire
les processus €cologiques induits par une diminution des apports en nutriments. Le
terme ré-oligotrophisation correspond ici a une trajectoire pour un écosysteme donné.
Ainsi une trajectoire de ré-oligotrophisation décrit la trajectoire engagée dans un
processus d’oligotrophisation seulement aprés avoir été soumis a 1’eutrophisation.
Ainsi, le terme « trajectoire de ré-oligotrophisation » a un sens dans le contexte de la
restauration écologique.

Malgré les efforts fournis pour réduire les apports, 86 % des masses d’eau lagunaires
n’ont toujours pas atteint le « bon état » demandé par la DCE (Giraud & Stroffek, 2016).
Le compartiment des macrophytes est en grande partie responsable du mauvais
diagnostic établi pour ces lagunes. Les études sur les trajectoires de re-oligotrophisation

et les temps de restauration des milieux lagunaires méditerranéennes sont récentes
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(Derolez et al., 2013; Ouisse et al., 2013, 2014a; Leruste et al., 2016; De Wit et al.,
2017) et peu d’études (Pasqualini et al., 2017) existent sur les trajectoires de restauration
des macrophytes. De plus, aucune étude n’a pour le moment ét¢ menée sur le role
fonctionnel des macrophytes dans la restauration des milieux lagunaires. Pourtant les
macrophytes représentent un ensemble d’espéces-clés dans I’écosystéme dont certaines
d’entre elles fonctionnent comme des ingénieures de 1’écosystéme en structurant les
communautés benthiques et régulant en grande partie les flux biogéochimiques. Elles
sont ainsi au centre des interrogations quant a leurs rdles potentiels dans la restauration
des lagunes vis-a-vis de I’eutrophisation de ces milieux confinés. En effet, la présence
des macrophytes ne doit pas étre vue uniquement comme une conséquence de 1’état vis-
a-vis de I’eutrophisation, mais également comme :

1) un compartiment capable d’assimiler et de stocker plus ou moins durablement
la matiére en fonction de 1’organisme. La modification du cycle de la maticre
(piégeage, relargage...) par des especes structurantes (ou les organismes qui leur
sont associés) peut conduire ainsi a une régulation des concentrations d’azote et
de phosphore disponibles dans la colonne d’eau pour les organismes

opportunistes ;

2) un maillon permettant le transfert de matiere vers des niveaux trophiques
supérieurs. La consommation des macrophytes par des organismes brouteurs (au
détriment des filtreurs qui se nourrissent sur le phytoplancton dans des systémes
eutrophes) pourrait également modifier la structure du réseau trophique

supérieur des écosystémes lagunaires.
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6. Objectifs et organisation de la these

Dans ce contexte, I’objectif général de cette thése est de caractériser le role des

macrophytes dans le processus d’oligotrophisation des milieux lagunaires.

Cette these est structurée autour de trois articles correspondant a trois chapitres dans

cette these

Article 1: Distribution spatiale des macrophytes en lien avec les conditions

environnementales des lagunes méditerranéennes francaises (Chapitre 1) ;

Article 2 : Dynamique temporelle des communautés de macrophytes au cours du

processus d’oligotrophisation des milieux lagunaires (Chapitre 2) ;

Article 3 : Métabolisme et flux de nutriments des communautés benthiques

(Chapitre 3).

L’axe 1 a pour objectif de déterminer et ordonner les facteurs environnementaux
expliquant la distribution des macrophytes au sein les lagunes méditerranéennes du
littoral francgais. Dans cette partie nous avons testé 1’hypothése selon laquelle la chimie
de I’eau, la profondeur et la salinité¢ détermine les communautés de macrophytes qui
dominent les écosystémes lagunaires du littoral frangais, caractérisés par de forts
gradients trophiques (oligotrophe a hypertrophique) et de salinité (oligohaline a
hyperhaline). Ce travail basé sur I’analyse des données estivales de la DCE, du RSL et
du suivi des gestionnaires a donné lieu a la rédaction d’une publication scientifique

accepté le 23 octobre 2017 dans la revue Hydrobiologia.

L’axe 2 porte sur la trajectoire des macrophytes au cours du processus
d’oligotrophisation des milieux lagunaires. A travers 1’analyse des données estivales de
la DCE et du RSL comprenant 17 années de données (1998 —2015) sur un ensemble de
21 lagunes, nous avons proposé un patron de successions des macrophytes au cours de
I’oligotrophisation en mettant bout a bout les trajectoires des lagunes avec des niveaux
d’eutrophisation différents (hypereutrophe a oligotrophe). A travers cette analyse nous

avons vérifi¢ I’hypothése selon laquelle la trajectoire d’eutrophisation était similaire a
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la trajectoire de re-oligotrophisation, ce qui a donné lieu a la rédaction d’une publication

scientifique soumise dans la revue Marine Ecology Progress Series.

L’axe 3 a pour objectif de comparer le métabolisme et les flux de nutriments au
sein de six communautés benthiques différentes (définies a partir des résultats de 1’axe
1 et 2) caractérisées par un taxon dominant et représentatif de chaque état rencontré au
cours du processus de restauration. L’objectif est de quantifier la capacité¢ des
macrophytes a réguler les cycles de mati¢re au sein des lagunes méditerranéennes au
cours de 1’oligotrophisation. Les flux de carbone, d’oxygene, d’azote et de phosphore
ont été estimés saisonniérement a partir de mesures réalisées in situ a 1’aide de cloches
benthiques. Ce travail nous a permis de tester I’hypothese selon laquelle, les flux de
nutriments sont beaucoup plus importants dans les communautés d’algues opportunistes
du genre Ulva, Gracilaria et Chaetomorpha qu’au sein des communautés de
macrophytes pérennes (herbiers, et algues pérennes).

Les résultats de ces travaux ont été rédigés en anglais sous la forme de publications

scientifiques.

Enfin, P’ensemble des résultats est discuté dans la partie Synthése &
Perspectives, dans laquelle nous résumons les avancées que ce travail a permis de
fournir concernant la compréhension des processus d’oligotrophisation, ainsi que les

perspectives de recherche a développer.
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DISTRIBUTION SPATIALE DES MACROPHYTES EN
LIEN AVEC LES CONDITIONS ENVIRONNEMENTALES
DES LAGUNES MEDITERRANEENES FRANCAISES
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Chapitre 1

I.1 Contexte général et résumé

La Directive Cadre sur I’Eau (DCE, article 2) définit les eaux de transitions
comme « des masses d’eaux de surface a proximité des embouchures de rivieres, qui
sont partiellement salines en raison de leur proximité d’eaux cotieres, mais qui sont
fondamentalement influencées par des courants d’eau douce ». Dans le bassin Rhone-
Meéditerranée Corse, I’application de la DCE s’appuie sur des facteurs physiques et
chimiques déterminant les caractéristiques des eaux de transition et par conséquent la
structure et la composition de leur population biologique. La circulaire DCE 2005/11
(MEDDE, 2005) et le Schéma d’ Aménagement et de Gestion des Eaux (SDAGE, 2010-
2015) du bassin Rhone Méditerranée Corse identifient ainsi 3 types d’eau de transition:
les deux bras du Rhone, I’embouchure du Rhone et les lagunes méditerranéennes. Dans
le cadre de la DCE appliqué en France, les lagunes méditerranéenes ont été définies de
facon opérationnelle au sein des eaux de transition comme « des plans d’eau saumdtre
semi-clos et permanent, de surface supérieure ou égale a 50 hectares ». Ainsi, les
lagunes cotieres inférieures a 50 hectares ne sont pas prises en compte a ce titre dans le
cadre de la DCE. A cette définition est ajoutée des ¢éléments essentiels du
fonctionnement tels que : leur faible profondeur ; une séparation avec la mer par un
cordon littoral appelé « lido » ; la présence d’une ou plusieurs communications étroites
avec la mer appelées « graus » et un caracteére saumatre selon un gradient de salinité
trés variable. Au total, 28 masses d’eau lagunaires ont ainsi été définies sur la fagade
méditerranéenne francaise. Malgré ces caractéristiques communes, les lagunes
méditerranéennes présentent de fortes singularités et des conditions environnementales
contrastées en fonction de leur localisation géographique, de leur origine géologique,
de leur fonctionnement hydrologique et des pressions humaines.

En fonction des apports en eau douce provenant des bassins versants et du degré
d’échange avec la mer, la salinité des lagunes varient des eaux oligohalines a
hyperhalines (Tableau 1-1). Méme si la profondeur moyenne des lagunes est
généralement inférieure a 2 métres, les lagunes ayant des origines tectoniques sont
généralement plus profondes, c’est par exemple le cas des lagunes de Thau (région
Occitanie) et des lagunes de Diana et Urbino en Corse. Ces lagunes profondes sont par
ailleurs exploitées dans le cadre d’activités conchylicoles. La lagune de Thau représente

90 % de la production conchylicole de méditerranée frangaise, avec une production de
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8200 tonnes d’huitres (Rayssac et al., 2012) et prés de 3000 tonnes de moules. Les
lagunes méditerranéennes frangaises présentent également des niveaux trophiques
contrastées allant de lagunes oligotrophes subissant trés peu de pressions humaines avec
des concentrations faibles en nutriments a des lagunes hypereutrophes soumises a des
pressions humaines et des apports en azote et phosphore trés importants (Souchu et al.

2010).

Zone Salinité

Hyperhaline | > 40
Euhaline 30-40
Polyhaline | 18-30
Mesohaline | 5-18
Oligohaline | 0.5-5

Eau douce <0.5

Dans le cadre de ce premier chapitre, nous nous sommes donc intéressés a la
distribution spatiale des macrophytes dans les lagunes méditerranéennes francaises en
lien avec les conditions environnementales. L’objectif principal de ce chapitre a été de
déterminer et de hiérarchiser les principaux facteurs expliquant la distribution des
macrophytes dans 34 lagunes méditerranéennes francaises, caractérisées par des
salinités, des profondeurs et des niveaux trophiques contrastés.

Pour cela, nous avons analysé les données d’observation acquises au cours des
suivis opérés dans le cade du RSL (Réseau de Suivi Lagunaire, 1999 - 2013), de la DCE
et par les gestionnaires de lagunes (GIPREB, Réserve Nationale de Camargue). Une
analyse statistique multivariée (analyse canonique des correspondances) basée sur les
données a long terme (1998 - 2015) de la colonne d’eau et des macrophytes, a permis
de mettre en évidence que la salinité, la profondeur et le niveau trophique étaient les
facteurs environnementaux structurants la répartition des macrophytes dans les
sédiments meubles des 34 lagunes étudiées. Nous avons également émis 1’hypothese
que la profondeur était un facteur indirect expliquant la présence de macroalgues

exotiques dans les lagunes profondes. En effet, la présence d’activités conchylicoles
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dans les lagunes les plus profondes expliquent la présence d’espéces exotiques
provenant en grande partie de 1’importation des huitres (Verlaque, 2000, 2001). Par
ailleurs, nos résultats ont également permis de confirmer dans les lagunes euhalines et
polyhaline le mode¢le théorique de Schramm (1999) avec une présence d’herbiers et de
macroalgues pérennes dans des conditions oligotrophes et la présence d’algues
opportunistes et de phytoplancton dans les conditions eutrophes et hypereutrophes.
Dans les lagunes oligohalines et mésohalines, nous avons en revanche proposé que la
succession des macrophytes le long du gradient d’eutrophisation était probablement un
intermédiaire entre la succession décrite par Sand-Jensen and Borum (1991) pour les
petits lacs des milieux tempérés et celle décrite par Schramm (1999) pour les milieux
cotiers plus a plus fortes salinités. En effet, certaines especes de macrophytes observées
dans les lagunes oligohalines et mésohalines, comme I’angiosperme Stuckenia
pectinata, seraient adaptées a des milieux naturellement plus turbides et a des niveaux
d’eutrophisation plus €levés que les herbiers marins tels que Zostera spp. Ces résultats
soulignent donc I’'importance de séparer les lagunes oligohalines et mésohalines, des
lagunes polyhalines et euhalines dans 1’évaluation de 1’état du compartiment

macrophyte dans le cadre de la DCE.
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Abstract

A large spectrum of coastal
lagoon types with a wide range of
environmental conditions is observed
along the French Mediterranean coast.
These comprise wide trophic and
salinity — gradients, ranging from
oligotrophic to hypertrophic status, and
from nearly freshwater to slightly above
marine Mediterranean Sea  water
salinities, respectively. The statistical
analysis of a long-term data set,
including water column variables and
observations of macrophyte genera,
showed that salinity, depth and then
trophic status, were important factors
explaining the distribution of benthic
macrophytes for the soft-bottom
sediments in the 34 studied French
Mediterranean lagoons. Based on this,
that the vegetation

we assumed

Keywords

succession along the eutrophication
gradient was different according to the
lagoon salinity ranges. Euhaline and
polyhaline lagoons follow the well-
known Schramm schematic model,

where aquatic angiosperm such as

seagrasses dominate under oligotrophic

conditions, and opportunistic
macroalgae and phytoplankton
dominate  under  eutrophic  and

hypertrophic conditions. In oligohaline
and mesohaline lagoons, the succession
is probably an intermediate scheme
between the successions observed in
small temperate lakes and in marine
coastal ecosystems due to the presence
of both brackish and freshwater species.
We thus propose a conceptual scheme
for the oligohaline and mesohaline

lagoons.

French coastal lagoons; submerged aquatic vegetation (SAV);

Eutrophication; Salinity; Depth; Canonical correspondence analysis (CCA)
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INTRODUCTION

Coastal lagoons are generally defined as shallow water bodies, separated from the
sea by a barrier and connected to the sea by one or more restricted inlets (Barnes, 1980;
Kjerfve, 1994). They occupy around 13 % of the coastline worldwide and about 5.3 % of
the European coast, where they are particularly abundant around the Mediterranean Sea
(Cromwell, 1971). Coastal lagoons rank among the most productive ecosystems in the
world and provide a wide range of ecosystem services and resources (Kennish & Paerl,
2010). They support important fisheries and are also used for aquaculture exploitation,
recreation and tourism (Pérez-Ruzafa et al., 2011). Located at the interface between the
continental coastal zone and the sea, they support strong physical and ecological gradients.
They are influenced by both marine and freshwater inputs from the catchment area; indeed,
the salinity can vary from nearly freshwater to hypersaline water, depending on the
hydrological balance (Kjerfve, 1994). Variation in salinity and other environmental factors
can also be observed within a lagoon, both spatially and temporally. Since coastal lagoons
are often subdivided into different rather homogenous hydrological basins (Fiandrino et al.,
2017; Tagliapietra & Ghirardini, 2006), different ecological conditions can be met even in
neighboring basins.

Hence, despite their common features, coastal lagoons present a wide variability of
their environmental conditions. These depend particularly on freshwater inputs from their
watershed and the magnitude of water exchanges with the sea, which are the main driver of
the hydrological processes within the different basins, as well as on their geomorphology
and human activities. Although depth in coastal lagoons generally averages less than 2 m,
deeper waters may be encountered according to their geomorphological origin. Hence,
coastal lagoons with a tectonic origin, like Diana, Urbino (Corsica) or Thau (South of
France), are deeper than brackish lagoons with a deltaic (e.g., Camargue in Rhone delta in
France, Po and Ebro delta in Italy and Spain, respectively) or sedimentary origin (e.g
Palavasian lagoons, south of France (Guelorget & Perthuisot, 1992; Schramm & Nienhuis,
1996; De Wit, 2011). A great number of Mediterranean coastal lagoons are more strongly
influenced by waves than by tides and wind direction and speed are key elements for the
genesis of waves. Microtidal (< 2 m) conditions predominate in many coastal lagoons
(Eisma, 1998). The Mediterranean coast of continental South of France and Corsica are

subjected to tidal ranges below 0.5 m and lagoons can be defined as nanotidal, as suggested
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by Tagliapietra & Ghirardini (2006). Tidal range determines the morphology and grain size
distribution of sediment; in nanotidal lagoons the deepest zones tend to be in the center of
the basin (Tagliapietra & Ghirardini, 2006). The majority of the bottoms in coastal lagoons
are composed of soft bottom sediments.

Because of their shallowness, local meteorological conditions strongly influence
water temperature and other physical and chemical parameters in coastal lagoons. Under
Mediterranean climates (characterized by warm to hot dry summers and mild to cool
winters), coastal lagoons support a high wvariability of seasonal events (such as
precipitations, high temperature). All these features would make lagoons vulnerable to
global climatic change. Sea level, temperature, precipitations, storms are expected to impact
coastal lagoons (Anthony et al., 2009; De Wit, 2011). Furthermore, coastal lagoons have
been subjected to development of human activities on their watershed and thus an increase
in nutrient and chemical contaminant inputs (e.g., urban sewage, waste water treatment
plants, agricultural effluents) have often occurred (Barnes, 1980; Castel et al., 1996;
Kennish & Paerl, 2010; Munaron et al., 2012). Their restricted water exchanges with the
sea, confinement, long water residence times and their potential to accumulate elevated
levels of nutrients supplied from their watersheds and internal loading make coastal lagoons
particularly sensitive to eutrophication processes (Barnes, 1980; Kjerfve, 1994; Glibert et
al., 2014). Both the natural and anthropogenic perturbations mentioned above may affect
the diversity as well as the physiological and ecological adaptation of the species inhabiting
coastal lagoons. They can highly influence the composition and size structure of
phytoplankton communities (Bec et al., 2011; Leruste et al., 2016) but also the sessile
organisms such as benthic fauna and macrophytes (Sfriso et al., 1992; Charpentier et al.,
2005). Submerged macrophytes, composed of macroalgae and aquatic angiosperms, are of
particular interest in coastal lagoons, because these are important primary producers. Many
species can be considered as ecosystem engineers by creating habitats for aquatic organisms
and birds (Duarte & Cebrian, 1996; Levin et al., 2001; Vizzini & Mazzola, 2008) and by
structuring the physical environments in coastal ecosystems (Christie et al., 2009; Thomaz
& Cunha, 2010). Benthic macrophytes form highly productive (Agostini et al., 2003) and
extensive meadows in many coastal lagoons. Hence, in coastal lagoons, macrophytes play
an important role in benthic oxygen and nutrient fluxes (Viaroli et al., 1996), in
biogeochemical cycles (Plus et al., 2003) but also in driving sediment microbial processes

(Hansen et al., 2000).
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Knowledge on the ecology of macrophytes is paramount both for the fundamental
knowledge of the ecosystem functioning in coastal lagoons as well as for more applied
aspects, including their use as ecological indicators of environmental health and ecological
status (Sfriso et al., 2009; Sargian et al., 2013; Orfanidis et al., 2014). Accordingly, in the
European Water Framework Directive (WFD) (European Commission (EC), 2000),
macrophytes are recognized as important biological quality elements for determining the
ecological status of transitional waters, including coastal lagoons.

Growth and distribution of macrophytes in coastal ecosystems are influenced by
both biotic (e.g., grazing, competition) and abiotic factors such as nutrients and light
availability (Dennison, 1987; Duarte, 1991, 1995), pattern of currents (Fonseca &
Kenworthy, 1987), temperature (Larkum et al., 2006; Hurd et al., 2014), and salinity
(Lirman et al., 2008; Steinhardt & Selig, 2011). In Mediterranean lagoons, many species
start growing in spring and often form the densest biomass late spring or during the summer
(Menéndez & Comin, 2000; Agostini et al., 2003; Sfriso & Facca, 2007; Obrador & Pretus,
2010). Angiosperms and macroalgae are sensitive to anthropogenic stress (Orth et al.,
2006), particularly to excessive nutrient inputs (Cloern, 2001; Jonge et al., 2002;
McGlathery et al., 2007). Both macroalgae and submerged aquatic angiosperms such as
seagrasses and Potamogetonaceae take up nutrients directly from the water column
whereas, in addition, aquatic angiosperms can also take up nutrients from the sediment
through their roots. Submerged macrophytes have morphological, physiological and
ecological adaptations to face environmental fluctuations (e.g., variations of salinity, water
level, temperature, and light) (Littler & Littler, 1984; Brock, 1986). Under low nutrient and
clear water conditions, seagrasses or other angiosperms are dominant on soft bottoms and
perennial macroalgae on hard substrata. In contrast, under high nutrient and high turbidity
conditions, macrophyte community compositions shift from aquatic angiosperms and
perennial macroalgae to fast-growing opportunistic macroalgae and phytoplankton. Finally,
under hypertrophic conditions, phytoplankton become the main primary producer
(Schramm, 1999; Viaroli et al., 2008). This scheme, representing the changes of
macrophyte communities along a eutrophication gradient, is known as the “Schramm
schematic model” (Schramm, 1999). It has been used as a framework for the use of
macrophytes as indicators of water quality in coastal ecosystems (Sfriso et al., 2009;
Sargian et al., 2013; Orfanidis et al., 2014). Expert judgment has been used to create the
French macrophyte index (EXamination tool for Coastal LAgoon Macrophyte Ecological
status, EXCLAME) developed for the Water Framework Directive (WFD) (Ifremer et al.,
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2011; Sargian et al., 2013) and a slightly different macrophytes index was used in the
Lagoon Monitoring Network (RSL, Réseau de Suivi Lagunaire, Ifremer, 2007). After
almost two decades of intensive monitoring of macrophyte communities and hydrological
parameters in coastal lagoons, it is now possible to study, in a statistically rigorous way, the
link between environmental conditions and the occurrence of macrophyte taxa in coastal
lagoons and check the general validity of the Schramm scheme (Schramm, 1999).

In this paper we test the hypothesis that water chemistry and depth of the coastal
lagoons determine the communities of aquatic macrophytes that dominate during late spring
and early summer on the soft bottoms of the coastal lagoons. Particularly, we aim to
disentangle the impacts of the eutrophication status, depth and the salinity on these
communities. Therefore, we study 34 French Mediterranean coastal lagoons, comprising
different salinities, depths and trophic status and use the data from different monitoring
programs such as the RSL, the WFD and smaller lagoon monitoring projects pursued by
lagoon managers. These were compiled in a coherent large and single database. Hence, the
aims of this study were 1) to determine and rank the main environmental factors driving the
distribution of these macrophytes in Mediterranean coastal lagoons characterized by large
trophic and salinity gradients, ranging from oligotrophic to hypertrophic status, and from
nearly freshwater to slightly above Mediterranean sea water salinities, i1) to investigate the

distribution patterns of macrophyte communities in these Mediterranean lagoons.

METHODS

In the French Mediterranean area, most coastal lagoons are located in the Gulf of
Lions (NW Mediterranean Sea), where these systems constitute more than 50 % of the
coastline. In addition, coastal lagoons occur along the coasts of the Cote d’Azur and the
Tyrrhenian Sea (E. Corsica). This study covered 34 lagoons from these different areas
(Figure. 1-1) belonging to the administrative regions of Occitanie, Provence-Alpes-Cote
d’Azur and Corse. Some lagoons were divided into sectors corresponding to hydrodynamic
sub-basins empirically defined on the basis of their bathymetry in order to individualize
sectors belonging to the same lagoon but displaying significant differences (Souchu et al.,

2010). Hence, a total of 43 sectors were defined for 34 lagoons. General morphometric data
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on the studied coastal lagoons are provided in Table 1-2, together with the identified sectors
and occurrence of shellfish farming within the lagoons and additional information on
freshwater tributaries from their watersheds. In general, the studied lagoons are shallow
water bodies (mean depth smaller than 2 m); only six lagoons have a mean depth higher
than 2 m: Berre (BER, VAI), Diana (DIA), Leucate (the south part LES), Thau (TW, TE)
and Urbino (URB) (Table 1-2).
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Figure 1-1 Overview of the study area showing the 34 lagoon studied. In blue: lagoons from the Palavasian
complex, in red: Camargue lagoons, in green: Corsican lagoons. In this study, some lagoons were divided
into sectors corresponding to hydrodynamic sub-basins. The number and the names of sectors corresponding
to each lagoon are presented in Table 1-2.
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Table 1-2 Characteristics of the 34 studied lagoons along the French Mediterranean coast. Legend (p)
permanent connection to the sea through an inlet; (np) non-permanent connection to the sea, natural (1) or
artificial (2); (-) lagoons without inlets, indirectly connected to the sea through an artificial canal or another
lagoon. X indicates the presence of shellfish farming. RSC is the Rhone to Séte canal.

Connexion to

Label of the Lagoon Area Mean depth the sea Main Shellf.lsh
Lagoon ) by sector freshwater farming
sector (Km") (i thrt?ugh an tributary
inlet
Canet Saint-Nazaire CNN, CNS 6.5 0.6-0.6 an River
Leucate LEN, LES 52.7 1.6 -22 p Karst x
La Palme LAP 6.1 0.7 np1 Karst
Bages-Sigean BGN, BGM, BGS 37.7 1.5-15-1.2 p River
Ayrolle AYR 13.4 0.7 p Wetland
Campignol CAM 1.0 0.7 - Canal
Gruissan GRU 1.4 0.7 P Canal
Vendres VDR 6.6 0.6 - Indirectly to the river
Bagnas BAN 1.7 0.6 - Canal
Thau TE, TW 68.0 52-33 p River, Canal (RSC) X
% Les Mouettes MOU 0.4 0.8 - Connected to Ingril Sud lagoon
©  Ingril Nord INN 32 0.7 - Canal (RSC)
g‘ Ingril Sud INS 3.6 0.8 p Canal (RSC)
S Pierre Blanche PBL 33 0.6 - Canal (RSC)
S Vic VIC 12.0 1 - Canal (RSC)
'g Prevost PRE, PRW 2.4 0.9-0.7 p Canal (RSC) x
& Armel ARN 59 0.6 - Canal (RSC)
E Mejean MEE, MEW 7.2 0.7-0.7 - Canal (RSC)
Grec GRC 1.2 0.5 - Canal (RSC)
Or ORE, ORW 31.8 1.1-1.2 np’ Canal (RSC)
Ponant PON 1.9 2.6 p River
Medard MED 1.4 0.7 - Canal (RSC)
¢ LaMarette MARN, MARS 1.3 0.7-0.6 - Canal
g Vaccares VAC 101.3 1.4 np2 Canal
g Grande Palun GP 3.0 0.6 - River
O  Scamandre SC 5.5 1.2 - Canal
Charnier CH 52 0.9 - Canal
Crey CR 1.7 0.9 - Canal
Berre BER, VAI 132.5 49 p River, Canal
Bolmon BOL 6.0 1.3 - River, Canal
o Biguglia BIG 13.8 15 np' River, Canal
% Diana DIA 5.4 3.5 p River x
g Urbino URB 7.6 42 np' River x
Palo PAL 1.1 0.8 Ilp1 Wetland, Stream

Many lagoons in the South of France still have the typical geomorphological
features including narrow sandy barriers and one or several restricted inlets (Table 1-2),
although many inlets have been highly modified by humans. In addition, a significant
proportion of the coastal lagoons have been very strongly modified by humans and have
either lost their inlets or lost a natural connection to their watersheds (e.g., freshwater
inflows through channels). In addition, some of the lagoons in the deltaic settings nowadays
occur inland, several km separated from the sea, because of accretion of the delta, while
still communicating with the sea through an artificial canal (Table 1-2). Other lagoons have

been compartmentalized by humans into a complex of several adjacent lagoons. This is the
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case for the Palavasian lagoons (close to Montpellier city) where a navigation canal - the
Rhone to Séte canal — was built through the former Melgueil lagoon running parallel to the
coastline. Together with other types of human interventions and natural infilling, this has
resulted in creating five “seafront” lagoons and four “inland” lagoons (Figure 1-1). The
“seafront” lagoons have an inlet, but are separated from their watershed by the Rhone-to-
Sete canal; the “inland” lagoons are separated from the sea by this canal from which they

receive seawater indirectly (Leruste et al., 2016).

Environmental variables

We used water column data collected through the Lagoon Monitoring Network
(RSL) and the Water Framework Directive (WFD) (Ifremer, Quadrige data bank). We
considered nine variables from these databases: depth, turbidity, salinity, concentrations of
chlorophyll a, total nitrogen, total phosphorus and concentrations of ammonium, nitrate
plus nitrite and phosphate. Samplings were carried out during late spring and summer
periods between 1998 and 2015 (Table Al in Annex 1). Water was sampled at a single
station per lagoon sector three times per year, i.e., once a month from June to August. No
water samplings were available for Les Mouettes (MOU). This lagoon communicated
directly with the adjacent Ingril Sud (INS) lagoon; therefore, Ingril Sud (INS) water column
data was taken as a proxy for Les Mouettes (MOU). Water samples were collected (1)
through a Niskin bottle or (2) with 2 L polypropylene bottles according to the accessibility
of lagoons. Samples for total nitrogen and phosphorus, as well as Chl a were transported at
4°C and filtered in the laboratory within three hours after sampling. Inorganic nutrients
samples were pre-filtered (1) directly in the field or (2) in the laboratory through 20 pm
nylon filters. Salinity was recorded with a WTW LF 197 field sensor. Turbidity was
measured at the laboratory with an optic turbidimeter (2100N IS turbidimeter ISO 7027).
Chlorophyll a concentration, used as a proxy for phytoplankton biomass, was measured by
spectrofluorimetry (Neveux & Lantoine, 1993). The analytical protocols of nutrients have
been described in detail by Souchu et al. (2010) and details of filtration, conservation and

analysis of phytoplankton have been described by (Bec et al., 2011).
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Benthic sampling

The data were obtained from different monitoring networks: the RSL and WFD
database (Ifremer/Quadrige) and data collected by lagoon managers for the Berre (BER)
and Vaccares (VAC) lagoons. The monitoring surveys were conducted between 1998 and
2015. Macrophyte samplings were performed at benthic stations. To cope with the spatial
heterogeneity of the benthos 1 to 54, benthic sampling stations were chosen in the studied
lagoon sectors depending on the surface of the sector (see supplementary material).
However, macrophyte samplings were only performed every two to four years. The number
of benthic stations and the years of macrophyte sampling in the different lagoon sectors are
shown in Table Al (see the supplementary material, Annex 1). The macrophyte sampling
campaigns were generally carried out in late spring or early summer, during the maximal
growth and production rates. Unlike water column data, the protocol and the macrophyte
sampling methods can be different according to the monitoring program and the sampling
date. These methods are identified in Table Al and described in the supplementary material.
Only stations with soft bottoms were considered in this study.

In each lagoon, the depth was measured at each benthic station. In the deepest stations, the
depth was measured with a depth gauge by SCUBA divers whereas in the shallowest
lagoons the depth was measured with a graduated ruler. The mean depth was calculated for

each lagoon sector.

Macrophyte taxonomy

The taxonomic resolution of macrophyte determinations was heterogeneous among
and within the monitoring programs, ranging from the species to the genus level. To
homogenize and standardize the data, all the statistical analyses were carried out at the
genus level. Taxonomic nomenclature followed AlgaeBase (Guiry & Guiry, 2016) and

World Register of Marine Species (WoRMS Editorial Board, 2016).

The water column data were not normally distributed; therefore median values and

interquartile ranges (IQR) were calculated.
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A canonical correspondence analysis (CCA) (Ter Braak, 1986, 1987) was used to
explore the relationship among macrophyte genera and environmental variables in the
lagoons. CCA aims to visualize a pattern of community variation and the main features of
species distribution along environmental variables (Ter Braak, 1987), based on unimodal
taxon-environment relationships. CCA can be considered as the constrained form of a
correspondence analysis (CA) in which the axes are linear combinations of the
environmental variables. CCA results are displayed by an ordination diagram in which the
taxa scores (represented by points) and the environmental variables (represented by
arrows), together reflect the taxa distributions along the different environmental variables
(Ter Braak, 1986), with further details about its interpretation provided by Ter Braak
(1987).

