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PREFACE

Le travail de thèse de doctorat présenté dans ce manuscrit s'insère dans le projet Seine-Aval 6 

FEREE ("Comparaison du Fonctionnement Ecologique de secteurs intertidaux contrastés pour la 

compréhension de leurs connectivités et la Restauration des fonctions Ecologiques Estuariennes"). 

Le projet est porté et financé par le Groupement d'Intérêt Public Seine-Aval, et sa coordination 

scientifique est assurée par Estelle Langlois. Le doctorat associé bénéficie d'un financement sur 

contrat doctoral, et a été effectué au sein du laboratoire USC INRAE 1499 ECODIV de l'Univer-

sité de Rouen Normandie.

L'objectif du projet FEREE est d'établir le bilan écologique de sites d'étude aux connectivités 

latérales à l'estuaire de la Seine constrastées. Ce bilan se veut pluridisciplinaire : 6 équipes de travail 

de 5 laboratoires de recherche sont impliquées dans le projet FEREE, afin d'étudier l'hydrologie, 

la physico-chimie et les biotopes de l'estuaire aval de la Seine. Le présent manuscrit présente alors 

les résultats obtenus dans le cadre de l'étude de la végétation des marais estuariens, avec une partie 

descriptive consacrée aux sols de ces milieux. 

Pour plus d'informations : https://www.seine-aval.fr/projet/feree/

Organigramme des compartiments écologiques étudiés dans le cadre du projet FEREE.
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INTRODUCTION 
GÉNÉRALE

Ressource, contrainte, paramètre environnemental ; l'eau est au centre des préoccupations humaines, et de ce manuscrit.

(Photo : Markus Neupert)



“It is a curious feature of our existence that we come from a planet that is very 

good at promoting life but even better at extinguishing it.”

- Bill Bryson, 'A Short History of Nearly Everything'



1. Estuaires et humains

1.1. Services écosystémiques

L’histoire de l’humanité est étroitement liée aux écosystèmes estuariens. De nombreux « berceaux 

de civilisation » se sont établis sur les côtes maritimes il y a ~ 6.000 ans. Un millénaire auparavant, 

le niveau de la mer s’était stabilisé après une forte augmentation de 120 m faisant suite au dernier 

maximum glaciaire (DMG) il y a ~ 21.000 ans (Alley et al. 2005; Day Jr. et al. 2007). Cette élévation 

entraina de profonds changements des traits de côte et de leurs habitats, qui se retrouvèrent noyés 

par l’augmentation du niveau d’eau de 1 à 2 m par siècle. Une conséquence directe fut la multipli-

cation exponentielle des zones humides côtières, qui, bénéficiant d’une hausse de la température 

globale de 6°C depuis le DMG, ont vu leur productivité multipliée par dix une fois le niveau de la 

mer stabilisé (Day Jr. et al. 2007). La mise en place rapide de communautés végétales et animales 

facilement exploitables par l’agriculture et la pêche coïncide alors avec l’apparition des premières 

civilisations urbaines et sociétés états en Mésopotamie (Kennett & Kennett 2006), en Chine et en 

Irak (Yoffee 2005), ainsi qu’en Amérique du Sud (Trigger 2003). De nos jours, ces milieux restent 

très peuplés, avec près de 39 % de la population mondiale vivant à moins de 100 km des zones hu-

mides côtières, qui ne représentent pourtant que 5 % de la surface émergée de la planète (Agardy 

et al. 2005). Ces chiffres sont croissants : à travers la population résidente, mais aussi à travers le 

tourisme et l’immigration (Burke 2001). 

La raison principale de cette affluence est le nombre important de services écosystémiques rendus 

par les zones humides côtières (Figure I.1). Popularisés par les travaux de recherche conséquents 

effectués dans le cadre du Millennium Ecosystem Assessment (2005a), les services écosystémiques 

soulignent le rôle important que les écosystèmes jouent dans la survie et le bien-être de l’humanité. 

Il existe quatre catégories de services écosystémiques :

• Les services écosystémiques d’approvisionnement, qui incluent l’ensemble des ressources, ma-

tériaux et produits obtenus par l’exploitation des écosystèmes.

• Les services écosystémiques de régulation, qui regroupent les potentialités de régulation de 

3



FIGURE I.1 : Services écosystémiques fournis par les zones humides côtières. La taille du cercle dans les cases repré-
sente l’importance relative du service écosystémique (dans Day et al. 2012, d’après Millennium Ecosystem Assessment 
2005b).

4 Introduction﻿Générale



la qualité de l’air, du climat, de la qualité de l’eau, de vecteurs pathologiques, d’espèces envahis-

santes, de pollinisation et de risques naturels.

• Les services écosystémiques culturels, qui contiennent les bienfaits que les humains peuvent 

tirer des écosystèmes, en lien avec les loisirs, le tourisme, les valeurs esthétiques, l’éducation for-

melle et informelle, l’inspiration, la spiritualité, et l’héritage culturel.

• Les services écosystémiques de support, qui n’ont pas un lien direct avec le bien-être humain, 

mais qui assurent le soutien fonctionnel des trois catégories de services écosystémiques ci-dessus. 

Cela inclut les cycles biogéochimiques, l’entretien et la formation de sols, la production primaire 

et la biodiversité.

Approximativement 25 % de la production primaire globale provient des écosystèmes littoraux 

(UNEP 1992), ce qui en fait les écosystèmes les plus productifs au monde (Howes et al. 1981; 

Mitsch et al. 2023). Parmi eux, les systèmes estuariens présentent une productivité de 15 t.ha-1.an-1 

(d’une valeur économique estimée à environ 28 916 US$.ha-1.an-1) tandis que les marais littoraux, 

qui sont les milieux humides les plus abondants (Day et al. 2012), atteignent 20  t.ha-1.an-1 (soit 

193 843 US$.ha-1.an-1) (chiffres de 2011 ; Mitsch et al., 2015; E. P. Odum & Barrett, 2005). Cette 

productivité primaire exceptionnelle est la base d’importants réseaux trophiques qui se prolongent 

en dehors des milieux estuariens (Deegan et al. 2000; Winemiller et al. 2007)  ; les producteurs 

primaires des marais et des fonds estuariens approvisionnent les producteurs secondaires et pré-

dateurs en énergie, et leurs mouvements entre habitats exportent alors cette énergie vers les éco-

systèmes marins (à travers les poissons notamment) et les écosystèmes terrestres (certains oiseaux 

par exemple) (Ziegler et al. 2019). Par conséquent, les estuaires sont non seulement des habitats 

primordiaux pour l’accueil de nombreuses formes de vie aquatiques et terrestres (Beck et al. 2001), 

mais le nombre d’espèces dépendantes aux processus estuariens est bien supérieur au nombre d’es-

pèces qui y résident (Dayton 2003).

1.2. Infrastructures humaines et activités

L’ensemble des services écosystémiques présentés ci-dessus permettent aux milieux humides estua-

riens d’aménager un nombre important d’activités économiques. Les activités portuaires ont motivé 

de nombreuses transformations morphologiques des interfaces littorales, avec des aménagements 

qui visent à rendre ces milieux changeants de plus en plus stables (Figure I.2). La construction de 

digues a permis de maîtriser les cours d’eau et la forme de leurs exutoires pour faciliter la navigation, 

et de drainer les surfaces intertidales connexes. Le drainage est un moyen efficace de regagner des 

surfaces terrestres sur le milieu marin par poldérisation, rendant les surfaces drainées disponibles 

pour l’installation de structures industrielles et portuaires, ou pour l’exploitation agricole. 
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La forte productivité primaire des marais estuariens est particulièrement prisée pour le pâtu-

rage et la fauche, qui sont souvent à l’origine de la mise en place d’infrastructures régulant le flux 

d’eau des marais et prairies humides (digues, fossés de drainage), afin d’y permettre l’usage d’outils 

agricoles et l’élevage de bétail. Le drainage de marais et la poldérisation ont été dommageables aux 

marais salés « naturels », qui ont vu leur proportion diminuer depuis le moyen-âge (Allen 2000; 