CCA produces two kind of site scores (Ter Braak, 1986; Palmer, 1993; McCune,
1997): LC or Linear Combination scores which are linear combinations of constraining
variables and WA or Weighted Averages scores which are weighted averages of species
scores. Some controversy exists regarding the choice of the site scores (Palmer, 1993; Ter
Braak, 1994; McCune, 1997; Oksanen, 2016). According to Graffelman & Tuft (2004) WA
and LC scores have different properties that are pertinent for the interpretation of results.
We chose the LC scores because these have been reported to give better results in simulation
(Palmer, 1993; Ter Braak, 1994) and they are interpretable with respect to both taxa and
variable markers (Graffelman & Tuft, 2004).

The CCA involved 34 lagoons representing 43 different sectors, 50 genera (after
removing rare genera, i.e., genera that have a frequency of occurrence < 1%) and 9
environmental variables: Chlorophyll a (CHLa), salinity (SALINITY), turbidity (TURB),
depth (DEPTH), total nitrogen (TN), total phosphorus (TP), nitrate plus nitrite (NO3 NO2),
ammonium (NH4) and phosphate (PO4). Genera not included in the analysis are identified
in Table 1-3. Samplings with non-determined taxa or without macrophytes were removed
before the analysis because CCA cannot cope with missing or zero values. Due to the
heterogeneity of the macrophyte sampling methods, only presence-absence data were used.
All 43 studied sectors comprised different numbers of benthic stations (see above and Table
Al in Annex 1). This allowed us to calculate at each sampling date the relative frequency
of occurrence for each taxon in the different sectors by dividing the number of occurrences
by the total number of benthic stations in the lagoon sector. This relative frequency of each

taxon per sector was used in the CCA.
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All abiotic variables were inspected for outliers and the asymmetry and the
normality of their distributions were tested (Shapiro-Wilk normality test). All variables,
except salinity, have a right skewed distribution. To improve the distribution of these abiotic
variables (make them closer to the normal distribution), with the exception of salinity, all
other environmental variables were transformed either as log (x) or as log (x+1) (i.e., TP,
PO4 and NO3 NO2, because of the presence of zero values). The water-column samples
were usually collected during the late spring and mid-summer period whereas macrophyte
samples were collected during late spring or early summer, generally in May-June. Thus, it
would not be correct to directly associate the macrophyte data with the environmental
variables. Moreover, we assumed that the presence-absence of macrophytes in a site is not
exclusively explained by the environmental condition of the year of sampling “y”, but also
by the conditions prevailing during the previous years (particularly for perennial species).
Therefore, the macrophyte samplings of the year “y” were associated with the mean of each
environmental variable integrated over a period of 3 years (y, y-1, and y-2). The statistical
significance of the relationship between the species and the whole set of environmental
variables was evaluated with a permutation test (Monte Carlo).

An Agglomerative Hierarchical Clustering (AHC) was done after the CCA analysis
using the Ward’s aggregation method in order to identify groups of lagoons according to
the environmental variables and macrophytes composition. The K-means method using the
Calinski-Harabasz criterion (Calinski & Harabasz, 1974) was used to determine the number
of clusters in the AHC.

The CCA analysis and all statistical tests were implemented using the R software
version 3.1.1 (R development team, 2016), ade4 package (Dray & Dufour, 2007), and vegan
package (Oksanen et al., 2016).
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Table 1-3 List of macrophytes recorded in the 34 studied lagoons. Species with (1) are introduced species
(Verlaque 2000, 2001). Genus codes marked with an asterisk (*) represent the rare genera with a frequency
of occurrence < 1 %; these rare genera have been removed before the CCA analysis.

Phylum Genus usedci(:'ndz CA Species Author citation
Charophyta  Chara Cha Chara aspera C.L. Willdenow, 1809
Chara galioides A.P. De Candolle, 1813
Chara hispida Linnaeus, 1753
Chara tomentosa Linnaeus, 1753
Lamprothamnium Lam Lamprothamnium papulosum (K. Wallroth) J.Groves, 1916
Chlorophyta  Acetabularia Ace Acetabularia acetabulum (Linnaeus) P.C.Silva, 1952
Bryopsis Bry Bryopsis hypnoides J.V. Lamouroux, 1809
Bryopsis muscosa J.V. Lamouroux, 1809
Bryopsis plumosa (Hudson) C. Agardh, 1823
Chaetomorpha Che Chaetomorpha aerea (Dillwyn) Kiitzing, 1849
Chaetomorpha linum (O.F.Miiller) Kiitzing, 1845
Cladophora Cla Cladophora albida (Nees) Kiitzing, 1843
Cladophora battersii van den Hoek, 1963
Cladophora coelothrix Kiitzing, 1844
Cladophora glomerata (Linnaeus) Kiitzing, 1843
Cladophora lehmanniana (Lindenberg) Kiitzing, 1843
Cladophora liniformis Kiitzing, 1849
Cladophora pellucida (Hudson) Kiitzing, 1843
Cladophora socialis Kiitzing, 1849
Cladophora vadorum (Areschoug) Kiitzing, 1849
Cladophora vagabunda (Linnaeus) van den Hoek, 1963
Codium Cod Codium fragile' (Suringar) Hariot, 1889
Codium tomentosum Stackhouse, 1797
Monostroma Mon Monostroma grevillei (Thuret) Wittrock, 1866
Spirogyra Spi * Link, 1820
Ulva Ulv Ulva clathrata (Roth) C. Agardh, 1811
Ulva compressa Linnaeus, 1753
Ulva intestinalis Linnaeus, 1753
Ulva lactuca Linnaeus, 1753
Ulva linza Linnaeus, 1753
Ulva rigida C. Agardh, 1823
Ulva rotundata Bliding, 1968
Ulvaria Ulr Ulvaria obscura' (Kiitzing) P. Gayral ex C. Bliding, 1969
Valonia Val Valonia aegagropila C. Agardh, 1823
Valonia utricularis (Roth) C. Agardh, 1823
Ochrophyta  Aglaozonia Agl* Aglaozonia melanoidea Sauvageau, 1899
Aglaozonia parvula (Greville) Zanardini, 1843
Chorda Cho Chorda filum' (Linnaeus) Stackhouse, 1797
Cladosiphon Cld * Cladosiphon mediterraneus Kiitzing, 1843
Cladostephus Cls Cladostephus spongiosus (Hudson) C. Agardh, 1817
Colpomenia Col Colpomenia peregrina ' Sauvageau, 1927
Colpomenia sinuosa (Mertens ex Roth) Derbés & Solier, 1851
Cutleria Cut Cutleria adspersa (Mertens ex Roth) De Notaris, 1842
Cutleria multifida (Turner) Greville, 1830
Cystoseira Cys Cystoseira barbata (Stackhouse) C. Agardh, 1842
Cystoseira compressa (Esper) Gerloff & Nizamuddin, 1975
Desmarestia Des Desmarestia viridis' (O.F.Miiller) J.V. Lamouroux, 1813
Dictyota Dic Dictyota dichotoma (Hudson) J.V. Lamouroux, 1809
Dictyota spiralis Montagne, 1846
Feldmannia Fel * Feldmannia irregularis (Kiitzing) G.Hamel, 1939
Halopteris Hao * Halopteris filicina (Grateloup) Kiitzing, 1843
Padina Pad * Padina pavonica (Linnaeus) Thivy, 1960
Sargassum Sar Sargassum muticum" (Yendo) Fensholt, 1955
Scytosiphon Scy * Scytosiphon lomentaria (Lyngbye) Link, 1833
Sphacelaria Sph Lyngbye, 1818
Sphaerotrichia Spe * Sphaerotrichia divaricata' (C. Agardh) Kylin, 1940
Stictyosiphon Sti Stictyosiphon adriaticus Kiitzing, 1843
Taonia Tao * Taonia atomaria (Woodward) J. Agardh, 1848
Vaucheria Vau A.P de Candolle, 1801
Rhodophyta  Acrochaetium Acc * Nageli, 1858
Agardhiella Aga Agardhiella subulata' (C. Agardh) Kraft & M.J. Wynne, 1979
Aglaothamnion Ago * Aglaothamnion pseudobyssoides (P.L. Crouan & H.M. Crouan) Halos, 1965
Ahnfeltiopsis Ahn Ahnfeltiopsis flabelliformis" (Harvey) Masuda, 1993
Alsidium Als Alsidium corallinum C. Agardh, 1827
Antithamnion Ant * Antithamnion cruciatum (C. Agardh) Nageli, 1847
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Phylum Genus usedci(:ndz CA Species Author citation
Callithamnion Cal Callithamnion corymbosum (J.E. Smith) Lyngbye, 1819
Callithamnion tetragonum (Withering) S.F.Gray, 1821
Centroceras Cen Centroceras clavulatum (C. Agardh) Montagne, 1846
Ceramium Cer Ceramium codii (H. Richards) Feldmann-Mazoyer, 1938
Ceramium comptum Borgesen, 1924
Ceramium diaphanum (Lightfoot) Roth, 1806
Ceramium strictum (Kiitzing) Rabenhorst, 1847
Ceramium tenerrimum (G. Martens) Okamura, 1921
Ceramium tenuissimum (Roth) J. Agardh, 1851
Ceramium virgatum Roth, 1797
Chondracanthus  Chc Chondracanthus acicularis (Roth) Fredericq, 1993
Chondria Chn Chondria capillaris (Hudson) M.J. Wynne, 1991
Chondria simplisiuscula Weber-van Bosse, 1913
Chondrus Chd Chondrus giganteus' Yendo, 1920
Chrysymenia Chr Chrysymenia wrightii' (Harvey) Yamada, 1932
Chylocladia Chy Chylocladia verticillata (Lightfoot) Bliding, 1928
Corallina Cor * Corallina elongata J.Ellis & Solander, 1786
Dasya Das Dasya hutchinsiae Harvey, 1833
Dasya pedicellata (C. Agardh) C. Agardh, 1824
Dasya sessilis ' Yamada, 1928
Falkenbergia Fal Falkenbergia rufolanosa (Harvey) F. Schmitz, 1897
Gelidium Gel * Gelidium crinale (Hare ex Turner) Gaillon, 1828
Gracilaria Gra Gracilaria bursa-pastoris (S.G. Gmelin) P.C. Silva, 1952
Gracilaria dura (C. Agardh) J. Agardh, 1842
Gracilaria gracilis (Stackhouse) M. Steentoft, L.M. Irvine & F. Farnham, 1995
Gracilariopsis Gre Gracilariopsis longissima (S.G.Gmelin) M. Steentoft, L.M. Irvine & F. Farnham, 1995
Grateloupia Grt Grateloupia doryphora (Montagne) M. Howe, 1914
Grateloupia filicina ' (J.V. Lamouroux) C. Agardh, 1822
Griffithsia Gri Griffithsia corallinoides' (Linnaeus) Trevisan, 1845
Gymnogongrus ~ Gym Gymnogongrus griffithsiae (Turner) Martius, 1833
Halopithys Hal Halopithys incurva (Hudson) Batters, 1902
Halymenia Hay Halymenia floresii (Clemente) C. Agardh, 1817
Hypnea Hyp * Hypnea valentiae' (Turner) Montagne, 1841
Laurencia Lau Laurencia coronopus J. Agardh, 1852
Laurencia microcladia Kiitzing, 1865
Laurencia obtusa (Hudson) J.V. Lamouroux, 1813
Lomentaria Lom Lomentaria clavellosa (Lightfoot ex Turner) Gaillon, 1828
Lophosiphonia Lop Lophosiphonia obscura (C. Agardh) Falkenberg, 1897
Lophosiphonia subadunca (Kiitzing) Falkenberg, 1901
Nitophyllum Nit * Nitophyllum punctatum (Stackhouse) Greville, 1830
Osmundea Osm Osmundea hybrida (A.P. de Candolle) K.W. Nam, 1994
Osmundea pinnatifida (Hudson) Stackhouse, 1809
Polysiphonia Pol Polysiphonia denudata (Dillwyn) Greville ex Harvey, 1833
Polysiphonia elongata (Hudson) Sprengel, 1827
Polysiphonia mottei Lauret, 1967
Polysiphonia opaca (C. Agardh) Moris & De Notaris, 1839
Polysiphonia scopulorum Harvey, 1855
Polysiphonia sertularioides (Grateloup) J. Agardh, 1863
Polysiphonia setigera Kiitzing, 1849
Pterosiphonia Pte Pterosiphonia parasitica (Hudson) Falkenberg, 1901
Pterosiphonia pennata (C. Agardh) Sauvageau, 1897
Radicilingua Rad Radicilingua thysanorhizans (Holmes) Papenfuss, 1956
Rytiphlaea Ryt Rytiphlaea tinctoria (Clemente) C. Agardh, 1824
Solieria Sol Solieria chordalis (C.Agardh) J. Agardh, 1842
Solieria filiformis ' (Kiitzing) P.W. Gabrielson, 1985
Sphaerococcus Sph Sphaerococcus coronopifolius Stackhouse, 1797
Spyridia Spy Spyridia filamentosa (Wulfen) Harvey, 1833
Tracheophyta Ceratophyllum Cea * Ceratophyllum demersum Linnaeus, 1753
Cymodocea Cym Cymodocea nodosa (Ucria) Ascherson, 1870
Myriophyllum Myr Myriophyllum spicatum Linnaeus, 1753
Potamogeton Pot* Potamogeton crispus Linnaeus, 1753
Stuckenia Stu Stuckenia pectinata (Linnaeus) Bérner,1912
Ruppia Rup Ruppia cirrhosa (Petagna) Grande, 1918
Ruppia maritima Linnaeus, 1753
Zostera Zos Zostera marina Linnaeus , 1753

Zostera noltei

Horneman, 1832
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RESULTS

Salinity

The salinity in the different sectors of the coastal lagoons shown in Figure 1-2
ranged from oligohaline (salinity between 0.5-5) to hyperhaline (salinity > 40). The
majority (65 %) of the lagoon sectors had a median in the polyhaline and euhaline ranges,
33 % in oligohaline to mesohaline range and 2 % in the hyperaline range. Only five lagoons
had oligohaline waters, i.e., Campignol (CAM) and the Camargue lagoons Grande Palun
(GP), Scamandre (SC), Charnier (CH), and Crey (CR). The Lowest and highest median
salinities (0.9 and 41.6) were recorded in the Grande Palun lagoon (GP) and in the western

sector of the Pierre-Blanche lagoon (PBW), respectively (Figure 1-2).
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Figure 1-2 Distribution of the salinity in the 43 Mediterranean lagoon sectors ordered geographically from
west to east along the French Mediterranean coast. Box and whiskers plots from data (June, July, and August)
between years: the whiskers represent the 5™ and the 95™ percentiles, the outer edges of the boxes represent
the 25" and 75™ percentiles, and the horizontal line within the boxes represent the median. Salinity range from
oligohaline and hyperhaline was defined according to the Venice System (1958).
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Salinity showed important between-years fluctuations in the Canet lagoon sectors (CNN,
CNS) whereas deeper lagoon sectors with a greater marine influence such as Thau (TW,
TE), Diana (DIA) and Urbino (URB) showed minor salinity fluctuations. For Scamandre
(SC), Charnier (CH) and Crey (CR), the salinity was only recorded in 2013. A north-south
salinity gradient was observed in Bages lagoon with a lowest median salinity recorded in
the north part of the lagoon (BGN, 15.5) whereas the highest median salinity was recorded
in the south part (BGS, 29.6), which is connected to sea by an inlet. In the Palavasian
lagoons, higher salinities were recorded in the west part (INN, INS, VIC, and PBL) than in
the east part (PRW, PRE, MEW, MEE and GRC). Among the Corsican lagoons studied,
only Biguglia (BIG) had mesohaline water, the other Corsican lagoons (DIA, URB, PAL)

had euhaline waters.

Nutrient, Chlorophyll a and turbidity

Table 1-4 shows the overall median, minimum and maximum values recorded for
the nutrients, the turbidity and the Chl a concentrations in the lagoon sectors. The
mesohaline Canet lagoon (CNN), close to the Pyrenees (Figure 1-1) showed the highest
concentrations in PO4 (16.4 uM, IQR= 11.3 uM) and TP (30.5 uM, IQR=14.0 uM),
combined with high median values for Chl a concentrations and turbidity. PO4 and TP
concentrations were 91 and 23 fold higher, respectively, than their corresponding grand
median values for all lagoons together (cf., 0.18 uM for PO4 and 1.33 uM for the TP see
Table 1-4). High concentrations of TP (> 5 uM) were also recorded in Vendres (VDR),
Bolmon (BOL), Or (ORW, ORE) and in the east part of the Palavasian complex (MEW,
MEE, and GRC). The Camargue lagoons (SC, CH, CR), Vendres (VDR) and Or (OR, ORE)
lagoons had the highest concentrations in TN, Chl a and turbidity with median values higher
than 130 uM for TN, 50 pg.1"! for the Chl @ and 20 NTU for the turbidity. The turbidity was
also high (29.9 NTU, IQR=22.4 NTU) in the Grande Palun lagoon(GP) whereas the TN
concentration (37.2 uM, IQR=14.8 uM) and Chl a (14.5 pg.1"!, IQR=6.55 ug.1"") were lower
than those observed in other oligohaline lagoons from the Camargue area. An east-west
gradient was observed along the Palavasian complex with higher turbidity, Chl ¢ and TN
concentrations recorded in the east part (PRW, PRE, ARN, MEW, MEE, and GRC) than
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the west part (INN, INS, VIC, PBL). Furthermore, all the values recorded for these three
parameters were higher in the Palavasian complex than the grand median values calculated
for all lagoons studied (Table 1-4). The lowest median values for all the parameters were
recorded in lagoons such as Ayrolle (AYR, i.e., PO4 < 0.07 uM, NO3 _NO2 =0.10 uM,
TURB < 1.5 NTU), Leucate (LEN, LES) and the Corsican lagoons Urbino (URB) and
Diana (DIA). The latter showed the lowest median values for TP (TP < 0.5 uM), while the
lowest TN was observed in Diana (12.7 uM).

Table 1-4 Overall median values and ranges (minimum, maximum) of the environmental variables. The codes
and transformations used in the CCA are also indicated

. . . . Code used in Transformation
Quantitative variables Median Min Max CCA used in CCA

Salinity 33.9 0.1 47.8 Salinity

Turbidity (NTU) 34 0.5 211 Turb Log
Depth (m) 1.5 0.5 5.2 Depth Log
Chlorophylle a (ug.1 ™) 3.9 0.2 397 Chla Log
Total nitrogen (uM) 394 6.03 463 TN Log
Total phosphorus (uM) 1.33 0.13 57.3 TP Log (x+1)
Nitrate + nitrite (UM) 0.23 0.00 71.9 NO3 NO2 Log (x+1)
Ammonium (uM) 0.58 0.00 107 NH4 Log
Phosphate (uM) 0.18 0.00 27.3 PO4 Log (x+1)

A total of 127 species belonging to 76 genera were observed in the 43 lagoon sectors
during the study period (Table 1-3). Fifty one percent of the genera belonged to the phylum
Rhodophyta, 25 % to Ocrophyta, 13 % to Chlorophyta, 8 % to Tracheophyta (vascular
plants), and 3 % to the phylum Charophyta (Chara and Lamprothamnium genera). The six
Tracheophyta belonged to the genera Ceratophyllum, Myriophyllum, Cymodocea,
Stuckenia, Zostera, and Ruppia. Three different species of seagrasses “sensu stricto”
according to Larkum et al.( 2006), were found, i.e., Zostera marina Linnaeus, Zostera noltei
Horneman, and Cymodocea nodosa (Ucria) Ascherson, and two species belonging to the
Potamogetonaceae, i.e., Ruppia cirrhosa (Petagna) Grande, and Stuckenia pectinata
(Linnaeus) Borner. Figure 1-3 shows the frequency of occurrence of the different
macroalgal genera in the 43 Mediterranean lagoon sectors studied. The three most
commonly occurring genera were the green algae Ulva, Chaetomorpha and Cladophora.

These taxa were found in more than 70 % of the lagoon sectors. The Tracheophyta Ruppia
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and Zostera, as well as the red algae Gracilaria, Chondria and Polysiphonia were present

in more than 50 % of the sectors (Figure 1-3).

Ulva 1
Chaetomorpha 4
Cladophora 4
Gracilaria 1
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Figure 1-3 Frequency of occurrence of the genera in the 43 lagoon sectors. Only genera with a frequency of
occurrence > 10 % are presented

The cumulative numbers of taxa (at the genus level) observed throughout the study
period in the different sectors are shown in Figure 1-4. This maximum varied between 2,
both in Bolmon (BOL) and in the North part of Canet (CNN), and 49 in the east part of the
Thau lagoon (TE, Figure 1-4). Lagoons with less than 5 genera observed were Bagnas
(BAG), Arnel (ARN), Canet (CNN, CNS), Grec (GRC), Scamandre (SC), Charnier (CH)
and Crey (CR). In contrast, Thau (TW, TE), Leucate (LEN, LES), Bages sud (BGS),
Ayrolle (AYR) and Ingril sud (INS) had more than 20 genera observed. On average,
oligohaline and mesohaline sectors had lower maximum genera numbers than polyhaline
and euhaline sectors. However, large variation was observed in the euhaline group, where
the maximum number of genera ranged from 3 in Grec (GRC) to 49 in the east part of the

Thau lagoon (TE).
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Only nine lagoons presented genera belonging to the phylum Charophyta: the
species Lamprothamnium papulosum (K. Wallroth) J. Groves was present in Leucate (LES,
LEN), Bages sud (BGS), Ayrolle (AYR), La Palme (LAP), Biguglia (BIG), Vaccares
(VAC); different species from the genus Chara were present in the Camargue lagoons
Scamandre (SC), Charnier (CH), Crey (CR) and Vaccarés (VAC). The brown algae were
present in 9 lagoons: Thau (TW, TE), Leucate (LEN, LES), Bages (BGS, BGM), Ayrolle
(AYR), Gruissan (GRU), Ingril nord (INN), Ingril sud (INS), Ponant (PON), Urbino (URB)
and Diana (DIA). Genera from the phylum Tracheophyta were present in all the lagoons
except in the eastern part of the Palavasian complex in Arnel (ARN), Prevost (PRE), Pierre
Blanche (PBL), M¢jean (MEW, MEE) and Grec (GRC). The seagrass C. nodosa was only
observed in the Corsican lagoons Urbino (URB) and Diana (DIA). In the oligohaline
Camargue lagoons Scamandre (SC), Charnier (CH) and Crey (CR) no genera belonging to
the Chlorophyta nor to the Rhodophyta phylum were observed (Figure 1-4).
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Figure 1-4 Cumulative number of genera over the study periods in lagoon sectors. Sectors are grouped
according to the salinity classification (see Figure 1-2). The number of genera per phylum is represented as
well as the main angiosperms (Cymodocea, Stuckenia, Ruppia, Zostera) belonging to the phylum
Tracheophyta.
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Relationship between macrophytes and environment

The CCA included the 43 lagoons sectors, the 50 genera, and the 9 environmental
variables listed above. The first three axes were highly significant (p < 0.001, 999
permutation) and accounted for 43.9, 17.7 and 14.7 % of the total inertia, respectively

(Table 1-5).

Table 1-5 Percentage of variation, relative eigenvalues and correlation coefficients between environmental
variables and the first three CCA axes

Axis 1 Axis 2 Axis 3
Variation (%) 4390 17.73 14.69

Eigenvalues 043 017 014
Salinity 0.84 0.24 0.08
Turb 0.73  -0.02 0.54
Depth 0.55  -0.78 0.12
Chla 0.58  -0.33 0.70

™N 0.72 0.09 0.51

TP -0.54  -0.02 -0.77

NO3 _NO2 -0.31 0.02 -0.28
NH4 -0.34 0.07 -0.39
PO4 -0.24 0.05 -0.70

The ordination diagram of CCA shows, in an approximate way, the centers of the
genera distributions along each environmental variable (Figure 1-5) and the position of the
sites (Figure 1-6). The first axis was highly positively correlated with salinity and
negatively with turbidity and TN (Table 1-5). Genera on the left side of axis 1 were found
at lower salinities, higher turbidities and higher TN concentrations (Figure 1-5a). The
genera Chara and Myriophyllum were mainly found in oligohaline lagoons such as
Scamandre (SC), Charnier (CH) and Crey (CR) (Figure 1-5a; Figure 1-6a). Stuckenia was
mainly found in oligohaline and mesohaline lagoons such as Grande Palun (GP), Bagnas
(BAG), Bolmon (BOL), or Biguglia (BIG). Genera on the right side of axis 1 were mainly
found in polyhaline and euhaline lagoon sectors. The second axis reflected a depth gradient
(Figure 1-5b), with taxa located on the lower side such as Halopithys, Griffithsia or
Rytiphlaea related to deeper euhaline lagoons sectors such as Thau (TW, TE), Leucate
(LES), Urbino (URB) and, Diana (DIA). Some taxa were only present in one single lagoon:
Grateloupia, Colpomenia, Cutleria and Chorda were only found in the Thau lagoon (TW,
TE), whereas the seagrass Cymodocea nodosa was only found in the Corsican lagoons
Urbino (URB) and Diana (DIA) (Figure 1-5b; Figure 1-6). Genera located in the upper part

of the second axis, such as Lamprothamnium and Acetabularia were found mainly in
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shallow lagoons such as Ayrolle (AYR) and La Palme (LAP). Finally, the third axis reflects
TP, Chl a and PO4 gradients (Table 1-5; Figure 1-5c¢). This axis can be defined as a gradient
of trophic status. According to the level of eutrophication, two groups of lagoon sectors can
be distinguished on this third axis (Figure 1-6b). Lagoon sectors with lower Chl a, TP and
PO4 concentrations as in Ayrolle (AYR), La Palme (LAP) or Bages (BGN, BGM, and
BGS) were projected on the positive part of the third axis (Figure 1-6b). In these lagoons,
taxa such as Acetabularia, Zostera, Valonia, Centroceras, Lamprothamium or Spyridia
were observed (Figure 1-5d). On the negative part of axis 3, lagoon sectors from the
Palavasian complex (e.g., GRC, MEW, MEE, PBL, ARN) were characterized by higher
Chl a, TP and PO4 concentrations and by the genera Ulva, Gracilaria or Solieria (Figure
1-5d; Figure 1-6b). Ulva, Gracilaria and Solieria, located on the lower central part of the
diagram are ubiquist genera present in many lagoons. However, they were mainly present
in the most eutrophicated sectors with high concentrations of Chl a and TP and PO4.
Following the CCA analysis, the clustering allowed to classify the lagoon sectors
according to the presence of genera and environmental parameters (Figure 1-6a; Figure 1-
6b). Thus, five groups were identified according to the Calinski-Harabasz criterion: one
group comprising oligohaline and mesohaline sectors, one intermediate group mainly
comprising mesohaline sectors but also some oligohaline and polyhaline sectors during
certain periods, and three groups among the polyhaline and euhaline sectors i.e., 1) deep
lagoon sectors, i1) oligotrophic and mesotrophic sectors, and iii) eutrophic to hypertrophic
lagoon sectors (Figure 1-6a; Figure 1-6b). Hence, water column depth and trophic status
clearly impact the macrophyte community composition in the polyhaline and euhaline
lagoons. Large variations of nutrient concentrations occurred both among oligohaline and
mesohaline lagoons. Nevertheless for the oligohaline and mesohaline sectors, the CCA did
not show the very strong differences in macrophyte genera in relation the variable nutrient
concentrations, as observed in polyhaline and euhaline sectors. In addition, the oligohaline
and mesohaline lagoons studied were all shallow (< 1.5 m), which did not allow us to study
depth as a structuring factor for these lagoons. Hence, in our analysis, neither depth, nor
nutrient concentrations were clearly discernable as structuring factors for the macrophyte

communities in oligohaline and mesohaline lagoons.
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Figure 1-5 CCA biplots with the genera (in boxes) and environmental variables (red arrows) in the factorial planes
1-2 (a, b) and 1-3 (c, d). Arrows are drawn for the most important variables only. See Table 1-.4 for the environmental
variable abbreviations. The dotted line squares (b, d) represent a zoom of the biplots offering a more detailed view
of the genera. The names of the genus codes are defined in Table 1-3. Rare genera (< 1 %) were not included in the
analysis.

58



Chapitre 1

AXIS 1

DEPTH
5]

Olige-mesohaline sectors
o .

Intérmediate oligo, meso and
polyhaline sectors

Poly-euhaline sectors

Deep
+ 0 Oligotrophic and mesotrophic
v W Eutrophic and hypertrophic

- SALINITY + e - SALINITY +).

Figure 1-6 Visualization of the CCA diagram showing the spatial ordination of lagoon sectors in the factorial planes 1-
2 (a) and 1-3 (b). Points associated to each sector by a line represent a sampling date. In the factorial plane 1-2 (a), the
hierarchical clustering reveals 2 main groups according to the salinity along the first axis: oligohaline and mesohaline
groups (in light green polygons and dark green circles), polyhaline and euhaline groups (blue diamonds, red squares and
yellow triangles). The second axis is related to depth and deeper sectors are represented by yellow squares. On the third
axis (b), lagoon sectors are distributed along an eutrophication gradient, separating oligotrophic and mesotrophic sectors
(blue diamonds) from eutrophic and hypertrophic sectors (red squares). Ellipse contain 95 % of points.

DISCUSSION

The French Mediterranean lagoons located in the adjacent Gulf of Lion, Cote
d’Azur and Tyrrhenian Sea (E. Corsica), for which we studied 43 lagoon sectors in 34
lagoons, represent a large spectrum of lagoon types and a wide range of environmental
conditions. Our hypothesis that water chemistry and depth determine the communities of
aquatic macrophytes in these coastal lagoon is clearly supported by our analysis of the long-
term data set, as we were able to explain 76.3 % of the variability of aquatic macrophyte
communities in the CCA by the selected factors. Our study, however, focused on the
macrophyte communities during late spring or early summer, and, therefore we have
overlooked some cold-loving species that may develop in autumn or winter as e.g.,
Ochrophyta. Another drawback in our study is that the water chemistry was only sampled
from June to August, which does not give a full description of the annual fluctuations of

nutrient concentrations and salinities, although this period of sampling provides a very good

59

EUTROPHICATION



Chapitre I

indicator for the eutrophication status (Souchu et al., 2010). Salinities are maximal during
summer although we checked our classification of salinity classes with the classification
based on annual salinity measurements (Bec et al., 2011; Sanchez & Grillas, 2012) and
generally found good agreement. Thus, we found that the observed salinity was the main
variable driving the distribution of submerged macrophytes in late spring and summer,
explaining more than forty percent of the variance. Collectively the environmental and
macrophyte data allowed to identify four different groups of lagoon sectors. Two major
groups of lagoon sectors were separated according to the salinity gradient. Nested within
the group of euhaline and polyhaline sectors we identified a group of deep lagoon sectors
and two groups of shallow lagoon sectors distributed along a eutrophication gradient. In the
following discussion we aim to disentangle the impacts of salinities and the eutrophication

status on these communities.