Reise 2005). La connexion altérée voire interrompue de ces surfaces au régime hydrique de l’es-

tuaire est connue sous le nom de restriction tidale, qui impacte fortement les processus liés à l’eau 

(Emery & Fulweiler 2017), les communautés végétales (Chen et al. 2021a) et ainsi tous les services 

écosystémiques associés (Gedan et al. 2009). Avec des infrastructures pouvant dépasser plusieurs 

centaines d’années d’âge, il en résulte des milieux estuariens à inondations et salinités réduites, avec 

des assemblages de végétation issus d’une nouvelle trajectoire successionnelle qui présentent égale-

ment un intérêt écologique allant jusqu’à la mise en place d’habitats pouvant avoir un fort potentiel 

de conservation (Adam 2019).

Cette pression des activités humaines sur les écosystèmes estuariens se traduit par une perte 

d’habitats, de fonctions écosystémiques et de biodiversité. Les pratiques d’exploitation non-du-

rables (Teal & Teal 1969; Elschot et al. 2023), l’eutrophisation (D’Avanzo et al. 1996; Le Fur et al. 

2019) et l’invasion d’espèces exotiques (Schwarz et al. 2016; Fischman et al. 2024) sont d’impor-

tants éléments perturbateurs qui se propagent à travers les niveaux trophiques, déstabilisant le fonc-

tionnement de ces systèmes, et mettant en péril les services écosystémiques associés (Agardy et al. 

2005). Ainsi, l’impact historique de l’humain a profondément transformé les milieux humides cô-

tiers (Vitousek et al. 1997) avec des pertes estimées entre 50 et 62 % de la surface qu’ils occupaient 

au début du 20ème siècle. La perte des milieux humides ne cesse de s’accélérer depuis (Barbier et 

FIGURE I.2 : Vue sur le port de Vancouver et le quartier des affaires. Les interfaces maritimes attirent une grande 
proportion de la population humaine, et accueillent une multitude d’activités économiques (Photo : Markus Neupert).
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al. 2011; Davidson 2014), et touche dans les 

mêmes proportions les zones humides conti-

nentales (Millennium Ecosystem Assessment 

2005b).

1.3. Changement clima-
tique et conséquences

À l’échelle mondiale, les activités humaines 

émettrices de gaz à effet de serre sont en train 

de modifier le fonctionnement climatique de 

la planète (IPCC 2022). Les zones humides 

côtières sont identifiées comme des milieux 

très vulnérables aux effets liés au changement 

climatique, notamment le rehaussement du ni-

veau marin (Khojasteh et al. 2021; Saintilan et 

al. 2023), l’acidification de l’océan (Scanes et al. 2020), l’augmentation des températures (Robins et 

al. 2016) et la modification de la distribution des précipitations (Saintilan et al. 2019). Par consé-

quent, les pertes anticipées de zones humides côtières d’ici 2100 sont estimées entre 20 et 90 % 

(Blankespoor et al. 2014; Crosby et al. 2016; Spencer et al. 2016), leur disparition étant essentielle-

ment liée à l’augmentation trop rapide du niveau marin (Horton et al. 2018; Saintilan et al. 2023; 

Figure I.3). Les scénarios les plus probables placent l’augmentation du niveau marin à des taux 

compris entre 4 mm/an et 20 mm/an, soit une augmentation du niveau marin global moyen de 0,43 

à 1 m d’ici 2100 (Oppenheimer et al. 2019).