CCA analysis showed that salinity was the main variable explaining the distribution
of submerged macrophytes (43.9 % of the variance). This is in agreement with many studies
that have shown that the distribution and abundances of macrophytes are related to the
tolerated salinity range (Vaquer & Heurteaux, 1989; Adams et al., 1992; Menéndez et al.,
2002; Greve & Binzer, 2004; Vincent et al., 2006; Casagranda & Boudouresque, 2007,
Christia & Papastergiadou, 2007; Lirman et al., 2008; Obrador & Pretus, 2008; Schubert et
al., 2011; Antunes et al., 2012). Along this gradient two main groups emerged from the
CCA, i.e., a group comprising oligohaline and mesohaline sectors and another group
comprising polyhaline and euhaline sectors. In addition, an intermediate group emerged,
mainly comprising mesohaline sectors with high salinity variability. Oligohaline and
mesohaline sectors harbor freshwater macrophytes tolerant to brackish conditions. One
characteristic example is Stuckenia pectinata, which tolerates brackish waters with salinity
up to 10 (Van Wijk, 1988). This species is highly productive at salinities of 0 and 5 (Teeter,
1965; Borgnis & Boyer, 2016) Although it is less productive at a salinity of 10, it is able to
double in biomass and increase the shoot number. A previous study found that a salinity of
15 reduced production or proved fatal for many plants (Teeter, 1965). Inversely, polyhaline

and euhaline lagoon sectors harbor both brackish and marine taxa.
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Furthermore, the CCA analysis also showed that the presence of the genera in
oligohaline lagoon sectors was also related to higher turbidity and total nitrogen content. In
coastal lagoons, nutrient inputs and eutrophication can lead to an increase of the turbidity
in the water column. Although increasing turbidity is often caused by phytoplankton growth
due to nutrient inputs, turbidity could also be due to sediment resuspension. In fact, in
shallow coastal lagoons, type of substrate, sediment resuspension due to the wind (Lawson
et al., 2007; Millet et al., 2010) and bioturbation (Scheffer et al., 1993) can increase the
amount of suspended solids in the water column. Moreover, turbidity is more persistent in
oligohaline lagoons due to very low settling velocity of suspended solids (at salinity < 5),
thus reducing light availability for plants (Charpentier et al., 2005). Hence, frequent natural
windy conditions, which are common in the South of France favor sediment resuspension
that persists in oligohaline lagoons for longer periods (Sanchez & Grillas, 2014).

Turbidity impacts the abundance and the distribution of submerged macrophytes in
aquatic environments (Scheffer et al., 1992; Obrador & Pretus, 2008; Zaldivar et al., 2008).
However, taxa such as Stuckenia pectinata has a specific strategy of extended stem growth
thus locating its leaves just below the water surface in a floating canopy. This strategy
allows this species to use light resources more efficiently (Van Wijk, 1988). As observed
in other regions of the Mediterranean sea (Verhoeven, 1980; Christia & Papastergiadou,
2007; Prado et al., 2013), S. pectinata can coexist in oligohaline lagoons with taxa such as
Myriophyllum spicatum Linnaeus and charophytes, i.e., Chara aspera C.L Willdenow,
Chara tomentosa Linnaeus and Chara hispida Linnaeus. S. pectinata is therefore a better
competitor for light compared with submerged macrophytes such as the bottom-covering
Chara species (Berg et al., 1999; Bakker et al., 2010). In oligohaline lagoons, most of
charophytes are sensitive to eutrophication and have a low tolerance to turbidity (Blindow,
1992; Coops, 2002; Mouronval & Baudouin, 2010). M. spicatum is a very competitive
freshwater species which can develop in turbid and eutrophicated waters (Mouronval &
Baudouin, 2010), this fast growing species often forms a thick canopy shading out other
aquatic plants. Because S. pectinata is more salt tolerant than M. spicatum, it is a better
competitor at the salinities occurring in oligohaline lagoons. Moreover, S. pectinata is also
dominant in mesohaline lagoons. These species co-exists with brackish and marine taxa
such as R. cirrhosa, and Z. noltei. However, a suite of life history traits makes S. pectinata
more competitive than R. cirrhosa at lower salinity (<10) and at lower water transparency

(Verhoeven, 1980; Van Wijk, 1988; Menéndez & Comin, 1989; Prado et al., 2013). In the
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same way, seagrasses, such as Zostera, are well adapted to sudden changes and could grow
at salinities ranging between 5 to 45 (Greve & Binzer, 2004), but they are less competitive
than S. pectinata in oligo-mesohaline waters.

Remane (1934) showed a minimum of diversity for invertebrates along the salinity
gradient and a critical salinity zone (5-8) was defined by Kinne (1971) where species
number was lower. Recently, Telesh et al. (2013) showed that such a critical salinity zone
also exist for macrophytes. The same trend was observed in oligo-mesohaline lagoons
where the number of taxa was generally lower than in poly-euhaline lagoons (Figure 1-4).

The macrophyte distribution in polyhaline and euhaline lagoons was explained by
two other factors, i.e., depth (17.7 % of the variance in the CCA) and eutrophication level
(14.7 % of the variance). Hereafter, the macrophyte distribution patterns are sequentially

discussed for these two factors.

Depth is also an important structuring factor in the distribution of aquatic
macrophytes (Vincent et al., 2006; Christia & Papastergiadou, 2007). In most of the deepest
lagoon sectors e.g., Thau (TW, TE), south part of Leucate (LES), Diana (DIA), Urbino
(URB), a higher salinity (euhaline) was observed, with less fluctuation than in shallowest
sectors. Due to their higher volume, and their connection to the sea, these lagoons are less
affected by salinity variations. Deep lagoons, in particular Thau lagoon, have a higher
number of taxa than other lagoons: the seagrasses Z. marina and Z. noltei, marine
macroalgae such as the red algae Halopithys incurva (Hudson) Batters, Alsidium
corralinum C. Agardh and also marine exotic species such as Griffithsia corralinoides
(Linnaeus), Trevisan, Sargassum muticum (Yendo) Fensholt or Codium fragile (Suringar),
Hariot. H. incurva often associated with Zostera, Rytiphlaeae tinctoria (Clemente) C.
Agardh and A. corallinum constituted a permanent group in the west part of this lagoon
(Dubois & Lauret, 1991; Gerbal & Verlaque, 1995).

Both quality and quantity of light change with depth. Irradiance decreases with
depth and water strongly absorbs the red radiations of the light spectrum. For most
submerged aquatic vegetation, light defines the lower limit of their depth distribution
(Greve & Binzer, 2004). Hence, some macrophytes and most red algae are more adapted to

lower irradiance and usually thrive best in deeper water (Hidder & Figueroa, 1997).
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Seagrasses are able to colonize down to the depth receiving, on the average 11 % of the
surface light (Duarte, 1991). Zostera noltei generally found in shallow waters was observed
at 7.5 m deep in TE whereas Zostera marina was found in deeper sites until 9 m deep
(Gerbal & Verlaque, 1995). In the Thau lagoon (TE, TW), the red algae Solieria chordalis
(C. Agardh), J. Agardh, characteristic of deep areas (Gerbal & Verlaque, 1995), was mainly
present in depth higher than 4 m. Nevertheless, this species was also found in eutrophicated
lagoon sectors with high turbidity levels such as Arnel (ARN), M¢jean (MEW, MEE) and
Prévost (PRW, PRE).

In addition, deep lagoons showed high proportion of exotic species. This is
probably not only related to depth as an ecological driver, but rather the result of the fact
that most of the deeper lagoons are used for shellfish farming. Verlaque (2001) described
the Thau lagoon as a hot spot of marine species introduction in Europe. More than 20 % of
the macrophytes species of the Thau lagoon were introduced through shellfish farming. The
majority (43 genera) may originate from the Pacific region; the transfer of oysters is a highly
probable vector of macrophytes introduction, particularly for those genera that develop on
hard substrates. Although many introduced species in Thau and Leucate lagoons have been
mainly reported for hard substrates (Verlaque, 2000), we observed some exotic species on

soft bottom substrate (Table 1-3).

A third major gradient corresponding to the eutrophication level (14.7 % of the
variance in the CCA) divided the polyhaline and euhaline lagoon sectors into two groups:
on one hand, hypertrophic and eutrophic sectors, and on the other hand, mesotrophic and
oligotrophic sectors. Our study showed that lagoons with a low nutrient and Chl a
concentrations e.g., Ayrolle (AYR), La Palme (LAP), were characterized by the presence
of perennial macrophytes such as Zostera (Z. marina and Z. noltei), the Charophyte
Lamprothamnium papulosum (the only representative of this phylum in these lagoons) and
macroalgae such as Acetabularia acetabulum (Linnaeus) P.C. Silva or Centroceras
clavulatum (C. Agardh) Montagne. Inversely, sectors with higher turbidity, Chl a and
nutrient concentrations in the water column e.g., east part of the Palavasian complex:
M¢éjean (MEW, MEE), Prévost (PRW, PRE), Grec (GRC), Arnel (ARN) were characterized

by the presence of opportunistic algae from the genus Ulva, Gracilaria or Solieria. The
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high level of eutrophication in these lagoon sectors is due to excess nutrient inputs over the
last decades (Leruste et al., 2016). Hence, our results confirm and illustrate the schematic
model of Schramm (Schramm & Nienhuis, 1996, Schramm, 1999) and observations made
by several authors in lagoons and coastal ecosystems (Sand-Jensen & Borum, 1991; Duarte,
1995; Schramm & Nienhuis, 1996; Burkholder et al., 2007; Viaroli et al., 2008; Zaldivar et
al., 2008) where under low nutrient and clear water conditions, extensive meadows of
perennial seagrass species dominate whereas, increasing nutrient inputs enhance the growth
of phytoplankton, fast growing epiphytic macroalgae, and finally floating ephemeral
macroalgae which alternate with phytoplankton communities. Under hypertrophic
conditions, phytoplankton becomes the dominant primary producer and macroalgae
disappear.

This community shift results not only in a loss of ecosystem components, but also
in an impoverishment of the ecosystem complexity and organization (Viaroli et al., 2008).
Our results showed a lower diversity in the most eutrophicated lagoon sectors with only
few genera observed (e.g., Gracilaria, Ulva, Solieria) and the absence of brown algae and
angiosperms (Figure 1-4). However, macroalgal blooms involve relatively few taxa.
Among these taxa, we can cite the opportunistic, free floating macroalgae: Gracilaria and
Ulva which indicate a degraded-eutrophic status which is characterized by high nutrient
conditions. These taxa outcompete with benthic perennial macrophytes because they are
more adapted to high turbidity, lower irradiance and nutrient supply. Ulva and Gracilaria
are nitrophilic species (Gerbal & Verlaque, 1995) and the rate of growth of these fast-
growing macroalgae increases with increasing dissolved inorganic nitrogen supply
(Teichberg et al., 2010). Hence, Ulva and red algae such as Gracilaria or Solieria
outcompete other primary producers due to their ability to store nitrogen and phosphorus,
but also in the case of the Gracilaria to lower light intensity requirement. In our results, the
excess of DIP and the high TP concentrations in the most eutrophicated lagoons (e.g. MEW,
GRC), suggest that P was not limiting the primary production as described by Souchu et al.
(2010). These authors conclude in a studied of 20 coastal French Mediterranean lagoons,
that increase of DIP along the eutrophication gradient is explained by the P content of
lagoon sediments and that recycling processes strongly affect inorganic nutrient
concentrations in the water column. The nitrogen limitation in eutrophicated lagoons is thus
related to high TP and PO4 concentrations in the water-column. The primary growth
limiting nutrient may shift from P alone in oligotrophic lagoons to N alone as eutrophication

proceeds (Souchu et al. 2010).
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We showed that the vegetal succession along a eutrophication gradient described by
Schramm (Schramm & Nienhuis, 1996, Schramm, 1999) is clearly applicable for the
shallow polyhaline and euhaline coastal lagoons (Figure 1-7), at least for the NW
Mediterranean region. The submerged aquatic vegetation under oligotrophic conditions
comprises seagrasses and slow-growing algae (Orfanidis et al., 2008), while opportunistic
macroalgae and phytoplankton dominate under eutrophic and hypertrophic conditions,
respectively (see Figure 1-7d). Viaroli et al. (2008) argue that the two successional stages,
i.e. the rooted angiosperms and the opportunistic macroalgae, represent two alternative
stable states. Nevertheless, our analysis did not allow us to show that these two stages
represented coexisting attraction basins representing clearly alternative states for a given
window of environmental conditions. In contrast, for the oligohaline and mesohaline
lagoons, the Schramm scheme does not fully comply. This is related to the predominance
of members from the Potamogetonaceae in these lagoons that have a particular growth form
capable of extended stem growth with many floating leaves (Van Wijk, 1988). This strategy
allows these species to expose their leaves to the high light intensities in the surface layer
of the lagoon and thus to escape from the shading caused by dense phytoplankton and
floating macroalgae. This way, these Potomogetonaceae species are able to coexist with the
latter and can, therefore, persist at higher levels of eutrophication than the typical seagrass
species in the polyhaline and euhaline lagoons. Therefore, we hypothesize that the
succession of primary producer’s along a eutrophication gradient in oligohaline and
mesohaline lagoons (Figure 1-7b,c) resembles the scheme described by (Sand-Jensen &
Borum, 1991) for small temperate lakes, which is depicted in Figure 1-7a. In agreement
with our results and observations, we assume that in oligohaline and mesohaline lagoons,
smaller submerged bottom dwelling macrophytes (e.g., particularly Charophytes in
oligohaline lagoons) dominate in the oligotrophic status, although often coexisting with
small populations of S. pectinata. With increasing eutrophication level, this
Potamogetonaceae increase in biomass in concert with phytoplankton and with
opportunistic macroalgae, the latter particularly in mesohaline lagoons (Figure 1-7¢). The
fact that S. pectinata are present over a very wide range of eutrophication levels explains
why in our CCA analysis we could not discern the impact of eutrophication levels as a
structuring driver for the macrophyte community composition in the oligohaline and
mesohaline lagoons. The conceptual scheme we propose in Figure 1-7 needs to be validated
by more data on biomass and coverage of macrophyte taxa in oligohaline and mesohaline

lagoons with contrasting trophic levels.
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Figure 1-7 Conceptual representation of the relative succession of primary producers along an increasing
eutrophication gradient in (a) shallow temperate lakes [modified from Sand-Jensen (1980), Sand-Jensen
and Borum (1991)], (b) oligohaline and (c) mesohaline lagoons [this study],(d) polyhaline and euhaline
lagoons [modified from Schramm & Nienhuis (1996)].
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The general trend of macrophyte taxa suggested in the Figure 1-7 is probably more
adapted in the French lagoons or Mediterranean lagoons with nanotidal conditions and less
pertinent for the microtidal Italian lagoons in the Norther Adriatic Sea. However, nanotidal
conditions are widespread in the Mediterranean and tides exceeding 50 cm only occur in
the Northern Adriatic and the Gulf of Gabés (Tunisia). Nevertheless, the coexistence of
Charophytes and S. pectinata has also been observed in a Western Greek lagoon by Christia
& Papastergiadou, (2007) under low salinity and small fluctuation of this parameter.
However, more biogeographic data are needed to extrapolate our findings to the ensemble

of nanotidal lagoons in the whole Mediterranean Sea.

Even though a significant portion of the macrophyte distribution could be attributed
to salinity, depth and trophic status, yet a portion (24 % of the CCA) remains unexplained.
The two main reasons for undetermined variation are the lack of other relevant explanatory
variables and stochastic variations in taxa distribution. Stochastic fluctuations are
impossible to quantify and remain unexplained in a statistic analysis (Borcard et al., 1992).
Other abiotic and biotic factors may drive the macrophyte community structure. These may
include, other factors related to water chemistry as e.g., oxygen, pH and chemical
contaminants. In this respect, pH and oxygen are subject to strong diurnal fluctuations
related to the community metabolism in the lagoon and we were, therefore, unable to take
these into account due to the large variability of sampling in our database. Non-chemical
factors include hydrodynamics, physical exposure, substratum, grazing, inter and
intraspecific competition. Among these factors, hydrodynamics play an important role in
spatial and temporal distribution of macroalgae, transporting plants and influencing
chemical characteristics in the water column and in the sediment (Flindt et al., 1999),
impacting the connectivity between the adjacent Mediterranean sea and the lagoons
(Fiandrino et al., 2017). Furthermore, coastal lagoons can be highly impacted by chemical
contaminants (Munaron et al., 2012) and some of these compounds can impact the
photosynthesis and the growth of macrophytes (Haynes et al., 2000; Chesworth et al.,
2004). Future studies need to focus on the impact of these factors on the macrophyte

communities.
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CHAPITRE I

DYNAMIQUE TEMPORELLE DES COMMUNAUTES DE
MACROPHYTES AU COURS DU PROCESSUS
D’OLIGOTROPHRISATION DES MILIEUX LAGUNAIRES
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Chapitre II

1.1 Contexte général et résumé

La prise de conscience de la dégradation d’un grand nombre d'écosystémes
aquatiques, suite aux apports massifs d'azote et de phosphore, a abouti a la mise en
ccuvre d’actions de gestion visant a agir sur les sources de pollution et réduire les
apports provenant des bassins versants (via notamment la modernisation et/ou la
construction de nouvelles stations d’épuration). La dynamique de restauration au sein
des écosystemes lacustres est assez bien documentée puisque ces milieux ont fait 1’objet
de programmes de restauration visant a améliorer la qualité de 1’eau depuis les années
70 (Jeppesen et al., 2005; Ibelings et al., 2007; Sendergaard et al., 2007; Sand-Jensen
et al., 2008). Concernant les écosystémes marins cotiers, les études sur la restauration
ne cessent d’augmenter depuis les années 80 (Duarte et al., 2015). Dans certains cas, la
réduction des apports s’est traduite par une réduction des concentrations en azote et en
phosphore dans I’eau, une réduction des biomasses phytoplanctoniques, une plus
grande transparence de 1’eau et une augmentation de la couverture des macrophytes
(Jeppesen et al., 2005; Tsiamis et al., 2013). Cependant, la trajectoire de restauration
lors du processus d’oligotrophisation ne suit pas nécessairement le chemin inverse de
la trajectoire de dégradation observée lors de 1’eutrophisation des écosystémes
aquatiques et certains milieux sont toujours dans un état dégradé méme apres la
réduction des apports. Selon McCrackin et al. (2017), seulement 34 % des lacs et 24 %
des écosystémes marins cotiers étudiés a ce jour auraient atteint leur condition de
référence des décennies apres la réduction totale ou partielle des apports en nutriments.
Due a des phénomenes d’hystérésis, la restauration est un processus long pouvant varier
de moins d’un an a presque un siecle (Duarte et al., 2009; Borja et al., 2010; Duarte et
al., 2015; McCrackin et al., 2017).

Concernant les milieux lagunaires, il existe encore peu d’études sur leur
dynamique de restauration (Derolez et al., 2013; Facca et al., 2014; Leruste et al., 2016;
Pasqualini et al., 2017). Leruste (2016) a montré que la réduction d'apports d'azote et
de phosphores au sein des lagunes palavasiennes avait conduit & une amélioration
notable de la qualit¢ de la colonne d’eau liée a la réduction de la biomasse

phytoplanctonique. Ces auteurs ont également mis en évidence un changement au sein
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de la composition phytoplanctoniques exprimé par une diminution des diatomées
picoeucayotes au profit d’algues vertes et de Dinophytes. Au niveau benthique, des
mesures de gestion jouant sur la réduction des apports et les conditions hydrologiques
dans la lagune de Biguglia (Corse), ont permis une amélioration notable de la colonne
d’eau favorisant le développement rapide des angiospermes vers des conditions proches
des conditions pristines sur une période assez courte (4-5 ans) montrant une résilience
importante de I’écosysteme (Pasqualini et al., 2017).

Afin de mieux comprendre les trajectoires de restauration des macrophytes au
sein des lagunes méditerranéennes, nous avons analysé dans ce Chapitre 2 des données
a long terme (1998-2015) des parametres de la colonne d’eau et des macrophytes
recueillies au sein d’un large panel de lagunes ayant été soumises a différentes intensités
d’eutrophisation. On retrouve donc dans ce jeu de données unique, des lagunes avec des
niveaux trophiques contrastés (oligotrophes a hypereutrophes) se situant aux différentes
phases d’eutrophisation décrites par Schramm (1999). A travers cette ¢tude, nous avons
tenté de vérifier I’hypothése selon laquelle la trajectoire des macrophytes au cours du
processus de 1’oligotrophisation suivait le chemin inverse de la trajectoire observée au
cours de I’eutrophisation.

Comme nous 1’avons vu dans le Chapitre 1, le groupe des lagunes oligohalines
et mésohalines doit étre étudié séparément des lagunes polyhalines et euhalines.
Cependant, par manque de données disponibles, les trajectoires des lagunes
oligohalines et mésohalines n’ont pu étre étudiés dans ce chapitre. Notre étude porte
donc sur 21 lagunes poly-euhalines. L’utilisation de 1’analyse multitableaux STATICO
a permis de mettre en évidence la dynamique temporelle (trajectoires) des macrophytes
et des parametres de la colonne d’eau (nutriments, Chla, turbidité) de chaque lagune.
Nos résultats ont pu mettre en évidence I’existence de trois bassins d’attractions: un
premier bassin dominé par le phytoplancton dans les milieux les plus eutrophisés, un
deuxiéme dominé par des macroalgues opportunistes et enfin un troisi¢me dominé par
des macrophytes pérennes dans des milieux non dégradés. Au cours de la re-
oligotrophisation des lagunes un basculement du premier bassin d’attraction
(phytoplancton) vers le deuxiéme bassin d’attraction (macroalgues opportunistes) a été
observé. En effet, dans les systemes les plus eutrophisés, la réduction des apports
externes a induit une diminution des nutriments disponibles dans la colonne d’eau et a
conduit ainsi & un basculement rapide d’un syst¢tme dominé par le phytoplancton a

I’apparition de macroalgues opportunistes et en particulier de 1’espece Ulva rigida. Ce
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basculement (régime shift en anglais) résulterait a la fois d’un changement de source
d’azote et de phosphore (externe puis issu de la reminéralisation dans le sédiment) et
d’une augmentation de la lumiére disponible au fond (diminution de 1’ombrage par le
phytoplancton et de la remise en suspension du sédiment en particulier). Au sein de ce
méme bassin d’attraction dominé par les macrophytes opportunistes, la dynamique de
ré-oligotrophisation s’est traduite par un remplacement progressif des algues vertes du
genre Ulva par des algues rouges du genre Gracilaria et des algues vertes filamenteuses
du genre Chaetomorpha. Ce changement serait induit par une limitation progressive par
’azote, favorisant des especes moins nitrophiles. Enfin, dans les cas de restauration les
plus avancés un basculement des macroalgues opportunistes vers un systéme dominé
par les macrophytes pérennes serait largement dépendant de facteurs physiques
limitants en particulier 1’arrivée de nouvelles propagules ou graines. Dans les lagunes
les moins eutrophisées, les dégradations liées a I’eutrophisation ont souvent été suivies
par une restauration rapide a une situation antérieure mettant en évidence la capacité de

résilience de ces écosystémes.
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Abstract

Since the mid-20" century,
Mediterranean lagoons have been
affected by eutrophication, leading to

significant ~ changes in

primary
producers. In the early 2000,
management actions have been
implemented to reduce nutrient inputs
with the aim to achieve a good
ecological status as requested by the
Water Framework Directive. As a result
of these actions, a sharp decline in
nutrient- loads has been recorded in
several lagoons leading to a re-
oligotrophication of the water column.
The analyses of a long-term data set
(1998-2015) of 21 polyhaline and
euhaline lagoons with contrasting
trophic status allowed us to infer a
general scheme for the changes in
macrophyte assemblages during the
oligotrophication  process.  Placed
hypertrophic and oligotrophic
conditions end to end, we assumed that
the  general pattern  for  re-

oligotrophication trajectory in

Keywords

long-term data series, resilience, regime shift

Mediterranean  coastal lagoons is
described by the following sequence,
1.e. (i) bare non-vegetated sediments,
phytoplankton-dominated  state >
regime shift > (ii) opportunistic
macroalgae > regime shift > (iii)
seagrass and perennial macroalgae
dominated state. However, we did not
observed the latter regime shift for the
most eutrophicated lagoons, which
remained stuck in the opportunistic
macroalgae state. Hence, conditions
inducing a shift from opportunistic
macroalgae to seagrasses are still poorly
understood. In a less eutrophicated
lagoon, we observed a shift from a
dominance of opportunistic macroalgae
to a system dominated by seagrasses.
Nevertheless, in this lagoon seagrasses
had never completely disappeared and,
therefore, one could argue that it rather
corresponds to a resilience of the
seagrass dominated state than to a

regime shift.

Submerged aquatic vegetation, recovery, nutrient reduction, restoration,
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INTRODUCTION

Marine benthic macrophytes community, including seagrasses and macroalgae,
play a major structural and functional role in shallow coastal ecosystems such as
estuaries and coastal lagoons. Marine macrophytes are among the most productive
habitats on earth (Mann, 1973) and play an important role in the ocean carbon budget
(Duarte, 1995; Duarte & Cebrian, 1996) and in other biogeochemical processes (e.g. on
nutrient cycles) (Rysgaard et al., 1996; Flindt et al., 1999; Human et al., 2015).
Furthermore, by reducing wave energy and water flow, submerged aquatic vegetation,
particularly seagrasses, increase the deposition of suspended matter and improve
sediment stability (Van der Heide et al. 2007 and references therein). Hence, submerged
aquatic vegetation contributes to increase water transparency. Moreover, the uptake of
nutrients and production of oxygen and its release into the water column (Hemminga &
Duarte, 2000) allow to reduce the potential anoxic events. Macrophytes represent also
an important food source and provide nursery and foraging habitats for many species
(e.g. invertebrates, fish, and birds). Hence, macrophytes create complex habitats and
influence the physical, chemical and biological parameters of coastal environments,
thus acting as ecological engineers and providing many ecosystems services (Costanza
et al., 1997; Orth et al., 2006; Barbier et al., 2011).

Since the mid-20™ century, human population growth, urbanization, agricultural
and industrial expansion has led to significant nutrient over-enrichment of coastal
ecosystems worldwide (Cloern, 2001; Jonge et al., 2002). This excess of nutrient
loadings (mainly nitrogen and phosphorus) has led to eutrophication which has become
a widespread phenomenon impacting water quality and ecological processes of marine
coastal ecosystems (Nixon, 1995). The major impacts of eutrophication include changes
in the structure and functioning of marine ecosystems, reducing biodiversity, modifying
the composition and size structure of phytoplankton community (Bec et al., 2011) and
sessile organisms such as benthic fauna (Lloret & Marin, 2011) and macrophytes.
Concerning the latter, the change of submerged aquatic vegetation along eutrophication
gradients and its consequences on ecosystem functioning is well known (Harlin, 1995;
Valiela et al., 1997; Schramm, 1999; Viaroli et al., 2008; Le Fur et al., 2017 - Chapitre
1). During the eutrophication process, ephemeral epiphytic macroalgae and fast

growing opportunistic macroalgae (e.g Ulva, Chaetomorpha, Cladophora) gradually
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replace seagrasses and perennial macroalgae. Finally, under hypertrophic conditions,
phytoplankton becomes the main primary producer, drastically reducing the available
light for benthic photosynthesis (Duarte, 1995; Schramm, 1999; Viaroli et al., 2008).
Phytoplankton and macroalgal blooms not only affect natural coastal communities and
ecosystem functions (Duarte, 1995), but have also high economic consequences for
recreational and commercial uses (Charlier & Lonhienne, 1996; Dion & Bozec, 1996;
Lyons et al., 2014).

Faced with the widespread degradation of aquatic ecosystems, a number of
policies have been implemented to mitigate the ecological and economic effects of
eutrophication and restore aquatic ecosystems by reducing anthropogenic nutrient
inputs. In Europe, different directives have been adopted in order to reduce
eutrophication and other anthropogenic pressures, i.e. the nitrate directive (1991), the
urban wastewater treatment directive (1991), the water framework directive (WFD,
2000), and the marine strategy framework directive (2008). The aim of the WFD is to
achieve a good ecological status of water (surface, groundwater, transition and coastal
waters) by 2021.

Management actions have been implemented to reduce nutrient loadings into
coastal ecosystems in many places in order to induce a re-oligotrophication trajectory
and in fine restore the coastal ecosystems. We define oligotrophication process for
coastal lagoons, the ecosystem response to the reduction of nutrient load. During the
last decades, the recovery of coastal ecosystems after nutrient reduction has received a
growing interest in scientific studies (Tomasko et al., 2005; Dolbeth et al., 2007;
Cardoso et al., 2010; Greening et al., 2011; Carstensen et al., 2013; Tsiamis et al., 2013;
Rasmussen et al., 2015; Leruste et al., 2016; Riemann et al., 2016; Pasqualini et al.,
2017). Nevertheless, so far, our knowledge on re-oligotrophication trajectories remains
limited. In addition, (Duarte et al., 2015) showed in their review that in estuarine and
coastal ecosystems: [“partial recovery prevails, degradation and recovery typically
follow different pathways as buffers act to maintain the degraded state, and recovery
trajectories can depend on the nature of the pressure as well as the connectivity of
ecosystems and can differ among ecosystems components and among ecosystems”].
According to (McCrackin et al., 2017), lakes and coastal marine areas only achieved
34% and 24 % of baseline conditions decades after cessation or partial reduction of
nutrients, respectively. In some cases no change or worsened conditions were observed,

suggesting that achieving baseline conditions may not be possible in all cases.
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Moreover, recovery times after cessation of nutrient inputs can vary from less than one
year to nearly a century (Borja et al., 2010; McCrackin et al., 2017).

Due to their location between land and sea, their shallow depth and their
relatively weak exchange with the open sea, coastal lagoons are particularly vulnerable
to eutrophication (Barnes, 1980; Kjerfve, 1994; Kennish & Paerl, 2010). Ecological
restoration of coastal lagoon following the reduction of nutrient loading is recent and
studies of this process (Facca et al., 2014; Leruste et al., 2016; Pasqualini et al., 2017)
are still scarce. Due to the high variability and dynamics of these systems, restoration
trajectories are expected to be variable and complex. During the oligotrophication
process in Mediterranean lagoons, a decline in phytoplankton biomass is observed,
accompanied by a shift in community structure and composition (Leruste et al., 2016).
In non-eutrophicated conditions, shallow lagoons tend to be dominated by benthic
primary producers, such as seagrasses, macroalgae and benthic microalgae rather than
phytoplankton (Lloret & Marin, 2009; Le Fur et al., 2017 - Chapitre 1).

The study of the dynamic of change of the submerged aquatic vegetation
requires large spatial scale and long-term observations that allow describing trajectories
in the ecosystem state space (Tett et al., 2013). The database we have used comprises
21 Mediterranean euhaline and polyhaline coastal lagoons, located in the South of
France, that were monitored during 17 years. We aim to identify the relationships
between macrophyte assemblages and environment conditions, and to analyze the time
series of ecosystem state changes by creating a representation of the ecosystem state
space for these coastal lagoons. Starting from hypertrophic lagoons, we hypothesize
that reduction of the nutrient availability causes a decrease in the phytoplankton
biomass followed by a macrophyte succession pattern. In Southern France, nutrient
reduction is being persued in some lagoons as part of public policy; however, it has only
been initiated since 10 to 15 years. Hence, the elapsed time period is likely too short to
allow for the occurrence of a complete recovery. Moreover, it is important to note that
some lagoons will may not achieve oligotrophic conditions, since some of them are
naturally mesotrophic or eutrophic. Amongst 21 lagoons, four different were studied in
more detail, i.e. three that showed different trophic status at the onset of the re-
oligotrophication dynamic and one that always occurred in an oligotrophic state. By
combining their trajectories end-to-end, using the hypertrophic and oligotrophic
lagoons as end members, we try to infer a general scheme for the changes in macrophyte

assemblages during re-oligotrophication in these coastal lagoons.
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MATERIALS AND METHODS

All the data used in this paper have been collected through the Lagoon
Monitoring Network the Water Framework Directive (WFD) monitoring carried out
from 1998 to 2015. These data are available on the French database “Quadrige”

(Ifremer, http://quadrige.eaufrance.fr/).