Dans ce contexte, les gradients d’inondation et de salinité des estuaires et de leurs milieux hu-

mides sont alors susceptibles de changer dans le temps et l’espace, avec des conséquences sur les 

paramètres édaphiques (Angiolini et al. 2013), la composition des communautés du vivant à tous les 

niveaux d’organisation (Short et al. 2016; Martínez-Megías & Rico 2022), et les services écosysté-

miques qui en dépendent (Millennium Ecosystem Assessment 2005b; Barbier et al. 2011; Chen et 

al. 2021a). L’intrusion d’eaux salées dans des milieux d’eau douce est particulièrement préjudiciable 

à l’équilibre chimique de ces derniers, et par conséquent à l’efficience des cycles biogéochimiques 

et au développement des organismes. Ces intrusions sont la conséquence du changement clima-

tique qui agit sur l’augmentation du niveau de la mer, la réduction des flux d’eau douce de certains 

fleuves, des changements de niveau de nappe phréatique, la modification des régimes de précipita-

tion locaux et des évènements météorologiques extrêmes plus fréquents (Cañedo-Argüelles et al. 

FIGURE I.3 : Probabilité de submersion permanente, et 
donc de disparition des marais salés mondiaux en fonction 
de l’augmentation relative du niveau de la mer en mm/an. 
La probabilité a été calculée à partir des données sur la dy-
namique des marais salés durant l’Holocène. La courbe af-
fiche la probabilité médiane et son intervalle de confiance 
à 90 % (Horton et al., 2018).
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2013; Herbert et al. 2015; Hassani et al. 2021; Pannozzo et al. 2021; Lorrain-Soligon et al. 2023; 

Middleton & Boudell 2023). 

La vitesse de changement de ces facteurs est déterminante dans l’impact du changement clima-

tique sur les milieux estuariens (Saintilan et al. 2023). Ces modifications des conditions écologiques 

locales en milieu estuarien risquent d’être accélérées et amplifiées dans le cas où l’augmentation du 

niveau de la mer entraine la destruction des infrastructures de restriction tidale (digues etc.), en re-

connectant subitement des milieux jusqu’alors déconnectés du régime hydrique de l’estuaire (Emery 

& Fulweiler 2017; Adshead et al. 2024). Cette reconnexion soudaine aurait pour conséquence une 

modification des facteurs structurants de ces milieux. À la suite de cela, les habitats actuels risquent 

de subir une transformation importante. Dans un cadre de prévention et de mitigation des effets 

du changement climatique, l’opposition d’une reconnexion subite de milieux déconnectés et d’une 

modification progressive des gradients abiotiques des milieux connectés, suscite des interrogations 

quant au devenir et au fonctionnement de ces écosystèmes, ainsi qu’aux choix de gestion environ-

nementale que nous serons amenés à faire.

2. Objectifs et structuration du manuscrit

2.1. Objectifs et hypothèses de travail

La végétation exprimée dans les marais estuariens est le résultat d’une multitude de facteurs envi-

ronnementaux et biologiques qui risquent d’être impactés suite aux effets du changement clima-

tique. Le contexte géomorphologique de ces estuaires est responsable d’une superficie relativement 

petite de ces milieux à l’échelle des terres émergées de la planète, leur conférant une forte valeur de 

conservation du patrimoine paysager, écologique, spécifique et génétique. Les activités humaines, 

profitant des services écosystémiques abondants du littoral, ont profondément changé le fonction-

nement écologique d’une majorité des milieux humides côtiers de la planète. Ces changements se 

poursuivent et risquent d’exacerber les effets transformateurs du changement climatique sur ces 

milieux. L’ensemble des facteurs structurants de la végétation s’expriment sur une échelle spatiale 

très restreinte et une échelle temporelle dynamique, et rendent leur étude complexe. L’interface de 

transition entre les milieux d’eau douce et d’eau salée est particulièrement sujette aux altérations, 

non seulement parce-qu’elle est fréquemment le résultat d’infrastructures humaines, mais aussi 

parce-que la contrainte saline sélectionne des organismes sensibles aux changements de condi-

tions environnementales. Placés au premier rang des conséquences du changement climatique, ces 
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écosystèmes vulnérables sont alors de précieux indicateurs des changements actuels, et des change-

ments à venir.

Ce travail de thèse a pour ambition d’identifier et de quantifier les liens qui existent entre les 

facteurs biotiques et abiotiques en contexte estuarien, et d'évaluer leurs effets sur la structuration 

des communautés végétales estuariennes à la limite entre milieux d’eau douce et d’eau salée. Nous 

chercherons alors à en dégager des connaissances concrètes pour la gestion environnementale de ces 

milieux humides côtiers, qui pourront s'avérer indispensables dans le contexte actuel de changement 

climatique. Pour structurer les études et leurs résultats, nous allons être guidés par les hypothèses 

de travail suivantes :

• La restriction tidale modifie les gradients de contraintes environnementales :

 ◦ … avec des effets observables sur les assemblages de végétation,

 ◦ … et une sélection différente des stratégies de vie des plantes.

• Le changement global va modifier les gradients de contraintes environnementales :

 ◦ … avec des effets observables sur les assemblages de végétation,

 ◦ … et une sélection différente des stratégies de vie des plantes.

2.2. Plan du manuscrit

Les hypothèses de travail serviront de support structurant du contenu de ce manuscrit. Ainsi, il 

est composé de deux parties de deux chapitres chacune, précédées de l'état des connaissances sur 

la végétation estuarienne, et suivie par une partie de synthèse, discussion et perspective. Le plan et 

les hypothèses propres à chaque chapitre sont détaillées dans la figure suivante, qui servira de guide 

visuel tout au long du manuscrit, ainsi que de schéma bilan pour clore ce travail de thèse.

9Objectifs﻿et﻿structuration﻿du﻿manuscrit



�
�
�
�
��
��

�
�
�
�
��
���

Restriction tidale Changement climatique

Gradients de contraintes estuariennes :
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DESCRIPTIF DES SITES D’ÉTUDE

SYNTHÈSE, DISCUSSION & PERSPECTIVES

C
h

ap
it

re
 1

C
h

ap
itre 3

Stratégies - individus

a) Les espèces présentent une forte 
variabilité de traits intraspécifique ;

b) À l’échelle de l’espèce, les contraintes 
d’inondation et de salinité font 
émerger des combinaisons de traits ;

c) De fortes contraintes estuariennes 
réduisent la combinaison de traits 
fonctionnels (et donc de stratégies) 
viables ;

d) L’effet cumulé des contraintes 
d’inondation et de salinité sur la 
sélection de traits fonctionnels est 
supérieur à la somme de ses 
composants.
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Stratégies - communautés

a) La restriction tidale est à l’origine 
d’une sélection de traits fonctionnels 
différents à l’échelle de la commu-
nauté ;

b) Les fortes contraintes environnemen-
tales sélectionnent des traits 
fonctionnels avec un retour sur 
investissement de ressources lent ;

c) À l’échelle des communautés, les 
combinaisons de traits fonctionnels 
peuvent être intégrées dans les 
systèmes des stratégies CSR et du 
PES.
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Assemblages

a) Les gradients de contraintes 
environnementales sont tronquées 
par la restriction tidale ;

b) La restriction tidale est responsable 
d’une modification des paramètres 
physico-chimiques, impactant les 
assemblages de végétation

Assemblages

a) Par filtrage abiotique ; dans le cas 
d’une augmentation des contraintes 
environnementales, les espèces 
généralistes sont remplacées par des 
espèces spécialistes ;

b) Par filtrage biotique ; dans le cas 
d’une diminution des contraintes 
environnementales, les espèces 
spécialistes sont remplacées par des 
espèces généralistes plus compéti-
tives
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ÉTAT DES 
CONNAISSANCES

L’évaporation de l ’eau de la Seine rendue visible par les premières matinées fraîches d’automne à Duclair, en Seine-Maritime.