Study area and sampling sites

o Twenty-one polyhaline and euhaline coastal lagoons in the South of France
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Figure 2-1 Overview of the study area, showing the 21 polyhaline and euhaline lagoons of the French
Mediterranean coast. Underlined lagoons were used to illustrate our study.
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Our study covered 21 French Mediterranean coastal lagoons with salinities
ranging from polyhaline to euhaline (Venice System, 1958). Most of these lagoons are
located in the Gulf of Lion (NW Mediterranean Sea) and three of them are located along
the east coast of Corsica (Tyrrhenian Sea) (Figure 2-1). The studied lagoons are shallow
water bodies (mean depth generally less than 2 m); only four lagoons have a mean depth
higher than 2 m: Leucate (the south part), Thau, Diana, and Urbino (see Souchu et al.,
2010; Bec et al., 2011; Le Fur et al., 2017 - Chapitre 1) for a more detailed overview
of the catchment area characteristics of the lagoons). Some of the lagoons were divided
into hydrodynamical homogeneous sectors corresponding to sub-basins empirically
defined on the basis of their bathymetry (Souchu et al., 2010). Hence, a total of 28
homogeneous sectors were defined within these 21 coastal lagoons. The 28 lagoon
sectors present different trophic status from oligotrophic to hypertrophic status (Souchu

et al., 2010; Le Fur et al., 2017 - Chapitre 1).

o Four case study lagoons for the study of re-oligotrophication trajectories

Four lagoon sectors, each in a different lagoon were selected for the study of re-
oligotrophication trajectories (see Table 2-1 and Figure 2-1).In Bages-Sigean lagoon a
major improvement has been implemented in 2003 and further management
improvements of minor importance were achieved in 2005 and 2009 resulting in
reduction of total nitrogen (85 %) and phosphorus (90 %) between 2002 and 2009
(Table 2-1). Both Méjean and Grec lagoons have benefitted since the end of 2005 from
the improvement of the WWTP of the Montpellier agglomeration and the diversion of
its effluent through an 11-km offshore outfall. Moreover, stopping in 2009 the discharge
of effluents from wastewater treatments in the village of Palavas into Grec lagoon was
an additional improvement for this lagoon.

Ayrolle and Bages-Sigean lagoons are connected to the sea through a natural
and artificialized inlet, respectively. In contrast, Méjean and Grec lagoons, both close
to Montpellier city, only communicate indirectly with the sea through the Rhone-to-
Séte canal. The West part of the Méjean lagoon (MEW) and the Grec lagoon (GRC) are

among the most heavily eutrophized lagoons from the French Mediterranean coast.
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Table 2-1 Characteristics of the four lagoons used to illustrate our study. Trophic status are specified from Souchu et al. 2010. * In the Bages-Sigean lagoon,
nutrients (N, P) from waste water treatment plant (WWTP) were estimated in 2002 and 2009 directly by the Parc naturel regional de la Narbonnaise PNR
(2011), in MEW and GRC nutrients from WWTP were estimated from the water agency data in 2003 (Cépralmar et al. 2006) and 2010 (Meinesz et al. 2013)

Lagoon Ayrolle Bages-Sigean Grec Méjean

Sector Bages South, Bages Middle, Bages North Me¢jean West, Méjean East
Code AYR BGS, BGM, BGN GRC MEW, MEE
Trophicstatus | Oligotrophic | Oligotrophic, Mesotrophic, Eutrophic |- Hypertrophic | Hypertrophic
Watershed Area (km®) 34.7 466.8 661.9 661.9

Lagoon Area (km’) 13.4 37.7 12 72

Volume (10° m’) 9.9 48.2 0.7 4.1

Mean depth (m) 0.7 1.5 0.5 0.7
Connection to the sea Direct: natural permanent inlet Direct : permanent inlet Indirect Indirect

Main freshwater sources Temporary resurgence, wetland Intermittent streams, canals River, canal Canal

Main managementactions | 2003,2005,2009 | 2005,2009 o 2005
Estimation of domestic nutrient inputs*:

N (t N.y'l) before - after management actions - 291-43 1435.5-117.5

P (tP.y") before - after management actions - 47-45 1232-6.6
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Bages-Sigean lagoon comprises three different sub-basins with different degrees of
confinement (Fiandrino et al., 2017) with the Northern sector (BGN) being most
confined and used to be exposed to high nutrient loading from waste water discharges
(Ifremer, 2007). At the start of the re-oligotrophication trajectories the trophic status of
BGN was classified as a meso-to eutrophic, while the states of MEW and CRC were
classified as hypertrophic (Souchu et al., 2010).

Monitoring methods

° Water column measurements

Sampling methodology and analyses of the water column variables were
consistently the same during the entire monitoring period 1998-2015. We considered
seven variables from the database: the turbidity (TURB), the concentrations of
chlorophyll a (Chla), total nitrogen (TN), total phosphorus (TP) and the concentrations
of ammonium (NH4), nitrate plus nitrite (NO3_NO2) and phosphate (PO4). Sampling
was carried out three times (i.e., once a month from June to August) every year at one
station per lagoon sector (see Table Al in Annex 1). On each date, water was collected
with 2 L polypropylene bottles. Turbidity was measured in the laboratory with an optic
turbidimeter (2100N IS turbidimeter ISO 7027). Chlorophyll a concentration, used as a
proxy for phytoplankton biomass, was measured by spectrofluorimetry (Neveux &
Lantoine, 1993). Filtration, conservation and analysis of chlorophyll a concentrations
were performed following the methods described in Bec et al., (2011), and nutrients

concentrations were measured following the analytical protocols described in Souchu

etal., (2010).

e Benthic vegetation monitoring

The monitoring surveys were conducted every 3 or 4 years according to the
lagoons, between 1998 and 2015. Macrophyte samplings were performed at benthic
stations (the number of benthic stations and sampling frequency for each lagoon sectors
is available in Table Al in annex 1. Macrophyte sampling campaigns were carried out
in late spring or early summer during the maximal growth and production rates. The

benthic stations were located following a regular systematic grid with one station for
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every 100 hectares for large lagoons (surface area exceeding 1000 hectares) and one
station for every 50 hectares for smaller lagoons. All benthic stations were sampled by
scuba diving for the deepest lagoons and by snorkeling for the shallowest lagoons. The
total vegetation cover was estimated visually at each benthic station. The method to
estimate the contribution of the different species in the assemblages changed during the
monitoring program. Thus, either the biomass of the different species were measured in
the laboratory or an estimation of the species cover directly in the field was used for the
periods 1998-2006 and 2007-2015, respectively (see Annex 1 for more details of the
methodology).

At each benthic station, macrophyte samples were collected and identified more
precisely in the laboratory. Macrophytes were sorted and identified using a binocular
microscope and a light microscope. The taxonomic resolution of macrophyte
determinations was done at the species levels when it was possible. Taxonomic
nomenclature followed AlgaeBase (Guiry & Guiry, 2016) and World Register of
Marine Species (WoRMS Editorial Board, 2016).

e Sediment measurements

Sediment cores were sampled by scuba diving (in late spring or early summer) at
each benthic station with a frequency of once every 5 or 6 years from 1999 to 2012.
The first centimeters (0-5 cm) of the sediment were collected and then sifted through a
2 mm sieve (Ifremer et al., 2000). Organic matter content (OM, expressed as a % of dry
sediment weight) was calculated as the loss of weight on ignition of 20 ml of dry
sediment being placed into a muffle furnace at 450°C during 12 hours. Total nitrogen
in the sediment (TNsed) was analyzed with a Thermoquest CN 2100. Total phosphorus
in the sediment (TPsed) was measured through colorimetry as phosphate (Souchu et al.,
2010) after dissolution and hydrolysis. Therefore, sediment samples were mixed with a
solution of nitric, hydrofluoric and perchloric acids. The solution obtained was then
evaporated and dissolved in hydrochloric acid. TNsed and TPsed concentrations were

expressed in g kg”! and mg kg! dry sediment respectively, (precision 5 %).
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Presence-absence data for each species were used for the macrophytes, due to the
heterogeneity of the sampling methods. In addition, a supplementary variable labelled
as bare sediment was introduced to characterize the sediment without macrophytes. The
relative frequencies for the different species (including bare sediment) were calculated
by dividing the number of occurrences by the total number of benthic stations in each
lagoon sector at each sampling year.

The water-column samples were not collected exactly at the same period as the
macrophyte samples thus it would not have been correct to directly associate the
macrophyte data with the environmental variables. We preferred to assumed that the
presence-absence of a given species in a sector is not exclusively explained by the
environmental condition of the sampling year “y”, but also by the condition prevailing
during the previous years (particularly for perennial species). Therefore, the

macrophyte samplings of the year “y” were associated with the mean summer values of

each environmental variable integrated over a period of 3 years (y, y-1, y-2).

STATICO analysis

We used the multitable analysis method STATICO (Simier et al., 1999;
Thioulouse et al., 2004) in order to analyze the temporal dynamics of lagoon
macrophytes communities under changing water-column conditions. For each sampling
year (y ranging from 1 to 16 from 1998 to 2015, K = total number of years equal to 16),
a pair of two tables was created, i.e., a table with columns for the 7 environmental
variables (Y) and another table with (X) columns for the 105 species and the additional
variable bare sediment. A list of the 17 most frequently occurring species (occurrence
> 5 % in the grand ensemble of all samples) is presented in Table 2-2. The rows of the
28 sampled lagoon sectors are in row for both Y and X tables (Figure 2-2). The set of
the K=16 pairs of tables was subjected to STATICO analysis (Figure 2-2). The
STATICO method involved three steps (Figure 2-2), i.e., (1) each environmental tables
is first analyzed using a principal component analysis (PCA) for the environmental
tables and a correspondence analysis (CA) for the species tables; (2) each pair of tables
is linked by a co-inertia analysis (Dolédec & Chessel, 1994) which provides an average

image of the common structure (species-variables cross table Z for each year); (3)
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Partial Triadic Analysis (PTA) is used to analyze the series of 16 cross tables. The PTA
itself, is a three-step procedure, namely the interstructure, the compromise and the
trajectories analysis. The interstructure step summarizes the global structure and the
relationship between the tables and compute coefficients characterizing the importance
of each table. The compromise step computes a weighted mean of the K cross tables
(using the coefficients computed at the interstructure step) and gives a picture of their
common structure. The compromise can be considered as a factorial presentation of the
ecosystem state space for the collection of coastal lagoon sectors included in the
analysis. Hence, species composition of the assemblages and environmental variables
can be plotted for the different samplings in the STATICO compromise factor map, a
space of n dimensions, hereafter referred to as Compromise, allowing an analysis of
trajectories in the different lagoon sectors. Hence, it is possible to depict the temporal
dynamics of the species-environment co-structure (trajectories) and interpret them in

terms of changes of the ecosystem state.

Study of re-oligotrophication trajectories in four case study lagoons

The seven water-column parameters (TURB, CHLa, TN, TP, NH4, NO3 NO2,
and PO4) of the four selected lagoon sectors (AYR, BGN, GRC, MEW) were compared
before and after implementation of the main management actions, using the non-
parametric test of Wilcoxon. For the sediment, Kruskal-Wallis and pairwise Wilcoxon
tests were used to identify significant differences of organic matter (OM), total nitrogen
(TNsed), total phosphorus (TPsed) between lagoon sectors and periods, respectively.
The individual re-oligotrophication trajectories of the four selected lagoon sectors have
been selected and plotted in the Compromise built from the collection of 28 lagoon

sectors (see above).

Study of re-oligotrophication trajectories in four case study lagoons

All analyses were performed using R software (version 3.1.1, R development
team, 2016). Calculations and graphs shown for the STATICO analysis were done using
ade4 package (Dray & Dufour, 2007).
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Figure 2-2 STATICO diagram, the data structure is a sequence of k pairs of ecological tables. The X and Y are the pairs
of tables of the species and environmental variables, respectively. Z is the cross tables, q the number of species, p the
number of environmental variables. 1- Principal Component Analysis (PCA) executed on each environmental tables and
Correspondent analysis (CA) executed on each table of species. 2- Co-inertia analyses allowing the link between the pairs
of CA, PCA, producing a sequence of cross tables. 3- Partial Triadic Analysis (PTA) is used to analyze this series. Three
main results are obtained from the analysis: the interstructure identifies the proximity between each pair of tables; the
compromise analysis gives an ordination of the environmental (red) and species (blue) variables on shared axes, and
represent the average species-environment variables across the years and show the stable part of these relationships; the
trajectories where the species and environmental variables for each years can be projected as additional element on the
compromise axes. Figure modified from (Kidé et al., 2015).
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Table 2-2 List of the 17 species and their abbreviation used in the multivariate analysis (STATICO).

Phylum Genus Species abbreviation Author citation
Chlorophyta  Acetabularia Acetabularia acetabulum — A. acetabulum (Linnaeus) P.C.Silva, 1952
Chaetomorpha  Chaetomorpha aerea C. aerea (Dillwyn) Kiitzing, 1849
Chaetomorpha linum C. linum (O.F.Miiller) Kiitzing, 1845
Cladophora Cladophora glomerata C. glomerata (Linnaeus) Kiitzing, 1843
Cladophora vagabunda C. vagabunda (Linnaeus) van den Hoek, 1963
Ulva Ulva clathrata U. clathrata (Roth) C. Agardh, 1811
Ulva intestinalis U. intestinalis Linnaeus, 1753
Ulva rigida U. rigida C. Agardh, 1823
Ulvaria Ulvaria obscura U. obscura (Kiitzing) P.Gayral ex C.Bliding, 1969
Valonia Valonia aegagropila V. aegagropila C. Agardh, 1823
Rhodophyta ~ Chondria Chondria capillaris C. capillaris (Hudson) M.J.Wynne, 1991
Gracilaria Gracilaria bursa-pastoris  G. pastoris (S.G. Gmelin) P.C. Silva, 1952
Gracilaria dura G. dura (C. Agardh) J. Agardh, 1842
Gracilaria gracilis G. gracilis (Stackhouse) M.Steentoft, L.M.Irvine & F. Farnham, 1995
Tracheophyta Ruppia Ruppia cirrhosa R. cirrhosa (Petagna) Grande, 1918
Zostera Zostera marina Z. marina Linnaeus , 1753
Zostera noltei Z. noltei Horneman, 1832

RESULTS

Statico analysis

Interstructure

The first two axes of the interstructure represented 29.6 % and 17.0 % of the
total variability, respectively. The 16 tables were positively correlated, i.e. all the years
were on the same side (positive values) along the first axis. The construction of the
compromise was thus justified. Among the 16 years, 2002, 2004, 2006 and 2013 were
the most important (highest cos? and weights) for defining the compromise. This means
that the relationship between environmental variables and assemblages of macrophyte

species were strongest during those years. (see Figure Al in Annex 2 for further details).

Compromise

Figure 2-3 shows the compromise factor map of the STATICO analysis. The
eigenvalues for the different factors are plotted in Figure 2-3a, which shows that the
first axis was clearly dominant, explaining 88.5 % of the total variability, the second
axis still explained 9.5 % of the total variability, while the following axes could be

neglected (i.e., less than 2% of the total variability explained).

88



Chapitre 11

N
a %
B3
<<
CHLa
TN
™ AXIS 1
TURBIDITY/
NH4
PO4
C
NO3_NO2 8
- 21885 %
o
©
o
©
N
o
<
&
Environment 9.5 %
o —_——
N
b 0
% 1 C. capillaris
2 C. vagabunda
3 C. linum
Bare sediment .
- V. aegagropila
h _marina
R. cirrohsg 1 2 ' ?)g?t; omerata
e\ U obacacy 2ulim axis 1
G. gracili U. clathrata — G. dura
. - G. bursa-pastoris
U. intestinalis
U. rigida
Species

Figure 2-3 Compromise factor map of the STATICO analysis taking into account the 28 lagoon sectors. (a)
Environmental variables (variable codes are indicated in the Material and method section) and (b) Projection of
the macrophyte species. (c) Eigenvalues barplot. The superimposition of the two maps provides information about
the stable part of the relationships between environmental variables and macrophytes species. The figure (b) has
been enlarged in order to give a better view of the species.

89



Chapitre II

Hence, hereafter, we will only use the first two axes and represent the STATICO space
as a plane. The projection of the environmental variables and of the macrophyte species
in the assemblage are shown in Figure. 2-3b and 2-3c, respectively. TN, TP, CHLa and
turbidty variability is shown along the first axis of the analysis (Figure 2-3b), with the
high values located on the left side and the low values on the right side of this axis. This
first axis represents, therefore, a trophic gradient with hypertrophic conditions on the
left and oligotrophic conditions on the right. Dissolved inorganic nutrient variability is
shown on the second axis, with high concentrations heading towards the bottom of the
graph. The projection of the species in the compromise (Figure 2-3c) shows that
macrophytes species were distributed along a trophic gradient. The green algae Ulva
intestinalis Linnaeus, Ulva rigida C. Agardh, Chaetomorpha aerea (Dillwyn) Kiitzing,
and the red algae Gracilaria gracilis (Stakhouse) M. Steentoft, L.M. Irvine & F.
Farnham were projected on the graph’s left side corresponding to high TN, TP, CHLa
concentrations and high turbidity whereas species such as the macroalgae Acetabularia
acetabulum (Linnaeus) P.C. Silva, Valonia aegagropila C. Agardh and the seagrasses
Zostera marina Linnaeus and Zostera noltei Horneman were projected on the right side,
corresponding to lagoon sectors with low nutrient and CHLa concentrations as well as
low turbidity (Figure 2-3c). The position of U. rigida corresponded to eutrophic
environments with high levels of dissolved inorganic nutrients concentrations. The
position of the variable bare sediment on the far-left of axis 1 indicates that absence of
macrophytes corresponded to hypertrophic conditions characterized by the highest
levels of TN and TP, CHLa and turbidity (cf. Figure 2-3b and 2-3c).

Re-oligotrophication trajectories of case study lagoons plotted in the compromise

The projection of the trajectories over time in the compromise, both for the
environmental conditions and the species compositions of the macrophyte assemblages
are provided for all studied lagoon sectors in the supplementary on-line material (Figure
A2 in Annex 2). We classified these trajectories into five different categories and
excluded one from the analyses (Table Al in Annex 2). We thus recognized
oligotrophic status for 9 lagoon sectors, including AYR; a re-oligotrophication
trajectory for 8 lagoon sectors, including BGN, MEW and GRC; persistent mesotrophic
status for 6 lagoon sectors; persistent eutrophic status for two lagoon sectors and a

eutrophication trajectory for only one lagoon sector.
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Figure 2-4 Trajectories of the STATICO analysis showing the temporal dynamics of (a) the
environmental parameters and (b) macrophyte species in the sectors AYR (blue dots), BGN (green
triangles), GRC (orange squares) and MEW (red crosses) on the compromise axes. For each sectors, the
sampling dates are linked by arrows indicating the direction of the trajectory over time.
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For the four selected-lagoon sectors these trajectories are represented in Figure
2-4. Table 2-3 provides average values and two-way comparisons for water-column
variables before and after the implementation of the management actions. In general,
our results confirm the occurrence of re-oligotrophication for Bages-Sigean North
(BGN), Grec (GRC) and M¢jean West (MEW), since the implementation of
management actions. During the entire monitoring period, Ayrolle showed the lowest
values for all these variables (e.g. TN, TP, CHLa, NO3 NO2, NH4, PO4, Turbidity),
confirming that it can be used as an oligotrophic reference state. Both MEW and GRC
can be characterized as hypertrophic before the on-set of re-oligotrophication, while
BGN was meso- to eutrophic (see Table 2-3). Before trying to combine the different re-
oligotrophication trajectories, we will discuss the trajectories for each lagoons
separately, illustrating them by time-series of water-column variables, vegetation cover
and biomasses (Figures 2-5 and 2-6).

The position of the oligotrophic Ayrolle lagoon (AYR) in the compromise was
systematically in the upper right part with positive coordinates for axes 1 and 2 (Figure
2-4a, 2-4b). The mean concentrations of TN and TP were 31.93 uM and 0.69 uM,
respectively. The mean concentrations of the dissolved inorganic nutrient were 0.49 uM
for NH4, 0.14 uM for NO3 NO2 puM and 0.10 pM PO4. In addition, low levels of
turbidity (1.53 NTU) and CHLa concentrations (1.07ug. L") were observed (Figure 2-
5, Table 2-3). Among years, the positions of the environmental variables and species
compositions of the submerged macrophyte communities in AYR showed minor
movements in the compromise factor map. This suggests that the environmental
variables and structures of the species assemblages were rather stable, showing only
small fluctuations over the study period (1999-2015). Such minor fluctuations were
indeed confirmed by very low standard deviations (SD) of water column variables
(Table 3). The species composition was also very constant, i.e. dominated by Z. noltei
and A. acetabulum, although total vegetation cover showed significant fluctuations (Fig.
6a). A minimum vegetation coverage of 41 % was observed in 2005 corresponding to
a biomass of Z. noltei of 62.2 + 76.7 g m, compared to a biomass of Z. noltei of 767 +
492 g m™ observed in 1999. Furthermore, Z. marina presence strongly fluctuated; i.e.,
it was observed in 86 % of the benthic stations in 2002 and was only observed in only

2 stations in 2005 and only one station in 2007 (number of benthic stations=14).
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In the following years (2007, 2010, 2013), the total vegetation cover and the frequency
of occurrence of Z. marina returned to values observed before 2005.

Before 2003, the Bages-Sigean North (BGN) lagoon sector was qualified as
meso- to eutrophic (see Table 2-1 and Table 2-3). In the STATICO compromise
analysis, this sector moved from slightly eutrophicated conditions (negative part of the
axis 1 and 2 of the compromise, close to the center of the compromise) towards
oligotrophic conditions close to those observed in Ayrolle (AYR). Before 2003, nutrient
concentrations in BGN sector were low compared to those observed in Méjean (MEW)
and Grec (GRC). Since the implementation of management actions for sewage
treatment in 2003, levels of TN, TP and PO4 decreased significantly (Wilcoxon test, p
<0.05), by 29 %, 58 % and 80 %, respectively. Simultaneously, CHLa decreased
significantly (Wilcoxon test, p < 0.05) by 50 % (Figure 2-5 and Table 2-3). In contrast,
dissolved inorganic nitrogen and turbidity showed no significant differences before and
after the implementation of management actions. Concomitantly with the changes in
the water-column we observed a change in the macrophyte community composition
over the study period. From 1999 to 2005, the vegetation was dominated by the species
Ulva rigida, Gracilaria gracilis, Gracilaria bursa-pastoris (S.G. Gmelin) P.C. Silva
and Cladophora vagabunda (Linnaeus) van den Hoek. The mean total vegetation cover
decreased from 89.1 £ 13.6 % in 2002 to 68.5 + 34.8 % in 2005 (Figure 2-6b). In 2005,
G. gracilis represented the highest average biomass of the sector (117 + 154 g m™?)
compared with C. vagabunda (6.1 £5.1g m™) and Z. noltei (4.8 £ 15.1g m). The same
year, the seagrass Z. noltei declined strongly and Z. marina disappeared. In addition, a
lack of vegetation was observed in some benthic stations. In 2007, a recovery of Z.
marina was observed in 2 stations and the occurrence of Zostera spp started to increase
and finally, in 2013, this genus was found at all the benthic stations. The mean cover of
Zostera spp also increased, showing mean value of 20.9 + 22.6 % and 34.4 +£30.4 % in
2010 and 2015, respectively. In 2013 and 2015, the total mean vegetation cover reached
more than 70 % (Figure 2-6b). Furthermore, the species richness increased from 4 to 12

species between 2005 and 2015.
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Table 2-3 Statistics of water column variables during the study (1999-2015): mean, standard deviation (SD), numbers
of values (N). The values before and after management actions were tested with a Wilcoxon-Mann-Whitney test
between 2 groups. In GRC, to compare the differences between the three periods a Kruskal-Wallis test then a pairwise
Wilcoxon test were used. The letters B (Before management actions), Al (After first management actions), A2 (After
a second period of management actions) indicate between which periods a significant differences were observed. Total

nitrogen (TN, uM), total phosphorus (TP, uM), Chlorophylle a (Chl a, ug.l_l), ammonium (NH4, uM), nitrate nitrite
(NO3_NO2, uM), phosphate (PO4, uM), turbidity (TURB, NTU). * indicated significant values (p < 0.05).

Variable lagoon  Years before/after MA Mean SD N p-value
AYR 31.93 11.14 49
BGN 1999-2003 B 54.42 14.99 12 <0.001*
2004-2015 Al 38.74 8.07 36
™ 1999-2005 B 216.30 80.90 19 <0.001*
GRC 2006-2009 Al 141.69 119.51 11 B-Al,B-A2, A1-A2
2010-2014 A2 55.56 21.60 15
MEW 2000-2005 B 333.80 110.08 16 <0.001%
2006-2015 Al 103.76 69.15 30
AYR 0.69 0.26 49
BGN 1999-2003 B 3.22 1.93 12 <0.001%
2004-2015 Al 1.34 0.60 36
TP 1999-2005 B 11.97 6.58 19 <0.001%
GRC 2006-2009 Al 6.21 6.49 11 B-Al, B-A2
2010-2014 A2 3.47 2.17 15
MEW 2000-2005 B 19.22 1.58 16 <0.001%
2006-2015 Al 7.87 5.41 30
AYR 1.07 0.83 49
BGN 1999-2003 B 7.16 5.56 12 0.004%
2004-2015 Al 3.58 3.42 36
Chla 1999-2005 B 128.05 85.28 19 <0.001*
GRC 2006-2009 Al 52.25 105.94 11 B-Al, B-A2
2010-2014 A2 7.08 6.63 15
MEW 2000-2005 B 184.47 130.53 16 <0.001*
2006-2015 Al 19.79 28.14 30
AYR 0.49 0.29 49
BGN 1999-2003 B 0.85 0.99 12 0.125
2004-2015 Al 0.61 0.84 36
1999-2005 B 20.67 24.14 19 0.002*
NH4
GRC 2006-2009 Al 36.03 42.65 11 B-A2, A1-A2
2010-2014 A2 1.12 1.53 15
MEW 2000-2005 B 1.90 3.40 16 0.230
2006-2015 Al 1.68 3.23 30
AYR 0.14 0.12 49
BGN 1999-2003 B 0.45 0.76 12 0453
2004-2015 Al 0.38 0.45 36
- *
NO3 NO2 1999-2005 B 4.638 5.06 19 <0.001
- GRC 2006-2009 Al 5.20 5.42 11 B-A2, A1-A2
2010-2014 A2 0.22 0.19 15
MEW 2000-2005 B 0.41 1.58 16 0,390
2006-2015 Al 0.28 0.32 30
AYR 0.10 0.15 49
BGN 1999-2003 B 1.47 1.61 12 0.005%
2004-2015 Al 0.29 0.49 36
1999-2005 B 2.25 5.06 19 0.007*
PO4
GRC 2006-2009 Al 0.63 1.21 11 Al-A2
2010-2014 A2 1.17 1.23 15
MEW 2000-2005 B 1.59 6.36 16 0.090
2006-2015 Al 2.41 1.69 30
AYR 1.53 1.26 49
BGN 1999-2003 B 2.74 1.41 12 0.088
2004-2015 Al 3.52 1.80 36
TURB 1999-2005 B 22.43 12.19 19 0.003*
GRC 2006-2009 Al 23.32 32.26 11 B-A2
2010-2014 A2 8.26 5.49 15
2000-2005 B 27.11 12.79 16 .
MEW 2006-2015 Al 15.00 11.60 30 0.001
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Figure 2-5 Time courses of (a) total nitrogen (TN), (b) total phosphorus (TP), (¢) Chlorophyll a (Chla),
(d) ammonium (NH4), (e) nitrate plus nitrite (NO3_NO2) and (f) phosphate (PO4), between the summers
of 1999 and 2015 for AYR (blue dots), BGN (green triangle), GRC (orange squares), and MEW (red
crosses). For each graph, the LOESS regression line for each sector is reported.

95



Chapitre II

Before 2005, M¢jean (MEW) and Grec (GRC) lagoons were clearly qualified as
hypertrophic. The first sampling years of MEW and GRC were projected to the left-
most side of the compromise (negative coordinates on the first axis) both for
environment and species composition (Figure 2-4a, 2-4b). Nevertheless, a strong
difference was observed between MEW (positive values on the the 2" axis before 2006)
and GRC (systematically negative values on the 2™ axis). This difference was related
to the absence of submerged aquatic vegetation (bare sediments) and higher
concentration of CHLa in MEW before 2006 and to particularly high values of
dissolved inorganic nitrogen in GRC (cf. Figure 2-3 and Figure 2-5). After 2006, MEW
moved from positive values on the second axis to negative values and on the first axis
it moved to the right achieving low negative values close to the center of the
compromise. GRC positions conserved negative coordinates on both axes but also
moved to positions closer to the center of the compromise (Figure 2-4a, 2-4b). After
2005, in both lagoons, TN, TP and CHLa dropped significantly (Wilcoxon test, p
<0.05), i.e., by more than 55 %, about 60 % and more than 79 %, respectively (Table
2-3). The turbidity level also showed a significant change after 2005 with a decline from
224 NTU and 27.1 NTU, in GRC and MEW, respectively, to about 15 NTU (Wilcoxon
test, p <0.05).

In MEW the move from the upper left towards the center of the compromise
analysis (Figure 2-4) corresponded to a change from non-vegetated, i.e. bare sediment,
to a macroalgal community composed of the genus Ulva, Gracilaria and Chaetomorpha
(Figure 2-7a). No submerged vegetation was observed in 2001 and 2006, only some
thallus of Ulva clathrata (Roth) C. Agardh and Gracilaria gracilis were present in one
station in 2004 (Figure 2-7a). In 2009, an emergence of species was observed with a
mean total vegetation cover higher than 60 % (Figure 2-6d). U. rigida was the dominant
species (mean cover = 56.9 £ 26.6 %) followed by G. gracilis (mean cover = 5.3 +10.4
%) (Figure 2-7a). From 2009 to 2015, the mean cover of U. rigida declined by more
than 90 %. In 2012 and 2015, Gracilaria spp and Chaetomorpha aerea became the
dominant species. The red algae Chondria capillaris (Hudson) M.J. Wyne and Solieria
chordalis (C. Agardh) J. Agardh also emerged in 2015. In 2015, macrophyte species
were present in all the benthic stations. Between 2009 and 2015, the species richness

increased from 5 to 9 species.
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Figure 2-6 Time course of the mean total vegetation cover in (a) AYR, (b) BGN, (¢) GRC and (d) MEW.
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Box and whiskers plots from spring data in all benthic stations. The whiskers represent the 5 "and the 95
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percentiles, the outer edges of the boxes represent the 25 and 75 percentiles, and the horizontal line
within the boxes represents the median. The diamond symbol represents the mean.