(Photo : Markus Neupert)



“In the beginning there was nothing, which exploded.”

- Terry Pratchett, 'Lords and Ladies'



1. Les milieux humides

1.1. Constats, définitions et classifications

Au sens très large, les milieux humides sont des écosystèmes à la transition entre milieux terrestres 

et milieux aquatiques. Cette interface entre compartiments existe sous une multitude de formes à 

travers les continents, avec une superficie totale comprise entre 8 et 10 millions de km² (Lehner & 

Döll 2004), soit entre 6 et 8 % des terres émergées. Les milieux humides abritent de nombreux pro-

cessus écologiques qui sont altérés et menacés par le changement global (Millennium Ecosystem 

Assessment 2005a, b; IPCC 2022), avec une perte de surface d’au moins 50 % au cours du 20ème 

siècle et de 87 % depuis l’an 1700 (Russi et al. 2012; Davidson 2014). Pour la préservation des 

fonctions et services écosystémiques nombreux des milieux humides, il est nécessaire de préciser au 

préalable les éléments de définition qui permettent de fixer le cadre scientifique et législatif dans 

lequel agir, et dans lequel nous évoluerons également dans cette thèse. Or, d’après Mitsch et al. 

(2023), « le géologue, le pédologue, l’hydrologue, le biologiste, l’écologue, le sociologue, l’économiste, 

le politologue, le spécialiste de la santé publique et le juriste peuvent formuler des définitions dif-

férentes. Cette variance est le résultat naturel des différences de priorités dans la formation du spé-

cialiste et des différentes manières dont les disciplines individuelles traitent des zones humides ». 

Par la suite, nous allons donc aborder cette thématique du point de vue de l’écologie, tant théorique 

qu’appliquée.

Pour répondre aux besoins de protection, de conservation et donc de gestion des milieux humides, 

la Convention relative aux zones humides d’importance internationale particulièrement comme ha-

bitats des oiseaux d’eau du 2 février 1971 (aussi appelée Convention de Ramsar, ou Convention sur 

les zones humides) définit les zones humides de la façon suivante :

• « Au sens de la présente convention, les zones humides sont des étendues de marais, de fagnes, 

de tourbières ou d’eaux naturelles ou artificielles, permanentes ou temporaires, où l’eau est 

stagnante ou courante, douce, saumâtre ou salée, y compris des étendues d’eau marine dont 

la profondeur à marée basse n’excède pas six mètres. » (UNESCO 1971)

15



La Convention de Ramsar a rassemblé les signatures de 172 pays (sur 192 dans le monde) en 

2024, dont la France. Ce cadre législatif présente l’avantage d’être valide sur une majorité de la 

surface du globe terrestre et d’unifier le concept de zone humide. Pour autant, cette convention est 

relativement large dans sa définition. En effet, elle regroupe 42 types de zones humides, distribués 

dans trois catégories : les zones humides côtières/maritimes, continentales, et artificielles (Finlayson 

2018). Pour autant, cette définition s’applique à une échelle spatiale relativement grande, car elle est 

explicitement valable pour des « étendues » de sous-unités (les marais, les fagnes, tourbières etc.), 

qui elles rentrent dans la catégorie des milieux humides. La différence entre zone et milieu humide 

est relativement floue ; ici, nous considérerons qu’une zone humide est composée de plusieurs 

milieux humides avec un certain degré de connexion, dont il faut alors établir une typologie pour 

pouvoir les définir (Figure II.2). 