The GRC sector followed a trajectory from the bottom left up toward the center
of the compromise (Figure 2-4a, 2-4b). Submerged aquatic vegetation was present
during the entire monitoring period. It was dominated by macroalgae although showing
important fluctuations of the mean vegetation cover (Figure 2-6¢, 2-7b) and biomass.
From 1999 to 2009, the green algae Ulva rigida and also Ulva clathrata were the only
species observed in the GRC (Figure 2-7b). In 1999, the mean vegetal cover of U. rigida
was 95 £ 8.66 % for all benthic stations associated with a high average biomass (141 +
117.6 gm™). In 2001, a very important decrease of the average biomass (46 + 130 g m
%) and the mean cover (15.7 + 22.4 %, Figure 2-7b) of U. rigida was observed.
Afterwards, the mean total cover increased in 2004 and in 2006 and dropped once again
in 2009 to reach 20.4 = 27.1 % (Figure 2-7b). Important reductions of nutrient loads
were realized in two steps, i.e., in 2005 and in 2009. An important change of the
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macrophytes community was observed in 2012 with the decline of U. rigida (mean
cover: 3.2 = 6.3 % in 2012) and the appearance of 3 new species: the red algae
Gracilaria bursa-pastoris, Gracilaria gracilis and the green algae Chaetomorpha aerea
(Figure 2-7b). In 2012, G. gracilis and C. aerea were dominant with a mean cover of

36.2 +£22.6 % and 12.2 = % 6.3, respectively. Ulva clathrata had a mean cover of 5.7
+11.6 %.
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Figure 2-7 Time course of the mean cover of macrophytes species in (a) MEW and (b) GREC.
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Averaged over the entire period, OM content was lowest in AYR and highest in
GRC, i.e.,3.0 £ 1.6 % (mean = sd) and 11.0 £ 2.0 %, respectively (Kruskal-Wallis test,
p <0.05). TNsed and TPsed were lowest in AYR, i.e. 0.81 £ 0.53 gkg™!' and 268 + 79.5
mg kg'!, respectively, and highest in MEW, i.e. 3.94 = 0.89 g kg'! and 869 + 99.57 mg
kg'!, respectively (Kruskal-Wallis test, p <0.05). Between 1999 and 2010, we observed
a decrease of about 25-30 % TPsed in AYR and BGN, i.e. from 313.8 + 78.2 mg kg'!
to 220.7 = 79.3 mg kg'!, and from 518.9 = 110.7 mg kg™ to 384.6 + 86.3 mg kg,
respectively (Wilcoxon test, p < 0.05). During the entire study period, OM content, and
TNsed did not vary significantly in the 4 studied lagoons and TPsed showed no
significant variation in MEW and GRC. Despite the fact that organic matter (OM) and
N (TNsed) and P (TPsed) contents of sediments are important features for
understanding re-oligotrophication trajectories, we were not able to include these in the
STATICO analyses, because the monitoring of these data was less frequent and often

not concomitant with the macrophyte observations.

DISCUSSION

For decades, several French Mediterranean lagoons were subjected to large
amounts of nutrients coming from direct point discharges (e.g. seawage, industries) and
diffuse sources (e.g. agriculture), which caused dramatic degradations of the aquatic
communities, especially for benthic macrophytes. During the last 17 years and
especially since the beginning of the 21 century, the local water authorities started
rehabilitation works consisting in the treatment and/or displacement of several pollution
sources in order to reduce the nutrient inputs into the lagoons. These management
actions have led to an improvement in water quality in several cases (Derolez et al.,
2013; Sargian et al., 2013; Ifremer, 2014). Our study, based on environmental and
macrophytes data, allowed us to (1) to determine the general patterns (i.e., compromise)
of the relationships between 7 water-column parameters (TN, TP, CHLa, Turb, NH4,
NO3 NO2, NH4, PO4) and macrophyte assemblages in 21 Mediterranean lagoons and
(i1) to have a better understanding of the trajectories in terms of the aquatic vegetation

succession during the water-column oligotrophication processes.
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Under oligotrophic conditions, Mediterranean lagoons are characterized by
highest species richness and dominated by perennial macrophytes such as the
macroalgae Acetabularia acetabulum and Valonia aegagropila and seagrasses (Zostera
marina and/or Zostera noltei). Thanks to their ability to absorb nutrient in the sediment
with their root system, seagrasses are particularly adapted to low nutrient levels in the
water-column (Hemminga & Duarte, 2000; Larkum et al., 2006) . Under more eutrophic
and in nearly hypertrophic conditions these lagoons are dominated by free-floating
macroalgae such as Ulva spp, Gracilaria spp and Chaetomorpha area. Worldwide,
these species have been shown to usually bloom in response to increased anthropogenic
nutrient inputs to coastal waters worldwide (Schramm & Nienhuis, 1996; Kennish &
Paerl, 2010). The high affinity of Ulva spp for nitrate (NO3") and ammonium (NH4")
and high growth rates give them a competitive advantage compared with more slowly
growing species as seagrasses for example (Pedersen & Borum, 1997). Under
hypertrophic conditions with continuously high nutrient inputs, phytoplankton is often
the main primary producer, preventing macroalgal growth due to shading (Sand-Jensen
& Borum, 1991; Duarte, 1995). This was clearly the case for the M¢jean lagoon before
2006. Hence, this is also consistent with the schematic model of Schramm (Schramm
& Nienhuis, 1996; Schramm, 1999) and in situ observations made by several authors in
lagoons and more generally in coastal ecosystems (Sand-Jensen & Borum, 1991;
Duarte, 1995; Burkholder et al., 2007; Viaroli et al., 2008; Le Fur et al., 2017).
Nevertheless, intense eutrophication is not always associated with macroalgal decline
(De Vries et al., 1996; Cebrian et al., 2014). For example, in more shallow lagoons, the
effect of shading by phytoplankton is reduced and high flushing in lagoons with short
residence times may restrict phytoplankton biomass to accumulate. This appears to be
the case for Grec lagoon where hypertrophic conditions co-occur with a predominance

of macroalgae.
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In a more original way, we attempted to describe a general pattern for a re-
oligotrophication trajectories all the way from hypertrophy to oligotrophy. Such a
complete trajectory that was not observed for a single lagoon in our database, can be
inferred by combining trajectories observed in the compromise factor map for different
lagoons (cf Figure 2-4). Hence, we propose a conceptual scheme in Figure 2-8 based on
our recognition of attraction basins (Walker et al., 2004) for different ecosystem states,
each characterized by different macrophyte assemblages, and a re-oligotrophication
trajectory with regime shifts between states, that is explained hereafter. The conditions
in the hypertrophic Méjean lagoon before the reduction of the nutrient loading, were
characterized by bare non-vegetated sediments and high phytoplankton densities
reflected by high chlorophyll a concentrations, high TN and TP and high turbidity. This
corresponds clearly to an attraction basin (Figure 2-8) as has been described for
hypertrophic lakes by Scheffer et al. (1993), where high turbidity in the water column
results in insufficient light for benthic macrophytes. On the oligotrophic side, an
attraction basin based on rooted angiosperms (seagrasses) and perennial macroalgae
such as Acetabularia acetabulum and Valonia aegagropila (Figure 2-8) is exemplified
by Ayrolle lagoon (AYR). This lagoon exhibited small fluctuations both for the water-
column variables and macrophyte composition. Stronger fluctuations occurred for
vegetation cover, particularly for Zostera spp showing a decline of the coverage
between 2002 and 2005 followed by a rapid recovery (Figure 2-6). These variations
show that the concept of an attraction basin describes the ecosystem state better for
these oligotrophic conditions than stable equilibrium. The variations may be linked to
natural changes (e.g. climatic variability) or to occasional and short-term pressure on
this lagoon.

Shortly after the reduction of the nutrient loading, a regime shift was observed
for the hypertrophic Méjean lagoon from the bare non-vegetated sediments,
phytoplankton-dominated state to a dominance of opportunistic macroalgae.
Chlorophyll a concentration decreased by one order of magnitude (cf. Table 2-3) and
changes of phytoplankton composition from picoeukaryotic Diatoms towards Green
algae dominance (e.g. small Chlorella-like algae) and Dinophytes have been described

by Leruste et al. (2016). The first species to spread out after the nutrient loads reduction
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was Ulva rigida and later came other species such as Gracilaria spp, Chaetomorpha

spp, Chondria capillaris and Solieria chordalis (see Figure 2-7).
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Figure 2-8 Illustration of ecological regime shifts along re-oligotrophication trajectories in coastal lagoons.
Circles represent three basins of attraction (phytoplankton, opportunistic macroalgae, perennial macroalgae
and angiosperms). The ball represents the possible ecosystem states with different vegetation assemblages
according to the environmental conditions and variability in state space. The trajectory is the temporal sequence
of states. The ball moves between basins of attraction following changes in nutrient concentration. The
sequence during re-oligotrophication is characterized by a) (black arrow) a shift between phytoplankton and
opportunistic macroalgae, b) (dashed grey arrow) a shift from opportunistic macroalgae and perennial
macrophytes. The second regime shift was therefore not observed in our study. (Inspired from Tett et al. (2013).
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In the shallow hypertrophic Grec lagoon Ulva rigida was present, albeit at
fluctuating densities, throughout the entire 15-year period (see Figure 2-7). Hence, a
third basin of attraction in these coastal lagoons corresponds to a dominance of
opportunistic macroalgae. However, the factors driving which macroalgal species will
bloom are still unclear. Thus, it is uncertain whether different secondary attraction
basins exist within the macroalgal attraction basin. Studies on nitrogen nutrition and
growth of Ulva and Gracilaria species, however, indicated differences between these
genera. Ulva species have higher photosynthetic and growth rates and take up nitrogen
more rapidly than Gracilaria (Fujita, 1985; Anderson et al., 1996). Ulva has a limited
capacity to store nitrogen and depends on a constant high ambient concentration to
sustain high growth rates. Conversely, Gracilaria maintains a high growth rate even
when ambient nitrogen levels are low, can store nitrogen for longer and can persist when
nitrogen levels are low or only sporadically high but its optimal growth rate is lower
than Ulva (Ryther et al., 1981; Bird et al., 1982; Rosenberg & Ramus, 1982; Anderson
et al., 1996). Futhermore, the increasing PO4 availability could also favour Gracilaria
as it may increase its photosynthetic rate (Garcia- Sanchez et al., 1996). Thus with its
ability to take up lower levels of nitrogen and to store it for long periods, Gracilaria
should have a competitive advantage over Ulva when the nitrogen concentrations
decrease (and become limiting factor for Ulva).

After nutrient reduction, the trajectories of the three degraded lagoon sectors
illustrated in our study (BGN, MEW, and GRC) were all directed towards oligotrophic
conditions as observed in Ayrolle lagoons (Figure 2-4). Placed hypertrophic and
oligotrophic conditions end to end, we postulate that the general pattern for re-
oligotrophication in Mediterranean coastal lagoons is described by the following
sequence, i.e. (i) bare non-vegetated sediments, phytoplankton-dominated state >
regime shift > (ii) opportunistic macroalgae > regime shift > (iii) seagrass and perennial
macroalgae dominated state (Figure 2-8). However, we did not observe the latter regime
shift for Méjean and Grec lagoons, which remained in the macroalgal dominated state.
The studied 10-years re-oligotrophication trajectory was probably not sufficiently long
enough for these lagoons that had been very strongly impacted by nutrient-
overenrichment during decades. In contrast, in the North sector of the Bages-Sigean
lagoon (BGN), we observed a shift from an opportunistic macroalgae assemblage (e.g.
Gracilaria spp., Ulva spp.) before 2005 to a system dominated by Zostera species.

Nevertheless, in this sector Z. noltei had never completely disappeared and, therefore,
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one could argue that it rather corresponds to a resilience of the seagrass dominated state
than to a regime shift.

When a system is resilient, it tends to stay in its attraction basin if the threshold
of forcing or disturbance is not exceeded. An ecosystem can be resilient both in
degraded or non-degraded states. In this study, we thus observed for two lagoons (AYR
and BGN) a case of resilience of the angiosperm-dominated state. Similar examples of
resilience have been observed in Thau lagoon (Plus et al., 2003) and Biguglia lagoon
(Pasqualini et al., 2017), where the aquatic angiosperms naturally recovered within one
year after a dystrophic crisis (so-called malaigue in Mediterranean lagoons)and
relatively shortly (4-5 years) after improvements in sewage treatment and hydrological
management, respectively. On the other hand, the macroalgal-dominated state seems
also very resilient both with respect to shifts towards the phytoplankton-dominated state
and the angiosperm-dominated state, forced by eutrophication and oligotrophication,

respectively.

The definition of “Recovery” has been well defined for management purposes
as a return towards undisturbed system state once the pressure has been reduced or
eliminated (Tett et al., 2013). It is the process of an ecosystem regaining its composition,
structure and function relative to the levels identified for the reference ecosystem
(McDonald et al., 2016). As noted by Lotze et al. (2011), “the aim might be to recover
a population or an ecosystem to pre-disturbance conditions or its “natural” state
before human disturbance”. However, in many studies (as in our case) the historical
baseline is not known owing to the lack of historical data. We thus assumed in our study
that for the recovery target we may use the oligotrophic Ayrolle lagoon as a reference
site. Therefore, management is aiming at pursuing re-oligotrophication trajectories.
However, we have to be careful with the choice of this recovery target because, as
according to the trophic classification of Nixon (1995), some coastal lagoons naturally
fall within the range of eutrophic, mesotrophic or oligotrophic conditions according to
their natural conditions of nutrient inputs and the residence times. Therefore, for some

lagoons it will probably never reach oligotrophic conditions. For those lagoons where
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a return to oligotrophic conditions is possible, the recovery of perennial macrophytes
will probably be a long process. Hence, long-term monitoring is still needed to see if
the system is able to recover by itself after reduction of nutrient loading without a need
for additional measures (De Wit et al., 2017). However, several author have suggested
that most of ecosystem showed partial recovery and that time lag or hysteresis can delay
the response to recover even after the reduction or the suppression of the pressure
(Duarte et al., 2015).

Nutrient reduction plans have often failed to return coastal ecosystems to the
pre-disturbance state due to hysteresis and shifting baselines (Duarte et al., 2015). As
showed in our results, high internal nutrient loads have accumulated in the sediment
during eutrophication. However, we only observed a reduction of TP, but not of TN in
the sediment over the study period. The continuing nutrient fluxes from the sediment
would support phytoplankton growth (Richardson & Jergensen, 1996) or macroalgal
growth, thus delaying the recovery process. However, following the reduction of
external nutrient loading, the decrease of phytoplankton biomass increase the light
availability for benthic primary producers. Therefore, macrophytes once again become
important and can accelerate the recovery process by reoxygenating the sediment,
intercepting the sediment-water column nutrient flux and temporarily retaining
nutrients in plant biomass (McGlathery et al., 2007).

According to Duarte et al. (2015) recovery is believed to be dependent also on
the connectivity between the degraded recovering and adjacent healthy ecosystems.
Connectivity would allow the supply of propagules and colonizers (Pratt, 1994) and
will also impact other functional aspects through its influence on the resilience of
ecosystems (Elliott et al., 2007).

In addition to internal loading and the lack of connectivity with healthy
ecosystems, other factors can also limit the recovery, as nutrient inputs from diffuse
sources (e.g. agriculture), which are still difficult to evaluate and manage. Hence,
diffuse nutrient sources still contribute to maintaining eutrophic conditions in several
lagoons. In addition, Grec and Méjean lagoons are not directly connected to the sea but
received nutrient-rich waters from a canal (Rhone to Sete canal). This context will not
help these lagoons to recover fastly. Furthermore, coastal lagoons can be highly
impacted by chemical contaminants (Munaron et al., 2012) and some of these
compounds can impact the photosynthesis and the growth of macrophytes (Haynes et

al., 2000; Chesworth et al., 2004). Physical factors such as sediment resuspension can
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also limit the recovery, by maintaining low water transparency and limit light
availability for macrophytes. Dense seagrass meadows are known to stabilize the
sediment by dissipating wave energy and promoting particle trapping and water clarity
(Hemminga & Duarte, 2000; Carr et al., 2010). But in the absence of vegetation, the
sediment resuspension and consecutive high turbidity will limit the reestablishment of
these rooted macrophytes. In addition, the historical states of the Méjean and Grec
lagoons are not known. We do not know if rooted macrophytes were initially present in
all the stations of these lagoons. A recent study tested the potential presence of Z. noltei
in the Méjean lagoon simulating oligotrophic conditions of the water column. They
showed that several areas of this lagoon were not able to harbor this species in relation
to the wind and the bottom shear stress (Ouisse et al., 2014c). This highlights that, when
the historical state of an ecosystem is unknown, the desired state may not be reached

due to natural conditions even when the pressure have been removed.
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METABOLISME ET FLUX DE NUTRIMENTS
DES COMMUNAUTES BENTHIQUES
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lll.1 Contexte général et résumé

Dans les chapitres précédents, nous avons pu montrer que la structuration des
macrophytes benthiques dans l'espace et dans le temps était liée aux conditions
environnementales. Bien plus que des indicateurs d'état, les macrophytes benthiques en
milieu lagunaire pourraient également jouer un rdle dans le processus
d'oligotrophisation. En effet, ces producteurs primaires pourraient d'une part participer
a la régulation des concentrations en nutriments dans l'eau en utilisant l'azote et le
phosphore disponible dans le milieu (McGlathery et al., 2007) et d'autre part limiter la
turbidité en participant a la stabilisation du sédiment, comme cela a déja ét¢ démontré
pour les herbiers de phanérogames marines (Ganthy et al., 2011). Afin de tester cette
hypothése, six communautés benthiques caractéristiques des différents stades du
processus d'oligotrophisation ont été suivies pendant un an: trois communautés
appartenant au bassin des macroalgues opportunistes (Ulva rigida, Gracilaria sp. et
Chaetomorpha aerea.) et trois communautés appartenant au bassin des especes
pérennes (Zostera marina, Zostera noltei et Halopithys incurva). Les flux benthiques
d'oxygene, de carbone, d'azote et de phosphore des différentes communautés suivies
ont été estimés a partir d'incubations in sifu. Cette méthode, couramment utilisée
(Viaroli et al., 1996; Martin et al., 2007; Ouisse et al., 2014b par exemple), est basée
sur la mesure des concentrations initiales et finales (apres 1 a 2 heures) dans un systéme
clos équipé d'une pompe. Une augmentation de la concentration d'un élément au cours
du temps, correspond ainsi a une production de cet élément par la communauté. Au
contraire, la diminution de la concentration d'un élément entre le début et la fin
correspond au piégeage de 1'é1ément suivi.

Dans un premier temps, nos résultats ont permis de mettre en évidence des flux
benthiques plus importants pour les espéces éphémeres, quels que soient la saison et
l'¢lément suivi. En effet, le métabolisme et les demandes en azote et en phosphore de
ces espéces sont souvent plus importants que les especes pérennes. Dans un contexte de
restauration et de limitation forte des apports d'azote et de phosphore externe, le
sédiment semble étre la source principale de nutriments pour les producteurs primaires

dans le systéme. Cette hypothése a déja ét¢ émise par Leruste (2016) pour expliquer le
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changement des communautés phytoplanctonniques au cours du processus
d'oligotrophisation. Cette hypothése semble aussi concerner les macrophytes
benthiques pour lesquelles les besoins en azote et phosphore ne peuvent pas étre
soutenus par les concentrations dans la colonne d'eau. Le développement des
macrophytes benthiques auraient ainsi un réle fonctionnel dans la restauration des
lagunes méditerranéennes, en interceptant les nutriments provenant de la
reminéralisation des nutriments avant que ces derniers soient disponibles dans la

colonne d’eau pour le phytoplancton.
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INTRODUCTION

In shallow coastal ecosystems, macrophytes including rooted
angiosperms and macroalgae, are often abundant and represent the main primary
producers (Sand-Jensen & Borum, 1991; Valiela et al., 1997; McGlathery et al., 2007).
These macrophytes play an important structural and functional role, since they support
biodiversity, provide food and shelter for many organisms (Jaschinski et al., 2008;
Ouisse et al., 2011b). They also provide support for epiphytic microalgae, which
contribute in many cases about 20-50 % of the total primary production of the benthos
(Hemminga & Duarte, 2000). Macrophytes also contribute to primary production and
biogeochemical cycles (Charpy Roubaud & Sournia, 1990; Plus et al., 2001; Gattuso et
al., 2006; Ouisse et al., 2011a) with community metabolism rates that typically exceed
those of the phytoplankton compartment (Borum & Sand-Jensen, 1996; McGlathery et
al., 2004). However, some hypertrophic systems occur in a phytoplankton-dominated
state and are thus an exception in this respect (Le Fur et al., 2017 — Chapitre 1 ; Le Fur
et al., soumis - Chapitre 2).

In coastal ecosystems, seagrasses are observed on a variety of substrates such as
sandy shores, mud flats and subtidal sandy sediments (Hemminga & Duarte, 2000;
Duarte, 2002; Green, 2003). Macroalgae, which are abundant in rocky shore habitats
can also form dense communities on sandy and soft muddy sediments (Middelburg et
al., 2005), particularly in coastal lagoons. The macrophyte distribution in coastal
lagoons is largely constrained by environmental factors such as salinity which
discriminate the macrophyte assemblages in oligo- and mesohaline environments from
those of poly- and euhaline environments. Other main factors include light and nutrient
availability (Le Fur et al., 2017 — Chapitre 1). The distribution of macrophytes along
the nutrient gradient is typically characterized by a dominance of slow growing species
such as seagrasses and perennial macroalgae in oligotrophic conditions (nutrient-poor
conditions) while fast-growing opportunistic macroalgae and phytoplankton dominate
in eutrophic and hypertrophic conditions (under nutrient-rich conditions) (Duarte, 1995;
Schramm & Nienhuis, 1996; Viaroli et al., 2008; Le Fur et al., 2017). The link between
high nutrient availability and increased dominance of ephemeral macroalgae suggests
that fast-growing species require high nutrient inputs to sustain their growth, while

large-sized and slow-growing species are better adapted to nutrient-poor conditions.
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Macroalgae located at the sediment-water interface have a high capacity for growth and
nutrient uptake (Viaroli et al., 1996). For these species, uptake rates are strongly
influenced by thallus morphology, a functional trait that determines the surface/volume
ratio, dissolved nitrogen concentrations in the seawater, and hydrodynamic flow. The
latter regulates the formation and thickness of the boundary layer surrounding the algal
thallus (Hurd & Stevens, 1997). Moreover, variation in nitrogen limitation among algal
species could be partly explained by species-specific differences in nitrogen
requirements and storage capacities (Pedersen & Borum, 1997). Seagrasses meadows
often develop in oligotrophic waters (Hemminga et al., 1995; Ruiz & Romero, 2003;
Lee et al., 2005) and sediment pore waters have often been considered as the main
source of nutrients for seagrasses (Terrados & Williams, 1997; Short & McRoy, 2009).
It is, therefore, generally assumed that the nutrient uptake by roots dominates over the
uptake by leaves (Carignan & Kalff, 1980). However, some studies, indicate higher
uptake affinities in leaves in comparison to roots (Stapel et al., 1996; Pedersen et al.,
1997; Sfriso & Marcomini, 1999; Touchette & Burkholder, 2000). Essential nutrients
for seagrass growth may be derived from decomposition of organic matter in the water
column and sediment (Holmer & Olsen, 2002; Kilminster et al., 2006). Seagrass litter
is likely the main organic source for regenerated nutrients in seagrass beds and nutrient
recycling within these beds can be accomplished through rapid in situ decomposition
of organic matter (Holmer & Olsen, 2002).

Submerged macrophytes have an impact on nitrogen and phosphorus dynamics
through uptake and nutrient storage capacity. Dissolved inorganic phosphorus
assimilated directly by macrophytes only comprises phosphate. Conversely, dissolved
inorganic nitrogen (DIN) exists in different forms comprising ammonium, nitrate and
nitrite. Ammonium is preferentially used by many primary producers. Nitrate may be
used as well, however, its uptake requires energy and it must be reduced to ammonium
for assimilation into structural biomass. Macroalgae and seagrasses are also able to take
up dissolved organic nitrogen (DON) compounds. This ability enables to short cut the
nitrogen recycling during organic matter degradation as it gives them access to
additional nitrogen resources. Hence, in oligotrophic environments, uptake of amino
acids by roots may provide seagrasses with a competitive advantage over macroalgae
(Vonk et al., 2008; Alexandre et al., 2015). Uptake and retention of nutrients by
macrophytes and the effects of primary producers on nitrogen losses from

denitrification are key regulators of nutrient fluxes across the sediment water interface.

114



Chapitre 111

A diel pattern driven by primary producer is generally observed, with a positive flux of
nutrients during dark and uptake during light because photosynthesis provides the
energy required for uptake and assimilation (Turpin, 1991; Eyre & Ferguson, 2002;
Eyre et al., 2011). Photosynthetic and respiratory activities of benthic macrophytes also
alter chemical conditions in the upper layers of the sediment (oxygen and dissolved
inorganic carbon concentrations, redox potential and pH levels) either by interactions
in the rhizosphere of the rooted angiosperms or by the impact of their metabolism on
the fluxes across the sediment water interface. Such biogeochemical interactions have
an impact on different sedimentary processes such as nutrient adsorption to particles,
ammonification, nitrification, denitrification and N»-fixation (Nielsen et al., 2004).
French Mediterranean coastal lagoons are characterized by a large panel of trophic
conditions ranging from oligotrophic to hypertrophic conditions. Accordingly, these
systems are dominated by different macrophyte communities (Le Fur et al., 2017 —
Chapitre 1). Benthic communities associated with primary producers will pay a key
role in the regulation of matter fluxes. We assume that the metabolism of benthic
communities dominated by primary producers will vary (i) among different
communities each characterized by different dominant species and (i) within
communities during the different seasons. The aim of the study is to measure the
seasonal variations of metabolism and nutrient fluxes of benthic communities
dominated by different macrophytes in lagoons having contrasting trophic level (from

oligotrophic to hypertrophic).

MATERIALS AND METHODS

The study sites included six French Mediterranean coastal lagoons located in the
Gulf of Lion (NW Mediterranean Sea, South of France, Figure 3-1). These lagoons are
characterised by a nanotidal regime and a shallow depth (mean depth < 2m) except in
the Thau lagoon where the depth can exceed 8 m for a large part of the lagoon.
Macrophyte diversity is relatively high due to huge natural and anthropic environmental
gradient between lagoons (Le Fur et al., (2017) — Chapitre 1). Low currents allow the

macrophyte to cover large soft bottom area all over the year. The six benthic
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macrophyte-sediment communities were studied in six lagoons: Bages, Ayrolle, Thau,
Ingril sud, Prévost and M¢jean lagoons (Figure 3-1). Zostera marina Linnaeus seagrass
community [Zm] was studied in an oligo-mesotrophic area located in the north part of
Bages at the benthic station 1 (Decimal degree (DD): 43.115899, 2.993179). Zostera
noltei Horneman seagrass community [Zn] was studied in the oligotrophic Ayrolle
lagoon at the benthic station 2 (DD: 43.082719, 3.057936). Halopithys incurva
(Hudson) Batters (red algae) community [H] was studied in the mesotrophic Thau
lagoon at the benthic station 3 (DD: 43.350528, 3.552471). In the meso-eutrophic
lagoon Ingril sud, Chaetomorpha aerea (Dillwyn) Kiitzing (green algae) community
[C] was studied at the benthic station 4 (DD: 43.447411, 3.791714). In the hypertrophic
lagoons Prévost and Méjean, Ulva rigida C. Agardh (green algae) community [U] and
Gracilaria sp. Greville (red algae) community [G] were studied at the benthic station 5
(DD: 43.527058, 3.917741) and the benthic station 6 (DD: 43.549883, 3.922967),

respectively.

Gulf of Lion

Mediterranean sea

o 10 20 km
® Benthic stations 1 Zostera marina community [l 4 Chaetomorpha aerea community O
2 Zostera noltei community @ 5 Ulva rigida community ]
3 Halopithys incurva community A 6  Gracilaria sp. community

Figure 3-1 Location of the study area. The numbers correspond to the benthic stations where the
macrophyte communities were studied.
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Temperature (°C), salinity, dissolved oxygen (DO; pg 17! and %) and pH of
water were measured using a digital multiparameter meter (Multi 3430 WTW) coupled
with an optical oxygen sensor (FDO® 925, WTW), a standard IDS conductivity cell
probe (TetraCon® 925, WTW) and a pH electrode (SensoLyt® 900, WTW). Two liters
of water were collected with a plastic bottle to assess the turbidity. One liter of water
was filter through a 0.47 pm glass microfiber filter GF/F (Whatman®) in order to
evaluate the chlorophyll a (chl a) concentration. The filters were stored in the dark at -
25°C until their analyses. The physical and chemical characteristics of each lagoon are
summarized in Table 3-1.Underwater photosynthetically available radiation (PAR;
pumol quanta m? s™!) was continuously measured (1 min frequency) approximately 30
cm above the sediment surface using a spherical underwater quantum sensor (LI-COR

193) during the experimental light incubations for the measurements of benthic fluxes.

Benthic nutrient fluxes, community productivity and respiration were measured
in situ using five Plexiglas benthic chambers (surface area covered = 0.13 m?)
containing macrophytes-sediment communities. The crown wheel of benthic chambers
was pushed down to ~ 13 cm sediment depth by scuba-diving and benthic chambers
were sealed with clear (for net community productivity [NCP] measurements) or dark
(for community respiration [CR] measurements) hemispheres used to trap a known
volume of water (c. 32.2 liters, depending on the insertion into the sediment). A
submersible pump was connected to the benthic chambers and to a battery enclosed in
a watertight chamber. Pump discharged recirculated water in the benthic chamber and
was capable of maintaining a flow rate of 3 1.min"! allowing gentle mixing of the water
in the chamber. A dissolved oxygen probe (HOBO® U26-001) integrating temperature

sensor was attached to the inside of the benthic chamber.
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Table 3-1 Physical and chemical characteristics of Bages, Ayrolle, Thau, Ingril, Méjean and Prévost lagoons. ND: No Data, BDL: Below Detection Limit.

Mean underwater

Dissolved O,

Mean Salinity Temperature  scalar irradiar}zce_l (gl ] % Turbidity Chla (ug1 ) TN TP NH, NO3+NO2 PO,
Lagoons depth (m) (°C) (nmol quantam™s™) ne- e (NTU) @M)  @M) @M (M) (uM)
p (#SD) saturation) |
Bages
Autumn 33.0 18.2 582+ 194 6.5 (86) 1.0 0.7 36.2 1.13 1.01 0.25 0.48
Winter 13 31.1 8.7 636 + 159 11.3 (118) 1.3 0.0 325 0.73 0.15 0.15 0.18
Spring 33.9 24.5 231+ 14 8.1 (117) 1.3 0.2 38.9 2.95 0.28 0.05 0.60
Summer 40.4 24.2 501 + 137 6.9 (103) 0.7 1.2 51.0 2.26 0.27 0.02 1.46
Ayrolle
Autumn 35.0 17.2 ND ND 1.1 0.2 11.8 0.28 0.43 0.11 0.05
Winter 0.8 36.2 10.9 395 +39.3 8.5 (96) 2.7 0.1 13.9 0.40 0.57 0.20 0.04
Spring 35.5 19.6 1348 £ 454 7.9 (106) 0.7 0.1 22.0 0.48 0.20 0.08 0.03
Summer 35.3 21.2 1945 + 280 7.8 (107) 1.0 0.1 40.4 0.52 0.21 0.03 0.07
Thau
Autumn 39.4 16.4 361 £46.3 7.5 (95) 0.5 0.3 17.8 0.45 0.04 0.06 0.12
Winter 35 38.2 9 305+ 115 9.1 (100) 0.4 BDL 15.0 0.47 0.57 0.11 0.06
Spring 38.3 16 765 + 172 7.9 (102) 0.8 0.2 16.8 0.55 0.02 0.17 0.01
Summer 42.2 21.8 626 + 83.5 6.6 (95) 0.5 0.6 323 0.69 0.09 0.10 0.04
Ingril
Autumn 333 21.1 493 + 182 7.5 (100) 4.2 BDL 28.2 0.78 1.68 0.91 0.07
Winter L1 35.0 9.9 289 +20.9 9.2 (101) 1.0 BDL 19.4 0.49 1.66 0.88 0.05
Spring 38.0 16.7 1285 + 260 7.3 (94) 3.6 BDL 39.2 0.97 0.10 0.19 0.01
Summer 41.2 25.9 967 £ 216 6.3 (97) 0.9 BDL 46.8 0.93 0.27 0.03 0.04
Méjean
Autumn 19.5 10 663 + 146 10.1 (101) 2.9 1.3 41.9 1.06 0.63 0.10 0.17
Winter 0.8 21.5 11.3 178 £32.5 9.6 (99) 4.0 1.3 38.1 0.98 4.73 2.78 0.06
Spring 20.5 23.5 613 £ 163 7.5 (95) 4.6 0.8 47.4 1.44 1.37 0.06 0.23
Summer 27.8 27.4 662 + 150 7.2 (106) 8.9 8.5 108 5.37 0.18 0.03 0.55
Prévost
Autumn 30.4 9.9 873 + 188 8.7 (92) 3.8 BDL 26.1 0.76 4.05 6.50 0.24
Winter 0.9 34.0 12.1 625 +52.9 8.5 (98) 6.3 0.2 13.8 0.52 0.66 1.11 0.03
Spring ' 34.8 20.8 1024 + 184 7.5 (102) 1.9 0.4 24.0 1.40 0.56 0.44 0.02
Summer 36.1 25.5 1068 + 193 7.0 (91) 4.7 1.1 29.9 1.18 3.00 0.34 0.16
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Water was collected from inside the benthic chambers by scuba-diving using
one liter plastic bottles at the beginning and the end of incubation (Duration of
incubation was ca. 90 min and 120 min according to Ouisse et al. (2014b) and Olivé et
al. (2015). The pH of water sample was immediately measured after sampling on the
boat. 200 ml of seawater were gently filtered through a 0.2 pm cellulose acetate filter
(Sartorius Stedim®) and stored in PP bottle (carefully rinsed by filtered sample) for
analyses of nitrate (NO3), nitrite (NO2), ammonium (NH4), dissolved inorganic
phosphorus (DIP), total dissolved nitrogen (TDN) and total dissolved phosphorus
(TDP). Dissolved organic phosphorus (DOP) and dissolved organic nitrogen (DON)
were calculated as the differences between total dissolved and inorganic forms; hence
DOP= TDP-DIP and DON=TDN-DIN. Additional subsamples of 100 ml were directly
stored in glass bottles with 200 ul of sulfuric acid (2.5 mol 1) for the total forms of
nutrients (TN, TP). Finally subsamples of seawater water (60 ml) were also filtered
through a 0.47 pm glass microfiber filter GF/F (Whatman®) for potentiometric
laboratory determination of total alkalinity (TA). All samples were immediately kept
chilled between 2 and 8 °C in the dark in a cooler until arrival at the laboratory. Nutrient
samples except TN and TP were frozen until their analysis. TN, TP and TA samples

were stored in the dark at 4°C in a fridge until their analysis.

All six benthic stations were studied sequentially during the water year 2016
once each season, starting in autumn of 2015 and including the winter, spring and
summer of 2016. Five benthic chambers, positioned approximately 2 m apart to account
for spatial variability, were used simultaneous at each station. One light incubation
(under maximum light condition) and one dark incubation were performed over a day.
All benthic chambers were opened between light and dark incubations to change the
hemispheres and restore ambient conditions. We started the dark incubation at least 30
minutes after to allow the adaptation of macrophytes-sediment communities to the dark
condition. At the end of dark incubation, all macrophyte communities and one sediment

core (5cm inner diameter, 5 cm depth) inside each benthic chambers were collected.
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Turbidity were measured at the laboratory with an optic turbidimeter (Hach
2100N IS, ISO method 7027). Chl a was extracted in 90 % acetone, gently mixed, stored
at 6°C for minimum 6h in the dark and centrifuged. Chl a content was determined by
spectrophotometry (Aminot & Kérouel, 2007). The analytical methods for nutrient
analyses are described in Table 3-2. All the nutrients were analyzed by
spectrophotometry expect for NH4 which was analyzed by fluorometry according to
Aminot & Kérouel (2007) Total alkalinity (TA) of water samples were measured the
days following the experiments by the titration method (Millero et al., 1993) using a
TitroLine® 7000 (SI Analytics). The DIC concentrations were finally calculated from
the pH, total alkalinity (TA), temperature, pressure and salinity using the Seacarb
package in R (Gattuso et al. 2016).

Sediment samples were analyzed for grain-size distribution, water and organic
matter content. Each sediment samples were divided into two homogeneous
subsamples. One subsample has been used to measure the water content after a 48 hour
treatment at 110 °C in a drying cabinet and rate of organic matter was assessed after an
18 hour burning treatment at 450°C in a muffle furnace (Thermolyne 6000). All
processes have been preceded and followed by weighing on a precision scale (Precisa
3100 C). Second subsamples were used to measure grain size distribution using the
Fluid Module of a Beckman Coulter (LS-13320 Laser Particle Size Analyzer). First,
10g of sediment were dispersed in a 0.5 % solution of hexametaphosphate,
homogenized by a mechanic agitation with an Intelli mixer RM-2L, and sieved on 1.6
mm mesh from which the coarse fraction has been weighed. A repeated pipette method
on a same sample allowed us reproducible results while analyzing grain size distribution

by laser diffraction technology.
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Table 3-2 Analytical procedures for nutrient analysis. LoQ: limit of quantification.

Range
low/R high
Parameter Abbreviation Unit Method Material LoQ (uv) 0/ ranse g Source
(uncertainty)
(M)
1- Spectrophotometry based on Gries reaction. Flow  Continuous-flow analyzer AA3 seal analytical -
. injection analysis. Bran+Luebbe
Nitrit NO2 M .
e 0 MY Sulfanilamide and N-(I-Naphtyl)ethylene 0.05
diamine <1(6.5)/>1(4) Aminot & Kerouel, 2007
2- Spectrophotometry. Flow injection analysis. Continuous-flow analyzer AA3 seal analytical -
Determination of nitrate by cadmium-copper reduction Bran+Luebbe 0.25
Nitrate+ Nitrite NOx UM to nitrite (Wood et al. 1967) <10 (6) /> 10 (3) Aminot & Kerouel, 2007
Ammonium NH4 uM Fluorometry AA3 seal analytical + Fluorometer Jasco FP2020 0.2 <2(10)/>2 Aminot & Kerouel, 2007
Dissolved inorganic nitrogen DIN uM NO2+NO3+NH4
3- Spectrophotométrie flux. Orthosphosphate reacts ~ Continuous-flow analyzer AA3 seal analytical -
Phosphat PO4 M 0.04
ospaale HY with molybdate in acidic solution Bran+Lucbbe <2(8)/>2(4) Aminot & Kerouel, 2007
. . . Continuous-flow analyzer AA3 seal analytical -
1+2 t th pot Ifat
Total dissolved nitrogen TDN uM and oxydation with potassium persulfate Brant+Luebbe Aminot & Kerouel, 2007
. . . Continuous-flow analyzer AA3 seal analytical -
+ t th Ifat
Total dissolved phosphorus TDP uM 3+ oxydation with sodium persulfate Brant+Luebbe Aminot & Kerouel, 2007
Dissolved organic nitrogen DON uM TDN-DIN
Dissolved organic phosphorus DOP pM TDP-PO4
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Macrophytes treatment

The days following the experiments, the macrophytes collected inside the
benthic chambers were sorted and the macrofauna and debris (e.g. shell fragment) were
removed. Macrophytes were identified at the species level when it was possible. Very
small epiphytes were not identified. Taxonomic nomenclature followed AlgaeBase
(Guiry & Guiry, 2016) and World Register of Marine Species (WoRMS Editorial
Board, 2016). Then, all macrophyte taxa were rinsed with freshwater and then dried in
an oven at 60°C for at least 48 h until to a constant weight. The biomass of macrophyte
taxa was determined as dry weight (g DW). The biomass was expressed as g DW/m? by
dividing the sum of the biomass of each macrophyte taxa measured in the 5 benthic

chambers by the total surface occupied by the benthic chambers.

Nutrient, O2 and DIC fluxes were estimated by following the concentration
changes within each chamber. O, changes were calculated as the slopes of the linear
regressions between incubation times; only the linear portions of the curve were used
for the calculation. The dissolved inorganic carbon (DIC) fluxes were calculated during
each incubation using the difference between the final and initial concentrations and
assuming that DIC changes generally appeared linear over the sampling period
(Kennedy, 2013; Ouisse et al., 2014b). Gross community production (GCP) was then
calculated both for O2 and DIC by correcting net production rates (NCP, light
incubation) by community respiration (CR, dark incubation) assuming that CR rates are
equivalent under light and dark conditions. CR, NCP and GCP were expressed in mmol
m™ h'! using the incubation time, benthic chamber volume and surface area.

Mean community respiratory (CRQ) and photosynthetic quotient (CPQ) as well as the

production/respiration ratio (P/R) were calculated as follow:

CRQ = | CRpc/CRy,|
CPQ = |GCPy,/GCPpy(|
Production/respiration (P/R) ratio = | (GCP x daylight period) / (hourly CR x 24) |
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Mean community respiration and photosynthetic quotients were calculated as
the slope of the regression lines (reduced major axis or geometric mean regression)
between CRp;¢c and CRp, and between GCPy, and GCPp,¢ respectively. Since both
variables were affected by natural variability and measurement errors and were not
independent of the other, the geometric mean regression was applied (Ricker, 1973) to
calculate the mean and standard deviation. The regressions have been forced to through
the origin.

Nutrient fluxes were calculated using the difference between the final and initial
concentrations (assuming linear response over the sampling period), the incubation
time, benthic chambers volume and surface area and were expressed in pmol m2 h’.

Net flux rates were calculated as the average of the dark and light flux rates

(light flux rates x daylight period) + (dark flux rates X Night length)
24

Net flux rates =

Two way analyses of variance (ANOV As) were run in R software (version 3.1.1) for
light, dark and net fluxes to test differences among the six macrophyte communities,
Zn, Zm, H, C, U, G) and between seasons (autumn, winter, spring, summer) and for
interacting effects of site and season. The significance level (alpha) was specified as
0.05. In some cases, variances in the compared groups were heterogeneous (Levene’s
test). However, ANOV As are robust to violations of the assumption of homogeneous
variances. Where there was an interaction, with the effect of season therefore dependent
on site, one-way ANOV As were used to further investigate the component parts of the
interaction. That is, the effect of macrophyte communities were investigated separately
for each seasons, and the effect of season was investigated for each macrophytes
community. Where significant differences were found using two-way and one-way
ANOVAs, post-hoc Tukey tests were used to determine which sites or seasons had
similar or different fluxes. A Wilcoxon signed-rank test was used to test the difference
between dark and light fluxes for each macrophytes communities. We were not able to
test a difference between season for each macrophyte communities because the sample

was too small (n=5).

123



Chapitre II1

RESULTS

Species biomass

Taxa total biomasses ranged from 32.5 ¢ DW m™ in Ingril station (i.e
Chaetomorpha aerea community) in autumn to 920 g DW m™in Thau (i.e. Halopithys
incurva community) during spring (Figure 3-2). Halopithys incurva community had the
highest biomass whatever the season with a maximu in spring. In Prévost the biomass
of Ulva rigida was almost the same every season with a mean of 107 =4.35 g DW m™.
In Ayrolle (Zostera noltei community), Ingril (Chaetomorpha aerea community), and
Thau (Halopithys incurva community) the maximum biomass of macrophyte was
observed in spring. In Bages the dominant primary producer was Zostera marina except
in autumn with an important biomass of the red algae Gracilaria spp. and the green
algae Cladophora sp. In Ayrolle, the green algae Cladophora sp was present with
Zostera noltei at each season. A decrease of the biomass of Gracilaria sp. was observed

in spring in the Méjean station (Figure 3-2).

1000
b
900 MW Zostera marina
Ruppia cirrhosa
800 B Lamprothamnium papulosum
Acetabularia acetabulum
700 M Cladophora sp
& M Valonia sp.
€ 600 | |
% Chaetomorpha linum
& 500 B Chaetomorpha aerea
2 m Gracilaria sp.
g 400 W Chondria capillaris
@ W Rhodophyta
300 “ M Polysiphonia sp.
Laurencia obtusa
200 B Spyridia filamentosa
B Solieria chordalis
100 R I @ I I M Rytiphlaea tinctoria
. . B B # Halopithys incurva
0 i i 8 % I % - | l | I I I I W Ocrophyta
2 = 8 € 2 = 2 € 2 = 8 € 2 == 8 £ 2 = a9 € 2 = g ¢
2FTZ22F0 3232732327322 73232°73
BAGES AYROLLE THAU INGRIL PREVOST MEJEAN

Figure 3-2 Seasonal total dry weight biomass of macrophytes relative to the total area of the 5 benthic
chambers measured at the six benthic stations. The six species names underlined in the legend correspond
to the six main macrophyte communities studied.
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The physical and chemical characteristics of each lagoon are summarized in
Table 3-2. All the experimental sites had a mean depth lower than 2 m except in Thau
lagoon with an average of 3.5 m depth. The salinity was higher than 30 in all the sites
whatever the season except in Mé¢jean with a salinity ranging from 19.5 in autumn and
27.8 in summer. The temperature during the experiments was higher in summer
(max=27.4°C in M¢jean) and colder in winter (min= 8.8°C in Bages) except in Méjean
and Prévost where the temperature in winter was higher than during autumn. The
average underwater irradiance during the light incubations showed a minimum in winter
(i.e., the lowest value was 178 pmol quanta m™ s in Méjean) and maximum values in
spring and summer (max=1945 pmol quantam™ s! in Ayrolle) in all experimental sites
except in Bages. In the latter lagoon, the underwater irradiance showed minimum values
in spring and maximum values in winter. The highest turbidity values (> 3) were
recorded in Ingril, Méjean and Prévost; the lowest turbidity were recorded in Thau (<
0.9 whatever the season). The highest TN and TP concentrations were measured in the
Mg¢jean lagoon during summer. The highest NH4 and NO3+NO2 concentrations were
measured in M¢jean and Prévost in winter and autumn respectively, whereas the highest
PO4 concentration was measured in Bages in summer.

The analysis of the grain-size distribution of the sediment (Figure 3-3) showed
a higher part of fine silt in Bages station, whereas the Thau station had a higher
proportion of coarse sand. The sediment of Ingril, Prevost and Méjean station showed
similar granulometry with a mix of fine silt, coarse silt and fine sand. The mean organic
matter content ranged from 3.44 + 0.37 % in Ingril station in winter to 16.93 + 6.75 %
in Bages in summer (Figure 3-4). In almost all the station, the organic matter content of

the sediment was lower in winter and spring and higher in autumn and summer.
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Ayrolle Bages Thau Ingril Prévost Meéjean
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Figure 3-3 Seasonal proportion of clay, fine silt and coarse silt, fine sand and coarse sand in the
sediment of the six experimental station.
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Figure 3-4 Seasonal rate of organic matter recorded in the sediment from the six experimental stations
(mean = SD; n=5)

Production/respiration

All benthic communities showed diel variations in O2 fluxes, with O2
consumption in the dark and O2 production during the light incubations (Figure 3-5).
An overall trend showed higher GCP and CR during spring and summer than during
winter and autumn (one way anova, p < 0.05). In addition, our results also showed an
increasing CR with higher temperature. The highest GCP were recorded in spring for
Ulva rigida community and in summer for Gracilaria sp community with mean values
0f38.64+1.19 mmol Oo m?h' and 49.53 + 13.95 mmol O, m™ h™!, respectively (Figure

3-5). The highest CR were observed in summer for Gracilaria sp. community with a
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mean value of -20.39 = 11.96 mmol O, m? h''. The minimum GCP was observed for
Chaetomorpha aerea community in autumn with a mean value of 8.47 + 3.67 mmol O»
m2 h'! whereas the minimum CR was observed for Zostera noltei community in winter
with a mean value of -2.75 + 1.20 mmol O m? h™'. Net oxygen fluxes measured for Z.
noltei, H. incurva and Gracilaria sp. communities showed net autotrophy whatever the
season. A net uptake of oxygen (net heterotrophy) was observed in spring and summer
for Zostera marina community, in summer for Ulva rigida community and in autumn

for C. aerea community (Figure 3-5).
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Figure 3-5 Seasonal gross community production (GCP), community respiration (CR) and net primary
production (Net) expressed for the six macrophyte communities. The scientific names stand for Zostera
noltei (Zn), Zostera marina (Zm), Halopithys incurva (H), Chaetomorpha aerea (C), Ulva rigida (U),
Gracilaria spp. (G).
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Nutrient fluxes showed a high variability with a high variety of patterns between
macrophytes community under light and dark cycles. Negative values of fluxes refer to
fluxes directed from the water column to the benthos (including the vegetation and the
sediments), while positive fluxes refer to fluxes from the benthos to the water column.
The largest fluxes were recorded in C. aerea, U. rigida and Gracilaria sp. communities
both during light and dark incubations. In contrast, the lowest fluxes were recorded in
Z. noltei, Z. marina and H. incurva community sediments (Figure 3-6). Nevertheless,
because of high variability among sites within the different communities, the

differences were not statistically different (p> 0.05).

Nitrogen fluxes during light incubation

The light NH4 fluxes ranged from -198.41 + 132.75umol m? h'! to 189.40 +
172.20 pmol m h'' both in Gracilaria sp. community in winter and spring, respectively
(Figure 3-6). A general pattern appeared between seasons with less NH4 uptake or
higher effluxes in spring and summer than in autumn and winter (two-ways Anova,
p<0.05). An important release of NH4 was observed in Gracilaria sp. community in
spring compared with other seasons and other benthic communities. The net NH4 fluxes
showed positive fluxes in all macrophyte communities in summer (results not shown).
On average, most macrophyte communities tended to show uptake of NO3+NO2 during
the light incubation. The NO3+NO2 fluxes ranged from -235.60 £151.08 umol m™ h’!
for U. rigida community in autumn to 3.60 = 3.6 pmol m™ h™! in spring in C. aerea
community (Figure 3-6). Two groups of macrophyte community were observed, i.e.,
perennial Z. noltei, Z. marina and H. incurva communities with very low NO3+NO2
fluxes and opportunistic C. aerea, U. rigida and Gracilaria sp. communities with higher
fluxes showing important uptake of NO3+NO2 in autumn and winter and smaller
uptake (or small effluxes in the case of C. aerea community) in spring and summer. U.
rigida community showed the largest uptake of NO3+NO2, particularly during autumn
and winter. The net NO3+NO2 fluxes were more or less balanced for Z. noltei, Z.
marina and H. incurva communities whereas a net uptake of NO3+NO2 was observed
in U. rigida in autumn, winter and spring and balanced in summer. In Gracilaria sp.
community a net uptake of NO3+NO2 was observed in autumn and spring and a release

in spring and summer.
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The DON fluxes were highly variables between seasons and macrophytes communities.
The most important DON effluxes and influxes were observed both in Gracilaria sp.
community in spring with a mean value of 474.84 + 1022.57 pmol m? h™! and in
summer with a mean value of -884.99 + 2437.03 umol m™ h'! (Figure 3-6). No season
or benthic community effects nor interactions were observed for DON fluxes (two-way

anova, p>0.05).

Phosphorus fluxes during light incubation

PO4 fluxes were very low in almost all the macrophyte communities particularly
in Z. noltei community (Figure 3-6). The most important release of PO4 were observed
in Z. marina (33.07 £ 54.64 umol m?2 h'') and Gracilaria sp. (21.06 + 15.28 pmol m™
h™') communities in spring. An important uptake of PO4 was observed in Gracilaria
sp. community in summer with a mean value of -21.69 + 54.64 pmol m™ h™!.The DOP
fluxes ranged from -121.88 + 258.92 umol m™ h™! to 48.60 + 57.72 umol m™ h™! for
Gracilaria sp. community in summer and winter, respectively (Figure 3-6). No season

or benthic community effects were observed for DOP fluxes.

Fluxes during dark incubations

Similar trends were observed for almost all the treatments during dark and light

incubation (p > 0.05 pairwise wilcoxon signed rank test)
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Relationship between benthic production and nutrient fluxes

Community photosynthetic and respiratory quotients

CPQ ranged from 0.42 = 0.19 to 1.92 + 0.24 for C. aerea community in autumn
and winter, respectively (Figure 3-7) The CPQ values were closed to one for almost all
the macrophyte communities. However, CPQ values were lower or closed to one for
seagrasse communities and remained relatively stable among the seasons compared
with macroalgae communities. CPQ was lower than one in H. incurva community in
summer, in C. aerea and U. rigida communities in autumn and in Gracilaria sp.
community in winter. As for the CPQ, the maximum and minimum CRQ values were
observed for C. aerea community in autumn (2.48 + 0.47) and in summer (0.40 + 0.24).
In seagrass communities, CRQ was higher than one except in summer. In macroalgae
communities, CRQ ratios were lower than 1 in summer except for U. rigida community

with a CRQ of 1.71 + 0.68. (Figure 3-7)
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Figure 3-7 Seasonl community photosynthetic quotients (CPQ) and community respiratory quotients (CRQ)
measured for each macrophyte community. The red ligne represents a CPQ or CRQ value equal to 1.
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Relationship between nitrogen fluxes and gross primary production

The plots (Figure 3-8) of net nitrogen fluxes (DIN, NO3, NH4, NOD and TDN)
versus GCP measured during daytime, showed an uptake of nitrogen in autumn and
winter for C. aerea, U. rigida and Gracilaria sp. communities. In contrast, there was
benthic production in Z. notlei, Z. marina H. incurva but no uptake of nitrogen (except
in Z. marina community in autumn were the dominant primary producers in term of
biomass were Gracilaria sp. and Cladophora sp. cf Figure 3-2). In summer, a release
of DIN was observed for all the macrophytes communities except in Z. noltei with a
null net nitrogen flux. Overall, N:C ratios were lower than 1:18 (corresponding to
30:550). However, U. rigida community is around the optimum ratio for macrophytes
(N:C= 1:18) defined by Atkinson and Smith (1983) (C:N:P = 550:30:1) in autumn
consuming mainly NO3, NH4 but also DON. C. aerea community is near the optimum
ratio for DON in autumn. In summer, an uptake of DON was observed in Gracilaria

sp. community (Figure 3-8).

Relationship between phosphorus fluxes and gross primary production

In spring an important release of PO4 was observed in Z. marina and Gracilaria
sp. communities. Z. marina community is near the optimum ratio P:C (1:550) for DOP
in spring. The other macrophytes community and particularly U. rigida and C. aerea
communities showed a lower P:C ratio consuming organic and inorganic phosphorus.
An uptake phosphorus (PO4 and DOP) was observed in Gracilaria sp. community is
summer. As for nitrogen, a benthic production was observed for Z. noltei, H. incurva
communities but no uptake of phosphate nor DOP for H. incurva. Low uptakes of DOP

were observed in Z. noltei community in autumn, spring and summer (Figure 3-9).
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Figure 3-9 Net dissolved inorganic phosphorus (PO4) and net dissolved organic phosphorus versus O, production
(mean GCP over 24 hours) for the six macrophyte communities (mean £ SD, n=5). The blue line represents the
relationship between benthic production and phosphorus uptake by macrophytes (1:550).

DISCUSSION

This study was based on benthic chamber experiments taking into account the whole
community associated with the dominant primary producer. Our results on the
metabolism and nutrient fluxes can be affected both by benthic microalgae,
phytoplankton, epiphytes and infauna. Some authors have already compared
metabolism and benthic fluxes for different communities of submerged aquatic
macrophytes in coastal systems (Viaroli et al., 1996; Eyre et al., 2011; Ouisse et al.,
2011a; Gustafsson & Norkko, 2016 for example). But to the best of our knowledge this
study is original as no other studies using in situ measurements include both the seasonal
effect and consider the trophic gradient with some of the eutrophied environments
actually undergoing an oligotrophication process. In fact, the French Mediterranean
lagoons are studied from 1999 and Le Fur et al. (soumis - Chapitre 2) showed a

recovery of several macroalgae after the reduction of nutrients inputs.

Temporal variability

Oxygen and carbon fluxes were clearly different between dark and light

conditions for the six communities while nutrient fluxes did not exhibit clear and
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statistically significant differences between light and dark. Some studies demonstrated
that in light chambers with bare sediments, oxygen consumption prevailed over
production processes (same trend during dark) and concluded that benthic metabolism
accounted for most of the oxygen consumption (Viaroli et al., 1996 for example).
Concerning nutrient fluxes, our results are not consistent with studies conducted in
controlled conditions which described a general diel variation with a positive flux of
nutrients in the dark and a reduced positive flux or uptake in the light (Eyre & Ferguson,
2002). We firstly hypothesize that nutrient benthic fluxes are largely controlled by
sediment processes and not by macrophytes (assimilation and excretion). This idea
could be supported by the relative low biomass of macrophyte in our systems. We also
hypothesize that the macrophyte growth is based on the use of an internally stored
compounds. For some bloom-forming macroalgae such as Ulva, Cladophora and
Chaetomorpha, it has been previously demonstrated that growth can be sustained by
stored nutrients for several days, or more depending on growth conditions (Borum &
Sand-Jensen, 1996). Hence these algae have an ecological strategy based on internal
storage. Finally, it is also possible that some angiosperms and macroalgae produce
energy storage compounds during the light period, which they use for sustaining uptake
of nutrients during the successive dark period.

Benthic communities generally showed higher gross community production
(GCP) and respiration (CR) during spring and summer due to higher irradiance and
temperature, respectively. Similar trends, typical for temperate areas (van Es, 1982)
were also observed on macrophyte-dominated communities areas (Plus et al., 2001;
Golléty et al., 2008; Ouisse et al., 2011a). del Giorgio & Williams (2005) attributed the
respiration in soft-bottom sediments to heterotrophic organisms and demonstrated that
temperature stimulated the endofaunal community respiration, in particular of
meiofauna and bacteria. Consequently all the macrophytes communities showed
maximum vegetation biomass in spring except for Zostera marina community in
autumn due to the presence of Gracilaria sp. and Cladophora sp. at this period. The
development of these two opportunistic species could counterbalance the loss of
biomass of the main primary producer due to high degradation rates in autumn in the
Zostera marina community. Macrophyte communities were net autorophic all over the
year except in a few cases (i.e. net heterotrophy was observed in Z. marina community
in spring and in summer, C. aerea community in autumn and U. rigida community in

summer). In net autotrophic communities, photosynthetic organisms dominate the
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production and function as nutrient sinks to support the nutrient requirements of primary
producers (Apostolaki et al., 2010). Conversely, net heterotrophic communities tend to
release nutrients through respiratory processes (due to bacterial activities for example,
(Eyre & Ferguson, 2002). This hypothesis could explain the Z. marina community
fluxes in autumn when a senescence of the leaves during summer and thus an increase
of organic matter may enhance the respiratory processes. More generally, the late
summer collapse of the macroalgae or seagrass lead to a release of nutrient to the water
column due to reducing macroalgae productivity. The shift from the production phase
to the decomposition phase resulted in substantial changes in nutrient recycling only in
the macroalgal dominated system. During the growth period the DIN and phosphorus
were kept at low levels due to macrophyte uptake. During the decomposition phase
when the macroalgal biomass was being mineralized, nitrogen and phosphorus were

rapidly recycled and the concentration in water column remained low.

Among the studied six benthic communities throughout the year, four
communities showed no significant differences of their GCP, while the communities
dominated by the opportunistic macroalgae Ulva rigida and Gracilaria sp. in spring
and summer, respectively, showed significant higher GCP compared to the others.
Conversely, for DIN and DIP we observed a trend with lower fluxes in seagrasses and
perennial macroalgae communities and higher fluxes (both negative and positive
fluxes) in opportunistic free-floating macroalgae communities. Free-floating ephemeral
macroalgae located close to the bottom, because of their high uptake rates of DIN, both
stimulate a downward flux of dissolved inorganic nitrogen (DIN) in the water column,
and intercept the positive flux of nutrients across the sediment water interface (Nielsen
et al., 2004). In addition, fast-growing macroalgae decompose more quickly due to their
high nutrient and low fiber content, their low C/N and low C/P ratios stimulate
microbial growth (Duarte, 1992; Enriquez et al., 1993). Conversely, large long-living
macroalgae such as the red algae H. incurva typically have low nutrient requirements
per unit biomass and time compared to phytoplankton and ephemeral macroalgae. This
is because long-living macroalgae have low growth rates (Sand-Jensen & Borum, 1991;
Nielsen et al., 2004) and low tissue nutrient concentrations (Duarte, 1992). Differences

in the efficiency of nutrient acquisition could also explain the variation in nutrient
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dependence among slow- and fast-growing plants. During periods of high nutrient
availability and low light, all macrophytes take up nutrients in excess of immediate
demands, building internal stores which can be used during subsequent period of low
nutrient availability and high light (Pedersen & Borum, 1993). In contrast, nutrient
fluxes in seagrass meadows are typically low due to low nitrogen and phosphorus
content of the decomposing organic matter and efficient recycling within the plant
sediment system (Hansen et al., 2000; Eyre & Ferguson, 2002)(Hansen et a. 2000 in
Eyre et al 2002). Seagrasses can also obtain much of their nutrient requirements from
the sediments (Hemminga & Duarte, 2000), limiting the nutrient demand from the water

column.

Our results showed that most of the macrophyte community fluxes had C:N and
C:P ratios lower than the optimum ratio of 550:30:1 defined by (Atkinson & Smith,
1983) for macrophytes except for U. rigida community for DIN in autumn, for C. aerea
and Gracilaria sp. communities for DON in autumn and summer, respectively and for
Z. marina community for DOP in spring. This results suggested that these communities
were obtaining most of their nutritional requirements from the water column during a
day (24 hours). Conversely, several hypothesis could explain why he C:N and C:P ratios
are lower than 1:18 and 1:550 observed in other seasons and other macroalgae
communities. We suggest that other biogeochemical or biological processes may
counteract the assimilation/excretion fluxes at the community scale. We also
hypothesize that benthic macroalgae and seagrasses may take up nutrients directly from
the water layer between the thallus (canopy) and the sediment and not only from the
water column above the canopy. Hence, the nutrient release from the sediment is
directly consumed in the bottom layers of dense macroalgal canopies sometimes
described as macroalgal mats (McGlathery et al., 1997) and thus not released into the
water column above the canopy. Concerning seagrasses, they obtain much of their
nutrient requirements from the sediments through their roots (Stapel et al., 1996;
Hansen et al., 2000; Hemminga & Duarte, 2000) and this would explain why they were
benthic production in Z. noltei and Z. marina communities and no uptake of nitrogen

and inorganic phosphorus.
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We suggested that macrophyte recovery during the oligotrophication process, is a
complex process and depends on the environmental conditions (Chapter 2: Le Fur et
al submitted) such as release of nitrogen and phosphorus from the internal loads. Two
attraction basins were thus described for euhaline and polyhaline lagoons: the eutrophic
to hypertrophic basin dominated by the free floating macroalgae Chaetomorpha aerea,
Gracilaria sp. and Ulva rigida and the oligo- to mesotrophic basin dominated by the
seagrasses Zostera noltei, Zostera marina as well as perennial red algae. Our results on
nutrient benthic fluxes suggested that macrophyte communities of each basin could also
participate to the recovery process by taking up, storing and assimilating nitrogen and
phosphorus coming from the sediment. Several authors proposed that macroalgae could
influence nutrient cycling through the uptake from both water column and sediment
sources and by remineralization of algal bound nutrients (Valiela et al., 1992).
Macroalgal metabolism may be thus closely coupled to sediment than to water column
nutrient sources (Lavery & McComb, 1991) and the development of dense pelagic
macroalgal populations lead to laminar stratification which limits water mixing and gas
exchange (Viaroli et al., 1996).