Le cadre théorique donné aux milieux humides se veut moins géographique et plus centré sur 

les compartiments des écosystèmes et les processus qui s’y déroulent, avec cette définition proposée 

par Keddy (2014) : 

• «  Un milieu humide est un écosystème qui apparaît lorsque l’inondation par l’eau produit 

des sols dominés par des processus anaérobies, ce qui oblige la biocénose, en particulier les 

plantes enracinées, à s’adapter à l’inondation. »

FIGURE II.1 : L’étang et la tourbière de Chabannes sur le plateau de Millevaches en Corrèze ; un exemple de tourbière 
ombrotrophe (Photo : Markus Neupert).
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Relativement large elle aussi, cette définition reflète néanmoins l’interface que représentent les 

milieux humides entre l’hydrosphère, la pédosphère, la biosphère et l’atmosphère. La définition de 

Keddy aboutit alors à six grandes catégories de milieux humides : 

• Les marécages (anglais : swamp), dominés par des arbres enracinés dans des sols hydriques, mais 

sans présence de tourbe.

• Les marais (anglais : marsh), colonisés par des plantes herbacées émergentes, enracinées dans des 

sols hydriques, mais sans présence de tourbe.

• Les tourbières ombrotrophes (anglais : bog), dominées par des sphaignes, des carex et des buis-

sons, sur tourbe épaisse de pH inférieur à 5 (Figure II.1).

• Les tourbières minérotrophes (anglais : fen), abritant des plantes herbacées et mousses brunes 

sur tourbe peu épaisse, avec des mouvements d’eaux souterraines importants.

• Les prairies humides (anglais : wet meadow), présentant des communautés végétales herbacées 

colonisant des sols occasionnellement inondés.

• Les eaux peu profondes (anglais : shallow water), dominées par des plantes aquatiques couvertes 

d’au moins 25 cm d’eau. 

Nous retrouvons en grande partie la nomenclature des milieux humides utilisée dans la Convention 

de Ramsar. La classification proposée par Keddy n’est qu’une parmi une multitude d’autres (Gopal 

et al. 1990; Cowardin & Golet 1995; Pakarinen 1995; Mitsch et al. 2023), mais toutes reposent 

sur un partitionnement des milieux à partir du type de la ressource en eau. Selon les auteurs, il est 

alors possible de diviser d’avantage cette variable, pour distinguer son origine (précipitations, eaux 

de surface ou souterraines) ou encore l’importance et la fréquence des inondations qu’elle cause 

(Brinson 1993a, b). Pour efficacement inclure la biosphère dans les éléments qui définissent un 

milieu humide, il est utile de considérer la disponibilité en nutriments dans la classification (Gopal 

et al. 1990). Ce deuxième axe permet en effet de séparer plus finement les formations de végétation 

qui contribuent aux définitions des types de milieux humides, et qui seront au centre des travaux 

présentés dans cet ouvrage. 

Pour établir un lien plus solide entre les considérations géographiques de la Convention de 

Ramsar et les aspects fonctionnels de la classification de Gopal et al. (1990), une précision supplé-

mentaire de l’origine des eaux qui dominent les processus écologiques des milieux humides s’impose. 

Le milieu aquatique se scinde en deux compartiments distincts, le premier d’origine continentale, 

et le deuxième d’origine marine. Là, où la Convention de Ramsar inclut certains milieux marins 

dans sa définition de zone humide, il existe une interface supplémentaire entre les eaux salées d’ori-

gine marine, et les eaux douces d’origine continentale. Perillo et al. (2019) placent cette interface là 

« où la mer transmet son influence hydrologique aux eaux souterraines et aux processus atmosphé-
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riques ». C’est l’un des éléments clés qui permettent alors de définir les zones humides côtières, qui 

se situent à l’interface entre les milieux terrestres, les milieux marins, et les milieux dulçaquatiques. 

1.2. Les zones humides côtières

Les zones humides côtières1 sont l’un des trois sous-ensembles de zones humides identifiées par la 

Convention de Ramsar, qui sont ensuite séparées en 12 milieux différents (Finlayson 2018), allant 

des milieux marins de moins de six mètres de profondeur aux marécages soumis aux effets des ma-

1  Les adjectifs « côtier » et « littoral » seront utilisés de manière interchangeable ici, car considérés comme synonymes (Le Robert, 
2024).