In many shallow ecosystems, benthic and pelagic system are coupled and unstable
macroalgae and phytoplankton populations compete for resources(Sand-Jensen &
Borum, 1991). Steep vertical gradients of nutrients that occur within both floating and
benthic macroalgal mats in these systems suggest that nutrient uptake by macroalgae
may significantly reduce sediment nutrient fluxes into the overlying water column. It
has been demonstrated that filamentous macroalgae such as Chaetomorpha linum in
actively growing macroalgal mats located close to the bottom could efficiently
sequester the nutrient fluxes from the sediment before these arrive into the overlying
water and, thus, reduce the nutrient availability to a level that may limit pelagic
production (McGlathery et al., 1997). Conversely, decreasing irradiance (Sfriso et al.,
1992; Valiela et al., 1992), increasing temperature (D’Avanzo & Kremer, 1994) or
physical disruption of the mats by wind-mixing (Lavery & McComb, 1991) all can
reduce macroalgal production and the potential uptake of nutrients delivered by the

benthic nutrient flux. This causes a release of nutrient into the water column favouring
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phytoplankton and may in some cases result in a temporary switch from macroalgal to
phytoplankton dominance in eutrophic coastal lagoons.

Nutrient assimilation and temporary retention is probably the most important
process regulating the source-sink role of benthic communities (Nielsen et al., 2004).
In the short term (days-months), uptake and temporary assimilation influence the fluxes
of nutrients between the sediment and the water column. In the long term, while most
of the biomass of benthic primary producers is decomposed, grazed or exported from
the system, some is retained for possible burial (Cebrian, 2002). In oligotrophic
condition, seagrass-dominated systems have higher rates of permanent burial in the
sediments because of inherent refractory content of seagrass tissues and the presence of
significant quantities of belowground material (roots and rhizomes) that are less likely

to be exported and swill be stored for a long time (Larkum et al., 2006).
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Synthése & Perspectives

1. Synthese

L’eutrophisation a été reconnue comme étant I’une des causes majeures de la
dégradation de nombreux €cosystémes cotiers. Afin d’évaluer et de suivre I’évolution
de I’état des lagunes méditerranéennes francaises, ces dernieres ont fait 1’objet de suivis
initiés en 1998 dans le cadre du Réseau de Suivi Lagunaire (RSL, 1998-2014) et de la
Directive Cadre sur I’Eau (DCE) depuis 2006. Ces diagnostics ont abouti a une prise de
conscience des acteurs locaux des risques liés a la dégradation de la qualité de ces
milieux et de I'impact de ces dégradations sur les services et biens rendus par ces
écosystemes. Face a ce constat, les politiques publiques ont mis en ceuvre des actions
de gestion visant a réduire les apports en nutriments et restaurer les milieux lagunaires.
Les suivis réguliers depuis 1998 ont pu mettre en évidence une amélioration de la
qualité de plusieurs lagunes (Derolez et al., 2013; Leruste et al., 2016). Cependant, 86%
des masses d’eau lagunaires n’ont toujours pas atteint le « bon état » définit par la DCE
a cause notamment du compartiment des macrophytes (Giraud & Stroffek, 2016).

Dans ce contexte, ce travail de thése a permis (i) de mieux comprendre la
distribution spatiale des macrophytes au sein des lagunes méditerranéennes et
d’identifier les facteurs environnementaux expliquant cette distribution, (ii) de décrire
la dynamique temporelle des macrophytes au sein de lagunes en phase de re-
oligotrophisation et enfin (iii) d'explorer le rdle des communautés benthiques dominées

par différentes especes de macrophytes dans la dynamique de ré-oligotrophisation.

1.1 Les lagunes méditerranéennes : une typologie unique naturellement
hétérogene

Bien que les lagunes méditerranéennes francaises soient classées sous une méme
typologie dans le cadre de la DCE (Type T10 selon la circulaire n°2005-11 du 29 avril
2005), on retrouve une grande diversit¢ de lagunes selon leur fonctionnement
hydrologique, leur origine géomorphologique et leurs caractéristiques physiques. Or,
ces particularités ont une incidence sur les organismes benthiques vivant dans les
lagunes tels que les macrophytes. En effet, la croissance et la distribution des
macrophytes sont aussi bien conditionnés par les facteurs biotiques (compétition,

broutage) que par des facteurs abiotiques tels que la lumiere, la température, la salinité
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et les teneurs en nutriments, facteurs directement en lien avec les caractéristiques
environnementales du milieu. Dans le cadre de cette thése, 1'analyse statistique des
données collectées depuis 1998 au sein de 34 lagunes, a permis de mettre en évidence
le role structurant de la salinité, de la profondeur et du niveau d'eutrophisation sur la
distribution des macrophytes au sein des lagunes méditerranéennes francaises (Le Fur
etal., 2017 - Chapitre 1)

Parmi les lagunes étudiées, les lagunes les plus profondes sont pour la plupart
caractérisées par la présence d'especes « exotiques ». Bien que la profondeur influence
directement la lumicre disponible pour les macrophytes, la profondeur est, dans le cas
de certaines lagunes comme Thau, Leucate, Diana et Urbino, souvent li¢e a l'activité
conchylicole, vecteur important d’introduction d’especes exotiques (Verlaque, 2000,
2001). Hormis ces peuplements, deux groupes de lagunes ont pu étre distingués en
fonction de la salinité estivale : les lagunes oligohalines et mésohalines caractérisées
essentiellement par la présence d’especes d’eau douce ou d’eau saumatre, opposées aux
lagunes polyhalines et euhalines caractérisées par la présence d’especes marines. Au
sein de ce dernier groupe, un gradient d’eutrophisation a été observé entre les différentes
lagunes avec la présence de macroalgues opportunistes du genre Ulva, Gracilaria ou
Chaetomorpha au sein des lagunes les plus eutrophisées et des macrophytes pérennes
du genre Zostera, Acetabularia ou Valonia dans des lagunes peu ou non dégradées
(oligotrophes). Ces résultats sont en accord avec le modele théorique des successions
des communautés végétales au cours de I’eutrophisation des écosystémes cotiers
(Schramm, 1999). En revanche, I'analyse menée dans le cadre de cette thése a mis en
¢vidence l'omniprésence de 1’angiosperme Stuckenia pectinata dans les lagunes
oligohalines et mésohalines. Pourtant, ces milieux peu profonds sont souvent turbides.
Cette turbidit¢ n’est pas uniquement fonction de D’intensité de la production
phytoplanctonique due a I’eutrophisation, mais serait également influencée par les
remises en suspension dépendantes de 1’intensité et I’orientation du vent favorisées par
une floculation naturellement plus faible dans ces milieux peu salés (Charpentier et al.,
2005; Sanchez & Grillas, 2014). Bien que la présence d’angiospermes soit souvent
interprétée comme un signe du « bon état » du milieu dans de nombreux écosystemes
cotiers, le succes de S. pectinata s'explique essentiellement par la stratégie adaptative
développée par cette espece. Elle est ainsi capable d'exposer ses feuilles en surface pour

capter la lumiere, ce qui lui permet d’échapper a I’ombrage produit par le phytoplancton
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et les macroalgues. Cette espéce peut donc persister a des niveaux d’eutrophisation
¢levés pour lesquels un déclin des herbiers est classiquement observé. Ce résultat
souligne que la succession végétale décrite par Schramm, (1999), n’est pas directement
applicable pour les lagunes oligohalines et mésohalines dans les cas d’eutrophisation.
Dans les lagunes oligohalines et mésohalines, la succession végétale le long du gradient
d'eutrophisation suivrait plutoét un schéma intermédiaire entre ce qui est décrit dans les
écosystemes lacustres peu profonds (Sand-Jensen & Borum, 1991) et les milieux cotiers

avec des salinités plus ¢élevées (Schramm, 1999).

1.2 Re-oligotrophisation des lagunes cétieres polyhalines et euhalines

Parmi les lagunes méditerranéennes frangaises, le complexe lagunaire des
palavasiens apparait comme un cas d'étude récent de la dynamique de ré-
oligotrophisation. Avant 2005, les lagunes situées a l'est de ce complexe lagunaire
(Méjean et Grec en particulier) recevaient des apports importants et continus en
nutriments provenant de la station d’épuration de traitement des eaux usées de
I’agglomération de Montpellier. La lagune du M¢jean était alors caractérisée par une
absence totale de macrophyte et un systéme totalement dominé par le phytoplancton et
notamment des eucaryotes de petite taille (Bec et al., 2011) composés de diatomés et
d’algues vertes de types chlorelles (Leruste et al., 2016). La lagune du Grec était quant
a elle dominée par des macroalgues benthiques opportunistes du genre Ulva et n’avait
pas évolué vers un systeme dominé par le phytoplancton comme celle du Méjean. La
proximité des sources de pollution (connexion directe avec le Lez, vecteur des apports)
et une profondeur relativement plus importante limitant la lumicre disponible au niveau
benthique, sont des hypothéses pouvant expliquer la disparition des macrophytes dans
la lagune de Méjean. De plus, la dominance des macroalgues ou du phytoplancton dans
un systeme dégradé serait potentiellement déterminée par le temps de résidence avec
une dominance de macroalgues dans des systemes avec des temps de résidence plus
courts (Valiela et al., 1997; Cebrian et al., 2014).

Depuis la mise en service en décembre 2005 de la nouvelle station d’épuration
et de son émissaire de rejet en mer, une diminution de plus de 80% des apports en azote
et en phosphore aux lagunes palavasiennes a ¢ét¢ observée (Meinesz et al., 2013). Cette

réduction drastique des apports en nutriments a permis d’initier un processus
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d’oligotrophisation de ces lagunes et a entrainé d’importantes modifications au sein des
producteurs primaires. Dans la lagune du M¢jean, une diminution rapide des biomasses
phytoplanctoniques a ainsi €té observée seulement six mois apres la dérivation des
effluents (Leruste et al., 2016) avec une réduction des abondances en picoeucaryotes.
L’analyse des trajectoires des communautés phytoplanctoniques réaliseé¢ dans le cadre
de la thése d’Amandine Leruste, (2016) a mis en évidence une modification de leur
composition. Les diatomées qui dominaient les lagunes furent remplacées par des
micro-algues vertes (picophytoplanctoniques). Dans les lagunes les moins eutrophisées
(lagunes situées a l'ouest du complexe des palavasiens), ces microalgues ont ensuite
laissé place a d’autres groupes tels que les cryptophytes et les dynophytes avec des taux
de croissance plus lent, saturant a des concentrations nutritives plus faibles ou capable
de stocker les nutriments (Leruste et al., 2016). Ces changements de la composition
spécifiques au sein du phytoplancton ont témoigné de 1’adaptation fonctionnelle a la
réduction de la disponibilité nutritive. Dans ces lagunes, le compartiment sédimentaire
serait ainsi devenu la principale source d’ammonium et de phosphate issue de la
reminéralisation bactérienne, particuliérement en période estivale (De Wit et al., 2017).
Dans ces conditions, la production primaire benthique serait limitée principalement par
des contraintes physiques liés a I'accés a la lumiere au fond.

Concernant le compartiment benthique, les résultats issus du Chapitre 2 ont mis
en évidence une émergence rapide (3-4 ans apres la dérivation du rejet vers la mer) de
macroalgues opportunistes composées majoritairement d’Ulva spp. dans la lagune du
Mé¢jean. Celle-ci a été accompagnée par une diminution importante de la biomasse
phytoplanctonique qui a participé a la réduction de la turbidité et par conséquent a un
accroissement de la quantité et de la qualité de la lumiere pénétrant dans la colonne
d’eau dans cette lagune. Cette transition résulte d'une compétition entre le
phytoplancton et les macroalgues pour la lumiére et les ressources nutritives, liée a une
modification entre les apports externes provenant du bassin versant et les apports
internes du sédiment issus de la reminéralisation. En effet, la majorité des nutriments
disponibles pendant la période estivale proviendrait des sédiments favorisant ainsi les
organismes benthiques qui peuvent intercepter les nutriments avant qu’ils soient
disponibles dans la colonne d’eau pour le phytoplancton (McGlathery et al., 2007;
Chatterjee et al., 2013, Chapitre 3).
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Les six années suivant ce premier changement ont conduit a une modification
de la composition au sein des macroalgues benthiques opportunistes avec une
diminution du recouvrement d'Ulva spp. au profit d’autres espeéces et en particulier de
Gracilaria spp. et des macroalgues vertes filamenteuses telles que Chaetomorpha sp.
Un changement similaire a également ét¢ observé dans I’étang du Grec passant d'un
recouvrement dominé exclusivement par Ulva spp. a un peuplement plus diversifié
dominé par Gracilaria spp. et Chaetomorpha sp. Ces résultats sont en adéquation avec
(Tsiamis et al., 2013) dans le Golf de Saronikos (Gréce) dans lequel une diminution
d’abondance des Ulves, au profit d’autres espéces, a été observée suite a la diminution
des pressions anthropiques. Ainsi, la diminution importante des apports externes,
notamment en azote, aurait conduit au déclin rapide d'espéces nitrophiles, au profit
d'espéces comme les macroalgues rouges du genre Gracilaria qui ont des taux de
croissance optimal vis-a-vis de 1'azote plus faibles que les Ulves (Ryther et al., 1981;
Bird et al., 1982; Rosenberg & Ramus, 1982). De plus, les charges internes en
phosphore, encore importantes dans ces milieux en cours de restauration, alimenteraient
la colonne d'eau en phosphore inorganique (Chapitre 3) et contribueraient ainsi a
I'augmentation des capacités photosynthétiques de ces especes (Garcia-Sanchez et al.,
1996). Ces résultats concordent avec (Souchu et al., 2010) qui avaient montré que
I’eutrophisation des lagunes pouvait conduire a une intensification de la limitation par
I’azote dans les milieux dégradés.

Ainsi, 10 ans apres la réduction des apports nutritifs dans les lagunes du Méjean
et du Grec, une restauration partielle du compartiment macrophyte a été observée.
L'¢tude de la dynamique des macrophytes dans les lagunes du Méjean et du Grec
semblent ainsi illustrer le basculement d’un systéme dominé par le phytoplancton (dans
le cas du Méjean) a un systéme dominé par les macroalgues opportunistes au sein
duquel une dynamique est observée. Le passage d’un systéme dominé par le
phytoplancton puis les algues vertes du genre Ulva aux algues rouges du genre
Gracilaria s’expliquerait par un changement d’un systeme au sein duquel la production
primaire est limitée par l'environnement (lumicre, température, temps de
renouvellement) vers un systéme limité par 1'azote disponible dans la colonne d'eau. Le
passage vers un milieu oligotrophe caractérisé par des espéces pérennes n'a en revanche
pu étre illustré dans le cadre de cette theése. Le rétablissement des macrophytes pérennes

dans ces milieux sera probablement un processus long. Il a d'ailleurs été difficile de
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l'illustrer au sein des lagunes méditerranéennes, malgré un jeu de données conséquent.
Seul un suivi a long terme permettra de suivre le rétablissement des macrophytes dans

les lagunes dans un contexte de restauration passive.

1.3 Résilience des milieux lagunaires face a I’eutrophisation

La modification de la structure du compartiment benthique des lagunes de Bages-
Sigean et de 1'Ayrolle observée dans le cadre de cette these, doit étre considérée comme
une illustration de la théorie de la résilience des écosystemes, définie théoriquement
comme la capacité d'un écosysteme a rester dans son bassin d’attraction et a retrouver
son état et son fonctionnement d’origine aprés une perturbation (Walker et al., 2004).
En effet, la dégradation du secteur nord de la lagune de Bages-Sigean li¢e a
I’enrichissement en azote et en phosphore, a été suivie dés la réduction des apports en
2003 d'un rétablissement rapide des herbiers de Zostera marina et Zostera noltei et une
augmentation de la richesse spécifique. De méme, le déclin des herbiers en 2005 dans
la lagune d'Ayrolle a été suivi d’un rapide rétablissement des communautés benthiques
(Le Fur et al., soumis - Chapitre 2). Ces deux lagunes ont ainsi subit des perturbations
ponctuelles ou de plus faibles intensités, n’ayant pas conduit a un changement durable
de la structure des communautés de macrophytes. Parmi les hypothéses avancées,
l'intensité de la perturbation doit bien sir étre considérée. Cependant, la proximité de
zones non impactées par la perturbation pourrait expliquer le retour rapide a une
situation antérieure. Selon Duarte et al. (2015), la restauration (et donc la résilience) est
largement dépendante de la connectivité entre les milieux dégradés et les milieux
adjacents. Dans le cas du bassin nord de la lagune de Bages-Sigean, la connectivité avec
le bassin sud de la lagune aurait ainsi facilité la recolonisation via le transport de
propagules et de graines comme cela a déja été démontré dans d'autres milieux (Pratt,
1994; Norkko & Bonsdorff, 1996). Par ailleurs, la capacité de résilience des herbiers
est influencée par des mécanismes de rétroactions (cf. Introduction Figure 0-12
Maxwell et al., 2017). En effet, les herbiers fournissent un habitat pour des herbivores
brouteurs qui en retour réduisent le recouvrement et 1’ombrage des herbiers par les
épiphytes, leur permettant ainsi de résister plus facilement aux effets de I’eutrophisation
(Valentine & Dufty, 2007; Whalen et al., 2013). Le mod¢ele de MacArthur (1955)

souligne également le réle prépondérant de la diversité dans la capacité a compenser
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l'effet de perturbations sur la structure et le fonctionnement des écosysteémes. Plus
récemment, de nouvelles études précisent que c'est la présence d'une ou d'une poignée
d'especes, plutdt que la diversité globale d'un écosystéme, qui est souvent le facteur
déterminant de la stabilité contre différentes perturbations (Ives & Carpenter, 2007).
Dans notre cas, le peuplement de macrophytes benthiques de ces deux lagunes est
relativement diversifié par rapport a d'autres lagunes méditerranéennes frangaises et de
plus, dominé par des especes structurantes comme les herbiers. Ces caractéristiques
structurelles et fonctionnelles viendraient ainsi renforcer la capacité de certaines

lagunes a ne pas se dégrader malgré des pressions anthropiques.

1.4 Facteurs retardant le processus de restauration

Dans de nombreux écosysteémes cotiers eutrophisés, la réduction des apports en
nutriments s'est souvent traduite par une amélioration de I’état de la colonne d’eau et
plus généralement par I'amélioration de certains indicateurs d'état, comme le niveau
d’oxygene et le recouvrement des macrophytes, par exemple dans les estuaires et cotes
danoises (Riemann et al., 2016), dans la baie de Chesapeake (Kemp et al., 2005), dans
la baie de Tampa (Greening et al., 2011) aux Etats-Unis ou encore dans cette ¢tude.
Néanmoins, de nombreux auteurs (Borja et al., 2010; Duarte et al., 2015; McCrackin et
al., 2017 et références associées) soulignent que trés peu d’€écosystemes cotiers
retournent a leur état d’origine ou I’état de référence définis pour ces écosystémes. Dans
le cas des lagunes méditerranéennes francaises, méme apres plus de 10 années suivant
la réduction ou la suppression de nombreuses pressions, la restauration reste encore
partielle pour de nombreuses masses d'eau et serait due en partie a des processus souvent
plus lents que ceux de la dégradation. La trajectoire de restauration est alors différente
de la trajectoire de dégradation, c’est le phénomene d’hystérésis.

Bien que les actions de gestions se soient focalisées sur la réduction des apports
au sens général, les apports diffus et en particulier ceux provenant de l'agriculture, sont
souvent difficiles a quantifier et donc difficiles a maitriser. Ces sources d’apports
externes persistants peuvent représenter un frein a la restauration des milieux
lagunaires. De plus, certaines sources d’apports polluants peuvent parfois étre tres
¢loignées des lagunes et peuvent étre apportés via des canaux, comme par exemple le

canal du Rhone a Séte qui permet de relier le Rhone au canal du midi en traversant les
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zones humides et lagunaires du littoral gardois et héraultais. Aussi, les surcharges en
¢léments nutritifs dont il est ’objet se dispersent en fonction des conditions
hydroclimatiques dans les lagunes environnantes (Ifremer, 2005). Le retour des
¢cosystémes eutrophisés a un état d’origine ou de référence résulte également de la
capacité a exporter 1'azote et le phosphore excédentaire. Dans la plupart des lagunes
méditerranéennes frangaises, les faibles échanges avec la mer ont conduit a une
augmentation des stocks sédimentaires d'azote et de phosphore depuis plusieurs
décennies (Ouisse et al., 2013). Aujourd'hui, cette charge interne en nutriments semble
largement contribuer au maintien du niveau d'eutrophisation des masses d'eau. Le
relargage sédimentaire serait la principale source de nutriments apres 1'arrét des apports
et permettrait de supporter la production primaire au niveau du compartiment benthique
comme cela est proposé dans le Chapitre 3. Ces boucles de rétroactions entretiennent
le systéme a un état dégradé. Cette hypothese a déja été vérifiée dans les écosystémes
lacustres pour lesquels nous disposons d’un plus grand recul sur les processus impliqués
dans la restauration de ces écosystémes (Jeppesen et al., 2005, 2007). En effet Jeppesen
et al. (2005) ont montré que les charges internes en phosphore étaient responsables du
retard de la restauration des lacs. Cependant, un nouvel équilibre en phosphore total
¢tait atteint au bout de 10 a 15 ans. Par ailleurs, les études sur les lacs, ont également
montré un retour de la végétation benthique a des concentrations en phosphore
beaucoup plus faibles que celles ayant conduit a la dégradation et au basculement vers
un systeme dominé par le phytoplancton (Scheffer et al., 2001; Zhang et al., 2003).

La diminution de la disponibilité en azote et en phosphore ne serait pas le seul
facteur permettant d'expliquer le retard a la restauration des communautés benthiques
dans les lagunes méditerranéennes. En effet, les lagunes sont également soumises aux
pollutions chimiques (Munaron et al., 2012) tels que les herbicides. Aujourd'hui, l'effet
de ces molécules est encore peu étudié au laboratoire mais certains composants
pourraient directement influencer la photosynthése et la croissance des macrophytes
(Haynes et al., 2000; Chesworth et al., 2004; Nielsen & Dahll6f, 2007). Le confinement
et la fragmentation des masses d'eau lagunaires pourraient aussi ralentir largement le
développement des macrophytes benthiques. En effet, la capacité de recolonisation des
macroalgues et des phanérogames marines serait ainsi contrainte par leur capacité de
dispersion entre les zones existantes et les nouveaux espaces a coloniser. O’Brien et al.

(2017) soulignent également que 1’absence d’herbiers peut persister durant des
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décennies, entretenue par des mécanismes de rétroactions comme le maintien de la
turbidité par I’absence d’herbiers (Maxwell et al., 2017) ou 1’absence de graines ou de
propagules. Par ailleurs, le développement d’épiphytes et la modification des réseaux
trophiques peuvent également constituer un frein au rétablissement des macrophytes
(Roberts et al., 2003; Hilt et al., 2013).

Enfin, il semble important de considérer que l'atteinte de 1'état de référence peut
parfois étre impossible en raison de contraintes physiques qui peuvent limiter la
distribution de certaines espéces. Dans le cas des lagunes méditerranéennes, il a été
démontré via I’utilisation d’un modele corrélatif que des facteurs naturels tels que la
tension de cisaillement résultant de I'action du vent en milieu peu profond pouvaient
limiter largement la distribution de Zostera noltei par un jeu d'interaction avec les autres

especes (Ouisse et al., 2014c).

1.5 Etat de référence dynamique, quelles conséquences dans un

contexte de restauration ?

La caractérisation des communautés de macrophytes dans la lagune oligotrophe
d’Ayrolle, a permis d’illustrer le fonctionnement d’une lagune peu anthropisée. Dans le
cadre de cette these, cette lagune nous a servi de condition de référence dans 1’étude des
trajectoires de restauration des lagunes méditerranéennes. Dans le cadre de la DCE,
cette notion d'état de référence est également trés importante puisque 1’un des principes
guidant les opérations de restauration est basé sur le rétablissement des conditions
abiotiques et des communautés biologiques antérieures. Cette directive fait ainsi appel
au principe de succession des communautés qui suppose qu’une fois les conditions
abiotiques (antérieures a la perturbation) rétablies, le systéme retrouvera son état
d’origine, avec I’hypothése que la trajectoire de restauration suit le chemin inverse de
la trajectoire de dégradation (Figure 4-2a). En I’absence de données historiques, comme
c'est le cas dans les lagunes méditerranéennes, 1’état de référence est souvent défini a
partir d’écosystemes peu ou pas soumis aux pressions anthropiques. En France, la
plupart des lagunes en cours de restauration n'ont pas atteint les objectifs de la DCE
pour l'indicateur « macrophyte ». Dans de nombreux cas, les écosystémes ne retournent
pas a leur état d’origine soit parce qu’ils sont maintenus dans un état dégradé soit parce

qu’ils sont partiellement restaurés méme apres la suppression ou la réduction des
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pressions (Suding et al., 2004; Borja et al., 2010; Duarte et al., 2015; McCrackin et al.,
2017). La vision selon laquelle la trajectoire de restauration suivrait de maniére
réversible la trajectoire de dégradation, avec un retour des écosystémes dégradés a leur
¢tat d’origine avant la perturbation ou un état de référence, serait méme utopique
(Duarte et al., 2009). Ceci s'explique par les phénomenes d’hystérésis (voir §1.4) qui
allongent considérablement le temps de réponse des écosystémes et rend difficile
I’évaluation des interventions (Moss, 2008), mais il faut également considérer une
possible évolution des écosystémes de référence au cours du temps. Les changements
globaux (augmentation de la température, du niveau de la mer) qui viendraient s'ajouter
aux effets de l'eutrophisation, impacteraient aussi bien la structure et le fonctionnement
des écosystemes ¢tudiés. En effet, dans le cadre de notre travail nous avons pu illustrer
que ces masses d'eau préservées (de référence) ont une dynamique propre non nulle,
conséquence des fluctuations environnementales d’origines naturelles ou anthropiques.
A plus large échelle temporelle, cet état de référence pourrait donc largement évoluer
vers un état de référence bien différent de celui définit dans les conditions initiales. C'est
I'hypothése du changement des états de référence, « Shifting baselines » en anglais
(Pauly, 1995). La trajectoire de ré-oligotrophisation des lagunes méditerranéennes
pourrait donc dévier d’un simple retour en arricre a la fois par des phénomenes
d’hystérésis, mais également par un changement d’état de référence (Figure 4-2b et c).
La théorie du « Shifting baselines » aurait ainsi de lourdes conséquences sur
I'évaluation des actions de gestion d'un point de vue scientifique (étude des trajectoires)
mais surtout d'un point de vue des politiques publiques (objectifs a atteindre). A ce jour,
les démarches cherchent a « identifier » les conditions de référence par I’examen des
sites peu perturbés, sur la base de I’examen des pressions. Les indicateurs utilisés par
la DCE sont souvent basés sur ces états de référence définis et non dynamiques.
Néanmoins, la mise en place de directives internationales a permis la collecte d'un grand
nombre de données. Ainsi, et bien que conscients des limites de I’approche adoptée
dans la DCE, un grand nombre de scientifiques européens dressent un bilan globalement
positif des dix premiéres années d’application de la DCE (Hering et al., 2010).
Les écologues ont en revanche émis de nombreuses critiques sur I’importance
laissée aux démarches expertes et sur I’absence de prise en compte de criteres
fonctionnels au niveau des indicateurs biologiques (Mouillot et al., 2006; Friberg et al.,

2011). Ainsi, de nouvelles pistes sont explorées pour définir I'état de référence. Son
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évaluation pourrait par exemple prendre en compte le maintien des fonctions et des
services écosystémiques (Dufour & Piégay, 2009) comme c'est le cas dans certains bio-
indicateurs « DCE-compatibles » qui ne se basent plus uniquement sur les listes floro-
faunistiques, mais sur des critéres fonctionnels en recourant a des traits écologiques
et/ou biologiques (Orfanidis et al., 2011). Ces approches fonctionnelles seraient de plus
des outils applicables a 1’échelle européenne, facilitant ainsi les comparaisons entre
systemes. C’est du point de vue conceptuel que l'intégration dans la réflexion des
changements a long terme met en évidence la contradiction entre la notion de conditions
de référence et la nature dynamique et peu prédictible des trajectoires des écosystemes
aquatiques (Bouleau & Pont, 2014). Un document d’orientation réalisé par un groupe
d’expert européen fait état des implications possibles du changement climatique sur la
mise en ceuvre de la DCE. Les auteurs mettent ’accent sur les modifications a attendre
des régimes hydrologiques et thermiques et des implications sur ’ensemble des
processus géochimiques (EC, 2009). Cependant, la mise en ceuvre de la DCE devant
étre achevée d’ici 2027, il n’est aujourd’hui pas démontré que dans ce délai les
modifications du signal climatique liées a des impacts anthropiques seront distinguables
de la variabilit¢ climatique naturelle et/ou de 1’effet d’autres activités humaines.

(Bouleau & Pont, 2014).

1.6 Les macrophytes : facilitateurs de la ré-oligotrophisation

Au-dela de leur utilisation comme indicateur de I'état vis-a-vis des perturbations
anthropiques, les macrophytes benthiques ont fait I'objet dans le cadre de cette these
d'expérimentations visant a décrire et comprendre comment celles-ci pouvaient jouer
un réle dans la restauration des milieux lagunaires méditerranéens. Parmi les résultats
importants, il semble déja possible de dégager le role essentiel joué par les macrophytes
dans la régulation des flux de matiéres issus du compartiment benthique. Bien que nos
résultats ne puissent pas directement conclure sur ce point, les mesures réalisées a
I'échelle des communautés benthiques soulignent ['utilisation, quelle que soit la
communauté, de I'azote et du phosphore issus de la reminéralisation bactérienne. Cela
se ferait soit a proximité du sédiment pour les macroalgues, soit directement dans le
sédiment en association avec la flore bactérienne dans le cas des phanérogames marines.

Ainsi, les macrophytes limiteraient le relargage sédimentaire et donc la disponibilité de
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nutriment pour le phytoplancton,

contrblant par conséquent la production
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Figure 4-2 Trajectoires possibles de I’écosystéme lors de ’augmentation des pressions (rouge) et lors de
la diminution des pressions (vert). (a) Réponse linéaire et réversible ; (b) trajectoires suivant un
changement de régime lors de I’augmentation des pressions et une hystérésis lors de la réduction des
pressions, (¢) trajectoires lors d’un régime shift, hystérésis et changement d’état de référence (modifié de

Kemp et al., (2009) et Duarte et al. (2009)).

En limitant les apports, les sources de nutriments pour les producteurs primaires

seraient essentiellement benthiques (excepté les apports externes subsistants) et limitées

aux stocks déja présents dans chaque lagune. Lors des premiers stades de restauration,

les macroalgues nitrophiles telles que les algues vertes du genre Ulva ont une
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productivité relativement €levée et semblent largement favorisées par rapport aux autres
macroalgues. Néanmoins, leur besoin important en azote peut conduire a une limitation
de cet ¢lément dans la colonne d'eau sans pour autant conduire a une limitation du
phosphore dans le milieu (Figure 4-2). Cela pourrait ainsi favoriser des especes capables
de se développer dans des conditions similaires de lumiére et de température, mais plus
adaptées aux faibles concentrations d'azote comme les algues rouges du genre
Gracilaria. D'aprés nos résultats, nous pouvons ainsi faire lhypothése que la
modification des conditions environnementales du systéme par le développement
d'Ulves pourrait conduire a la création de niches favorables au développement d'autres
espéces moins nitrophiles. A terme, sans considérer les facteurs limitants, la succession
théorique des macrophytes telle qu'elle a été décrite dans le Chapitre 2, passerait
d'espéces a cycle de vie court a des espéces a cycle de vie relativement plus long comme
les angiospermes marines qui contribueraient a stocker de plus en plus durablement la
matiere et a appauvrir progressivement la colonne d'eau en nutriments. Cette hypothése
forte, basée sur des mesures in situ, pourrait étre testée via l'utilisation d'un modéle
numérique simulant I'évolution des quantités d'azote et de phosphore dans I'écosystéme.
Parmi les outils disponibles, le modéle GAMELag qui établit des bilans
biogéochimiques pourrait ainsi permettre d'estimer les flux et les quantités d’azote et
de phosphore au sein des compartiments biologiques de 1’écosystéme.

Enfin, le développement de la couverture végétale au cours du processus de
restauration des lagunes méditerranéennes, participerait a la stabilisation du sédiment.
C'est le cas en particulier des herbiers qui, par leur systeme racinaire développé et leur
densité de feuilles dressées augmentent la sédimentation et limite ainsi la resuspension
affectant la turbidité du milieu et stabilisant ainsi les conditions environnementales

(Larkum et al., 2006; Ganthy et al., 2011; Maxwell et al., 2017).
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Bassin 1-Systéme dominé par le Bassin 2-Systéeme dominé par les macroalgues oppartunistes Bassin 3-Systeme dominé par les
phytoplancton macrophytes pérennes
Hypertrophie Oligotrophie

—_—h .
— Lumiere
— Apports externes en nutriments

— Apports internes en nutriments provenant du sédiment

Figure 4-2 Représentation de 'impact de la réduction des apports en nutriments sur le changement au sein des

producteurs primaires et du role des communautés sur les flux d’azote et de phosphore.

1.7. Implication de ce travail pour la gestion des milieux lagunaires

Ce travail de theése, en grande partie issu de données d'observation en lien avec
la gestion, doit €tre replacé dans un contexte d’évaluation de 1’état écologique des
masses d’eau dans le cadre de la DCE et notamment contribuer a la compréhension de
la dynamique de restauration écologique des lagunes méditerranéennes en lien avec la
gestion de ces masses d'eau. La grille d’évaluation mise en place en 1999 dans le cadre
du RSL pour évaluer I’état des lagunes vis-a-vis de 1’eutrophisation (basée sur le modéle
théorique de Schramm, 1999), ainsi que les premiers indicateurs développés dans le
cadre de la DCE pour I’ensemble des lagunes méditerranéennes se sont avérés non-
pertinents pour I’évaluation des lagunes oligohalines et mésohalines. Le Chapitre 1
montre clairement, a partir d’une analyse statistique, la nécessité de distinguer le groupe
des lagunes oligohalines et mésohalines du groupe des lagunes polyhalines et euhalines.

Ainsi, la composition taxonomique des communautés dépend trés fortement de la
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salinité et les communautés des lagunes oligohalines et mésohalines sont trés différentes
de celles observées au sein des lagunes poly- et euhalines. Par ailleurs, le Chapitre 1
montre clairement que le modele de Schramm (1999) n’est pas directement applicable
aux lagunes oligohalines et mésohalines, a cause notamment de la présence
d’angiospermes de la famille des Potomogetonaceae et en particulier 1’espece Stuckenia
pectinata. Cette espece, capable d'exposer ses feuilles en surface pour capter la lumiére,
est par conséquent moins impactée par la concurrence avec le phytoplancton pour la
lumicre. De plus, les lagunes oligohalines présentent une turbidité naturelle ; ces
angiospermes sont donc naturellement plus adaptés a a 1’eutrophisation.

Dans le cadre de la DCE un nouvel indicateur et une grille de diagnostic ont
d’ailleurs été construits pour le compartiment macrophytes (Sanchez et Grillas, 2014).
La mise au point d’indicateurs et de grilles spécifiques aux lagunes oligohalines et
mésohalines permettra ainsi de mieux distinguer 1’effet des pressions anthropiques de
I’effet des pressions naturelles et permettra de mieux dimensionner les efforts conduits
pour améliorer 1’état de ces lagunes.

L'¢tude de la dynamique temporelle du compartiment phytoplanctonique
(Leruste et al. 2016) et du compartiment des macrophytes (Chapitre 2) au cours du
processus d’oligotrophisation des lagunes, met en avant I'importance de la réduction
des apports externes en nutriments, un des principaux leviers sur lequel les actions de
gestion peuvent étre menées. La dynamique au sein des producteurs primaires semble
assez rapide dans les premiers stades (Leruste et al. 2016, Chapitre 2). Cependant, de
nombreux verrous non directement inhérents a l'eutrophisation semblent largement
limiter le retour a I'état de référence. Les gestionnaires devront donc s’attendre a un
retard dans les réponses des systemes (Kemp et al., 2005; Tett et al., 2007). Dans le
futur, ces réponses non linéaires des écosystémes devront étre prises en compte pour
I’évaluation des actions de gestions.

Les impacts du changement climatique sur 1’évaluation de 1’état écologique
mettent a mal le concept méme de « condition de référence ». La prise en compte des
nouvelles conditions de références locales sera donc nécessaire. Dans ce cadre, la DCE
prévoit dans I’annexe V (1.3.1) que « les états membres établissent des programmes de
controle de surveillance afin de fournir des informations pour [...] évaluer les
changements a long terme des conditions naturelles »). Les réseaux de surveillance des

milieux devront peut-étre dans le contexte de changement global établir une nouvelle
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génération de bio-indicateurs basés sur des caractéristiques fonctionnelles des
biocénoses qui permettraient une meilleure analyse comparative des masses d’eau a
I’échelle européenne.

La mise en évidence (partielle pour le moment) du réle fondamental des
macrophytes dans la régulation des flux de matiére issus du sédiment, dans le controle
des biomasses phytoplanctoniques et dans la stabilisation des conditions naturelles et
en particulier de la turbidité, doit étre considérée dans les perspectives de gestion.

Ainsi, I’hystérésis peut conduire a des restaurations partielles de 1’écosystéme
n’ayant pas atteint les conditions de références. Dans ce contexte, les gestionnaires
pourraient évaluer les bénéfices apportés par des actions de restauration active
(réhabilitation, ingénierie €cologique) afin d’accélerer les processus de restauration et
se rapprocher de 1’écosystéme de référence ou de I’écosysteme désiré (Figure 4-3,

Duarte et al., 2015).
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Figure 4-3 De gauche a droite : trajectoire de I’écosystéme en réponse 1) a I’augmentation des pressions
(rouge) d’un état non dégradé ( Etat de référence, A) a un état dégradé (B). De droite a gauche :
trajectoires de I’écosystéme en réponse a une diminution des pressions (vert) montrant une hystérésis et
un retard de la réponse de 1’écosystéme maintenant le systéme dans un état dégradé, suivie d’une phase
de restauration (recovery en anglais) conduisant a un état partiellemnt restauré (C, état différent de 1’état
intial A). Les lignes grises correspondent aux trajectoires sans (No restoration) et avec restauration
écologique active (+ Restoration) (d’aprés Duarte et al., 2015).
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1.8. Limites des méthodes utilisées

Le traitement des données historiques et l'expérimentation in situ nous ont
permis de décrire et de mieux comprendre le role des macrophytes benthiques dans la
restauration des lagunes méditerranéennes francaises. L’étude des trajectoires des
macrophytes a nécessité un grand nombre de données historiques. Le faible nombre de
données disponibles sur les lagunes oligohalines nous a conduit a restreindre 1’étude
des trajectoires aux lagunes polyhalines et euhalines. La poursuite des observations sur
les lagunes oligohalines et mésohalines dans le futur permettra de transposer ce travail
sur ces milieux.

Par ailleurs, les traitements statistiques utilisés dans cette thése ont été réalisés
a partir de données d’observations acquises depuis 1998 ; ces derniéres sont issues de
réseaux de surveillance différents et réalisés par différents opérateurs. Nous avons donc
dispos¢ d'un jeu de données conséquent pour ce travail mais marqué par une
hétérogénéité des méthodes de collecte des données et une incertitude associée a
I’identification taxonomique des espeéces de macrophytes. Par conséquent, une partie
des analyses a dii étre menée a I'échelle du genre dans le Chapitre 1 afin de rendre la
base de données homogene et conserver un maximum de lagunes dans 1’analyse. Ce
choix doit impérativement étre considéré dans 1’interprétation des résultats. En effet,
l'analyse des données taxonomiques a I'échelle du genre n'est stirement pas optimale en
raison d'une potentielle diversité de fonction au sein d'un méme genre. Parmi les
alternatives, il serait donc intéressant dans le futur de s'orienter vers une analyse basée
sur les traits fonctionnels (assimilation des nutriments, taux de croissance, capacité
photosynthétiques, cycle de vie, morphologie, etc.) (Orfanidis et al., 2001; Mouillot et
al., 2006; Orfanidis et al., 2011, 2014). Cela implique néanmoins une bonne
connaissance de chaque espéce afin de constituer une base de données des traits
fonctionnels.

D'un point de vue méthodologique, la modification des méthodes au cours de la
période 1998-2015, en particulier I'arrét de 1'estimation des biomasses au profit de
l'estimation du recouvrement en 2006, nous a contraint a travailler uniquement en
présence/absence de macrophytes au sein de secteurs homogenes. Malgré cette
contrainte, les résultats de ce travail semblent robustes. Néanmoins, l'utilisation
d'informations quantitatives pourrait permettre une étude plus fine de la dynamique des

macrophytes au cours du processus d’oligotrophisation.
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Enfin, le role des macrophytes dans la régulation des échanges entre le
compartiment benthique et la colonne d'eau a été estimé a partir d'incubations in situ.
En travaillant a 1'échelle des communautés, I’utilisation d’enceintes benthiques permet
d'intégrer les interactions entre les différents organismes. En revanche, pour des
contraintes techniques, cette méthode ne permet pas d'étudier les variations temporelles
a petite échelle (variations journaliéres en particulier) des processus étudiés. En effet,
cette méthode in situ, par manque d'automatisation, nécessite l'intervention de
plongeurs pour la mise en place et la récupération du matériel mais surtout pour
effectuer des prélévements réguliers (toutes les 1 a 2 heures environ) d'échantillons a
l'intérieur de l'enceinte. Ces contraintes techniques limitent ainsi largement le nombre
de données disponibles. Le développement récent d'enceintes benthiques autonomes
(projet CHAMAUT, 2016-2017) pourraient permettre de fiabiliser les mesures réalisées

dans le cadre de ce travail de thése.
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2. Conclusions générales et perspectives

Ce travail de these, focalisé sur les macrophytes benthiques, a tout d'abord
permis de hiérarchiser les facteurs environnementaux naturels et anthropiques
expliquant la distribution des macrophytes au sein des lagunes méditerranéennes.
Concernant la dynamique temporelle des macrophytes au cours du processus
d’oligotrophisation, les changements de composition traduiraient la mise en place de
stratégie d’exploitation et d’utilisation des ressources adaptées aux nouvelles conditions
trophiques du milieu (limitations en particulier). Trois bassins d’attraction chacun
caractérisé par un régime dynamique et la présence de multiples états ont ainsi été mis
en évidence. La présence d'especes clés jouerait un role central dans la restauration en
régulant les flux d'azote et de phosphore au sein du systéme et en créant les conditions
favorables a l'apparition d'autres espéces. Ces hypotheses nécessitent d'étre confirmées
dans les années a venir, en particulier via la consolidation de certains résultats
(consolidation des flux benthiques) et l'intégration dans des modeles biogéochimiques.
Cela permettra potentiellement d’estimer les temps de restauration des milieux
lagunaires. Cependant, la compréhension de cette dynamique doit déja permettre, en
termes de gestion, une prise de conscience de la dimension temporelle du processus de
restauration dans les lagunes méditerranéennes liée en particulier a I'hystéresis.

En termes de perspectives, I'étude des verrous indépendants de la réduction des
apports externes en azote et phosphore doit devenir un des axes de travail dans les
lagunes méditerranéennes. En particulier, la connectivité intra et inter-lagunes via le
transport de propagules, de graines, de sporophytes ou de gamétophytes par les courants
générés par le vent, pourrait en particulier étre étudié a partir de modele lagrangien
permettant de retracer le trajet de particules dans I'espace. Bien que 1'idée ne soit pas
nouvelle dans le milieu marin (Siegel et al., 2003; Bidegain et al., 2013, par exemple),
l'utilisation de cette approche pour des macrophytes serait relativement nouvelle. Cette
approche pourrait d'ailleurs étre couplée a une approche génétique in situ qui permettrait

de valider l'appartenance de nouveaux individus a des populations sources adjacentes.
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ANNEXE 1

Methods of macrophyte samplings

According to the lagoons and the monitoring programs, six different sampling strategies

(called in this study method a, a*, b, ¢, d, e) were performed.

Methods a, a* and b

The methods a, a* and b were developed in the framework of two monitoring programs:

I) the Lagoon Monitoring Program (comprising two regional subprograms, i.e., 1) RSL,

Réseau de Suivi Lagunaire and ii) RLC, Réseau des lagunes Corses);
IT) the Water Framework Directive (WFD).

These methods were applied to the following lagoons: Canet, Leucate, Bages, Leucate,
Ayrolle Campignol, Gruissan, Vendres, Bagnas, Thau, Ingril Nord, Ingril Sud, Vic,
Pierre-Blanche, Arnel, Prévost, Méjean, Grec, Or, Ponant, Médard, la Marette,
Biguglia, Urbino, Diana, and Palo. In both methods, the benthic stations were located
following a regular systematic grid with one station for every 100 hectares for lagoons
having a surface area greater than 1000 hectares and one station for every 50 hectares
for smaller lagoons. All benthic stations were sampled by scuba diving for the deepest
lagoons and by snorkeling or from a boat for the shallowest lagoons. The sampling and
observations were carried out in late spring or early summer. For some lagoons, the
number of benthic stations changed during the study period (Table Al) when an

optimization of the sampling strategy occurred.

Method a

This method was applied from 1998 to 2007. The vegetation cover (%) was visually
assessed in the benthic stations. According to the vegetation cover, 1 to 10 macroalgae
and seagrasses (with their roots) samples were collected using 0.25 m? quadrats
(Ifremer, 2000). These samples were stored in the fridge (4°C) and then identified in
the laboratory. For all samples, macrophytes were identified using a binocular
microscope and a light microscope, sorted and, subsequently, dried in an oven at 110

°C during 24 hours in order to measure their dry weight. In addition to the species
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sampled in the quadrats, special efforts were undertaken in the field to record all the
visibly-observable species.

In addition, the macrophytes from Thau and Leucate were studied in the context
of the PNEC program (Verlaque, 2000, 2001) and in the INTERREG II/PNOC program
for the Corsican lagoons (Biguglia, Urbino, Diana) (Pergent-Martini et al., 2000). The
sampling was carried out during the spring 1998 in Thau and in 1999 both in Leucate
and in the Corsican lagoons. Macroalgae and seagrasses (with their roots) were
collected at the benthic stations sampling a surface of 2500 cm? to 1 m?, depending on
the vegetation cover. All the macrophytes were collected and preserved in buffered 4%
formaldehyde-seawater. Fixed material was studied under binocular and light
microscopes and subsequently squeezed to remove excess water and then weighted
(fresh weight, gfw.m™).These data were transformed in dry weight using a species-
specific conversion factor based on the water content of the different species (Ifremer,

2000).

Method a*

Between 2002 and 2007, a simplify macrophytes sampling was done (see Table S1).
This method was based on qualitative observations on the whole surface of 100 or 50
hectares corresponding to the benthic stations. The total vegetation cover (%), the
relative proportion of the different macrophyte groups (climax, floating and
opportunistic) and the species number were assessed. The biomass was not used in this
method. The different taxa observed were collected in the entire studied zone and then

identified in the laboratory (Ifremer, 2004).

Method b

This method described by Ifremer (2011) was applied from 2008 to 2015. This method
was based on qualitative observations. At each benthic station, a surface area of 120 m?
was observed underwater. The divers swimmed around a fixed point and the radius of
the circle was determined with a 10-m long rope. The total vegetation cover (%) of the
area was estimated visually. Identification of homogeneous macrophytes groups,
composition and estimation of the relative percentage of each group in relation to the
vegetation cover were given, as well as the estimation of the relative abundance of the

main taxa of each group. A small representative sample of the studied zone was then
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collected and identified more precisely in the laboratory macroscopically and with a

binocular and a light microscope.

Method ¢

This methodology was used in 2010 and 2013 for the following oligohaline and
mesohaline lagoons: Campignol, Vendres, Bagnas, La Marette, Scamandre, Charnier,
Crey, Grande-Palun. The protocol was described in Sanchez & Grillas (2013). The
sampling was achieved in spring or early summer. Each lagoon had at least 3 stations.
In 2013, macrophytes were sampled in the main stations (WFD/RSL benthic stations,
see above) and in 3 substations around the main stations. These substations have been
added to take into account the heterogeneity of the macrophytes distribution and to
increase the sampling along the edges of the lagoon (in shallow depths). The distance
between the main station and the substations were 200 m for lagoons having a surface
greater than 300 hectares and 100 m for smaller lagoons. The substations were selected
from a line drawn towards the four cardinal points; the substations nearest to the lagoon
edges were taken into account. An exception was made for Bolmon (4 substations per
main station), Scamandre (3 substations added to the most southern station), Vendres
where only one substation was added to the main station located in the south (Sanchez
& Grillas, 2014). The macrophytes observation and sampling were carried out from a
boat or on foot using a rake. The protocol was the same as that described by (Dutarte &
Bertrin, 2009) for freshwater bodies. Accordingly, at each station/substations, the
macrophytes cover was estimated visually - when the water column was clear or when
macrophytes were close to the water surface — within 30 m of the center of the station.
From these stations, a 30 m long transect was realized either in a direction chosen at
random or in the direction of the wind. An abundance class (1 = few fragments to 5 =
covering the entire rake) was determined for each taxa collected on the rake every 2 m
over a width of 4 m (surface 120 m?). The total macrophyte abundance of all taxa
together was calculated as the sum of the abundance of each taxa. This total abundance
could exceed the value of 5 when several taxa were present. The identification of each
taxa was realized in situ for some macrophytes, some taxa required an identification in

the laboratory with a light microscope.
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Method d

This method was used and defined for the Vaccares lagoon in the 1990’s by the Réserve
Nationale de Camargue with the collaboration of Patrick Grillas (Tour du Valat). The
macrophytes were observed along a grid of 50 sampling points by scuba diving.
Samplings were done in summer. At each station, the cover (%) of each taxa were
estimated with a 0.25 m?quadrat. The quadrat were randomly placed 10 times along a
transect of 50 m long. The taxa were identified in situ to the species level whenever it

was possible.

Method e

This method was described in (Bonhomme et al. 2013) and was used in the Berre
lagoon. In this method, 31 permanent transects were distributed uniformly along the
periphery of the lagoon. Along 100 meters long transects, the macrophytes
observation/identification were done in situ by scuba diving using a list containing the
main macrophyte taxa. Some taxa not included in the list were also added. These
observations were done by observing the area within 50 cm distance on both sides from
the virtual line delineating the transect (i.e., a 100 cm large zone along the transect).
The transects were started from the periphery of the lagoon and the number and the
mean cover (%) of each taxa were given every 5 m (sampling surface: Sm?) using a

classification from 1 to 5 (class 1= 0 %, class 5 =>90 %).
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Table A1 Sampling frequency of macrophytes and water column parameters for each of the studied lagoon sectors (see Table
1 in the article). In between brackets, the number corresponds to the benthic station numbers (only stations with soft sediment)
and the letter indicates the sampling method (see above in the text of the supplementary material). The water column sampling

was done every vears.

Sectors . .
Lagoons (code) Macrophyte sampling years water sampling years
Arnel ARN 2001(9,a) 2004(9,a*) 2006(9,a) 2006(9,a) 2009(9,b) 2012(9,b) 2000-2014
Ayrolle AYR 1999(14,a) 2002(14,a*) 2005(14,a) 2007(14,a*) 2010(14,b) 2013(14.,b) 1998-2015
BGN 1999 (11,a) 2002(11,a*) 2005(11,a) 2007(11,a*) 2010(11,b) 2013(11,b) 2015(11,b) 1998-2015
Bages-Sigean BGM 1999 (11,a) 2002(12,a*) 2005(13,a) 2007(13,a*) 2010(13,b) 2013(13,b) 2015(13,b) 1998-2013
BGS 1999 (10,a) 2002(10,a*) 2005(12,b) 2007(12,a*) 2010(12,b) 2013(12.,b) 2015(12,b) 1998-2015
Bagnas BAG  |2002(4,2) 2005(4,a%) 2010(4)0) 2013(12,c) 2000-2008, 2011, 2013-2014
2001(22,¢) 2002(22,e) 2003(22,e) 2004(22,¢) 2006(22,¢) 2007(22,e) 2008(22,¢) 2009(22,¢ - 19,b) 2006-2015
B BER 2010(22,¢) 2011(22,¢) 2012(21,e), 2013(22,¢)
erre 2001(6.¢) 2002(6.¢) 2003(6.¢) 2004(6.¢) 2006(6.¢) 2007(6.¢) 2008(6¢) 2009(6.¢ - 61) 2010(68) 500 010
VAL |2011(6,) 2012(6,¢), 2013(6.¢)
Biguglia BIG 1999(29,a) 2003(15,a) 2009(15,b) 2012(15,b) 2014(15,b) 1998-1999, 2002-2004, 2006-2015
Bolmon BOL 2010(16,c) 2013(16,c) 2009, 2011, 2013
Campignol CAM | 1999(4,a) 2002(4,a*) 2005(4,a) 2007(4,a*) 2010(4,) 2013(15,c) 1998-2014
Canet Saint-Nazaire CNN  2002(8,2) 2005(8,a*) 2009(8,b) 2012(8,b) 2001-2006
CNS 2002(7,a) 2005(7,a*) 2009(7,b) 2012(7.,b) 2001-2006, 2008-2011, 2013-2015
Diane DIA 1999(13,a) 2003(16,a) 2006(13,a*) 2009(9,b) 2012(10,b) 1998-1999, 2002-2004, 2006-2015
Grande Palun GP 2010(9,c) 2013(15,¢) 2009, 2011, 2013
Grec GRC  |1999(5.2) 2001 (7,a) 2004(7,a*) 2006(7,a) 2009(8,b) 2012(8,b) 1998-2014
Gruissan GRU 1999(3,a) 2002(3,a*) 2005(3,a) 2007(3,a*) 2010(3,b) 2013(3,b) 1998-2015
Ingril Nord INN | 1999(3,a) 2004(5,a*) 2006(5,2) 2008(5,b) 2011(5,b) 2014(5,b) 1998-2015
Ingril Sud INS 1999(4,a) 2004(8,a*) 2006(8,a) 2008(8,b) 2011(8,b) 2014(7,b) 1998-2014
Lo Marette MARN  |2004(3,2) 2007(3,2%) 2011(3,b) 2013(6,c) 20032014
MARS  |2004(3,a) 2007(3,a*) 2011(3,b) 2013(6,c)
La Palme LAP 2002(12,a) 2005(12,a*) 2007(12,a*) 2010(12,b) 2013(12,b) 1998-2015
Leucate LEN 1999(21,a) 2004(25,a) 2009(14,b) 2012(14,b) 1998-2015
LES 1999(31,a) 2004(47,a) 2009(24,b) 2012(24.b)
Les Mouettes MOU 2006(1,a*) 2008(1,b) 2011(1,b) 2014(1,b)
Medard MED 2002(4,a) 2005(4,a*) 2000-2006, 2008, 2011, 2014
Mejean MEE 2001(6,a) 2004(6,a*) 2006(4,a*) 2009(6,b) 2012(6,b) 2000-2014
MEW  |2001(7,a) 2004(7,a%) 2006(7,2*) 2009(7,b) 2012(7,b) 2015(7,b) 2000-2015
or ORE  |1999(16,2) 2002(16,2) 2003(16,a%) 2004(16,2%) 2005(16,a) 2007(16,2%) 2010(7,b) 2013(7.,b) 1998.2015
ORW  |1999(16,2) 2002(16,a) 2003(15,a%) 2004(16,2%) 2005(16,a) 2007(16,2*) 2010(8,b) 2013(8,0)
Palo PAL 2006(3,a*) 2009(3,b) 2012(3,b) 2006-2015
Pierre Blanche PBL  |2001(10,) 2004(10,a*) 2006(10,a) 2008(10,6) 2011(10,b) 2014(10,b) 2000-2014
Ponant PON 2002 (7,a) 2005(7,a*) 2010(7,b) 2014(7,b) 2000-2008, 2011, 2014
Prevost PRE  |2001(4.a) 2004(4,a%) 2006(5,2) 2009(5b) 2012(5,) 2015(5,) 2000-2014
PRW  |2001(5,2) 2004(5,a%) 2006(5,a) 2009(5,b) 2012(5,b) 2015(5)b) 2000-2006, 2008-2013
SC |2010 (14.) 2013(13,¢)
Scamandre-Charnier-Crey CH 2010 (13,c) 2013(12,¢) 2013
CR  2013(9¢)
Thau TE  1998(29,2) 2003(39,2) 2006(39.2%) 2008(21,b) 2011(21,b) 2014(21,b) 19982015
TW | 1998(28,2) 2003(31,2) 2006(31,2%) 2008(150) 2011(15,b) 2014(15,b)
Urbino URB | 1999(17,2) 2003(18,2) 2009(16,b) 2012(13}0) 1998-1999, 2002-2004, 2006-2015
1996(31,d) 1997(13,d) 1998(15,d) 1999(19.d) 2000(29.d) 2001(40,d) 2002(43,d) 2003(46,d)
Vaccares VAC  2007(41d) 2009(41.d) 2010(51,d) 2011(54d) 2012(54.d) 2006-2015
Vendres VDR 2002(10,a) 2005(9,2*) 2010(10,) 2013(10,c) 2000-2006, 2008-2014
Vic VIC  |2001(28,2) 2004(28,a%) 2006(28,2) 2008(13,) 2011(13}b) 2014(13,b) 2000-2015
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Figure A1 Interstructure of the STATICO analysis. (a) Eigenvalues barplot. (b) Interstructure factor map
showing the importance of each sampling years, and the importance of the corresponding tables in the
definition of the compromise (coordinate of the points on the first axis). (¢) Typological value indices
plot. Weights: contribution of each table to the construction of the compromise; cos?: fit of each table to

the compromise.

Table A1 Classification of lagoon sector trajectories according to the STATICO analysis

Category

Sectors

Oligotrophic status
Re-oligotrophication trajectory
Mesotrophic status

Eutrophic status
Eutrophication trajectory

Incoherent trajectory between environment and species

AYR, LAP, BGS, LEN, LES, TW, TE, MOU,URB
BGN, INN, INS, ARN, MEW, MEE, GRC, PON
BGM,GRU, VIC, PRW, PRE, PAL

ORE, ORW

PBL
DIA

Figure A2: Macrophyte trajectories in the 28 lagoon sectors for both environment (env) and

species (spe). Les trajectoires des 28 secteurs de lagunes sont présentées dans les pages suivantes:
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Oligotrophic status
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Oligotrophic status
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Re-oligotrophication trajectory
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Re-oligotrophication trajectory
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Re-oligotrophication trajectory
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Mesotrophic status
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Eutrophication trajectory
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Résumé

La prise de conscience des risques liés a la dégradation de la qualité¢ des milieux lagunaires vis-a-vis de
I’eutrophisation a abouti a la mise en ceuvre d’actions de gestion visant a réduire les apports en nutriments.
Certaines lagunes sont aujourd’hui en phase de restauration, avec une amélioration notable de la qualité de I’eau
liée notamment a la réduction des biomasses phytoplanctoniques. En revanche, la réponse des macrophytes
benthiques semble plus complexe et non linéaire. A travers une approche complémentaire basée sur I’analyse
statistique des données d’observations acquises de 1998 a 2015 et sur des mesures in situ, cette thése vise a
identifier la dynamique temporelle et spatiale des macrophytes ainsi que leur réle fonctionnel au cours du
processus d'oligotrophisation. Au sein des lagunes méditerranéennes, la salinité et les teneurs en nutriments dans
la colonne d'eau sont les principaux parameétres qui structurent la distribution des macrophytes benthiques.
L’analyse statistique menée sur 21 lagunes polyhalines et euhalines a permis d'illustrer les premicres étapes de
restauration. La réduction des apports externes a conduit a un basculement rapide (3-4 ans) d’un systéme
totalement dominé par le phytoplancton vers un systétme dominé par les macroalgues opportunistes et
notamment les ulves. La réduction de la disponibilité en azote dans la colonne d'eau liée au développement des
ulves favoriserait le développement des gracilaires (algue rouge) et des chactomorphes (algue verte
filamenteuse). Bien plus que la seule conséquence de la restauration, la présence d'espéces clés jouerait ainsi un
role central dans la restauration en régulant les flux d'azote et de phosphore au sein du systéme et en créant les
conditions favorables a l'apparition d'autres espéces plus pérennes. Bien que notre théorie décrive une tendance
vers le retour des macrophytes pérennes pour les trajectoires de re-oligotrophisation, nous n’avons pas encore
pu documenter ce retour dans les lagunes aprés une longue période d’absence. Ceci, montre I’importance de
prendre en compte, entre autres, I’importance des sources internes d’éléments nutritifs et de la connectivité pour
la recolonisation des angiospermes dans les lagunes.

Mots-clés : macrophytes, eutrophisation, lagunes méditerranéennes, oligotrophisation, restauration

Abstract

The growing awareness of the negative impacts of the degradation of the water quality in coastal lagoons
because of eutrophication has resulted in public action aiming at the reduction of the nutrient loadings into these
lagoons. Hence, some of these coastal lagoons are currently undergoing ecological restoration and have shown
a clear improvement of their water quality linked to decreasing phytoplankton biomass in the last 10 years.
However, the response of the benthic macrophytes appears more complex, particularly by showing non-linear
behaviour. By using complementary approaches including statistical analyses of long-term observations (1998-
2015) and in situ measurements, this thesis aims to describe the dynamics of the macrophytes in space and time
and to study their functional role during the oligotrophication process. Salinity, depth and nutrient concentrations
in the water column represent the main factors that statistically explain the distribution of the benthic macrophyte
communities in Mediterranean coastal lagoons. The first steps of the ecological restoration in eutrophied
polyhaline and euhaline lagoons has been inferred from the statistical analysis of time series in 21 coastal
lagoons. The reduction of the external nutrient loading results in a rapid regime shift (3-4 years) from a
phytoplankton-dominated system to a macroalgae-dominated system, with particularly Ulva species. The
decreasing inorganic nitrogen concentrations due to uptake by Ulva spp. in the water column appears to facilitate
the development of Gracillaria spp. (red algae) and Chaetomorpha spp. (green filamentous algae). While the
appearance of these macroalgal species is the result of the ecological restoration, these species also play a central
role in this process by regulating the biogeochemical element fluxes. This way these species create more
favourable conditions for perennial species. Although for re-oligotrophication trajectories in coastal lagoons our
theory describes a tendency towards the return of perennial species, so far, we have not been able to document
their return after a long period of absence. This shows, that among other factors, the internal nutrient loading
and ecological connectivity are important factors to take into account for the recolonization of angiosperms in
coastal lagoons.

Keywords : macrophytes, eutrophication, mediterranean lagoons, oligotrophication, restoration