FIGURE II.2 : Typologies des milieux humides, établies : A) à partir de l’origine de la ressource eau, B) à partir de la 
durée d’inondation et de sa profondeur, C) à partir de la combinaison des deux typologies précédentes, avec inclusion 
de la disponibilité de nutriments (adapté de Keddy 2014 ; d’après Brinson, 1993a, 1993b, et Gopal et al. 1990).
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rées. Intégrant les compartiments et processus écosystémiques, Perillo et al. (2019) définissent les 

zones humides côtières de la façon suivante : 

• «  Les zones humides côtières sont des écosystèmes situés sur un gradient d’altitude allant 

des profondeurs subtidales, où la lumière pénètre pour assurer la photosynthèse des plantes 

benthiques, jusqu’à la limite terrestre, où la mer transmet son influence hydrologique aux 

eaux souterraines et aux processus atmosphériques. À la limite de la mer, les biofilms, les 

algues benthiques et les herbes marines sont des composants biotiques représentatifs. Sur la 

marge terrestre, les limites de la végétation vont de celles situées sur des suintements d’eau 

souterraine ou des tourbières dans les climats humides à des bancs salés relativement stériles 

dans les climats arides. » 

Comparée aux définitions précédentes, celle-ci s’est considérablement allongée pour apporter les 

détails nécessaires à la séparation des compartiments écosystémiques ; elle en illustre la complexité, 

tout en évoquant la diversité importante des formes de vie qui les colonisent.

Une fois de plus, une classification précise des zones humides côtières est rendue difficile par des 

définitions hétérogènes à travers la communauté scientifique, et des cadres législatifs manquant de 

cohérence entre territoires et pays (Finlayson et al. 2018). Ici, nous allons outrepasser une portion 

du débat en nous concentrant sur les zones humides côtières à l’interface entre l’hydrosphère, la 

pédosphère, la biosphère et l’atmosphère. Ce sont donc des zones présentant une végétation vascu-

larisée et émergée, ce qui exclut les zones subtidales et implique généralement l’existence d’une for-

mation géomorphologique de protection contre la force physique des vagues, qui est détrimentaire 

à la stabilité et donc la colonisation d’un milieu par la végétation (Tiner 2013).

Concernant les formations géomorphologiques, il s’agit d’un continuum d’interfaces de contact 

entre le compartiment marin et le compartiment terrestre, différenciées par la force physique ma-

joritaire qui les a façonnées (Davies 1973; Tagliapietra et al. 2009; Figure II.3). Lorsque vagues et 

marées se déversent dans les terres et forment une masse d’eau de faible profondeur, séparée de la 

mer par un cordon littoral plus ou moins perméable, il se forme une lagune au sens strict2, caracté-

risée par une absence d’hydrodynamisme d’origine continentale (Davis 1997; Figure II.4). À l’autre 

extrémité du gradient se trouve la formation géomorphologique résultant des forces fluviales, trans-

portant et déposant du sédiment dans le milieu marin, qui ne peut l’évacuer : un delta. Au milieu du 

gradient, lorsque les énergies des marées et d’un fleuve interagissent, il se forme alors un estuaire, 

avec des formes intermédiaires possibles entre ces trois grandes formations géomorphologiques. 

La suite de ce manuscrit se concentrera sur ce type particulier de zones humides côtières, sièges de 

2  Lorsque le cordon littoral est un récif corallien, on parle alors de lagon, un cas particulier de lagune.
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processus physiques, chimiques, et donc écologiques complexes. 

1.3. Les estuaires

La littérature scientifique anglophone souffre d’une définition relativement floue du terme « es-

tuaire » (anglais : estuary), qui est couramment utilisé pour toutes les embouchures de fleuve et types 

de connexions entre eaux douces et eaux salées. Des tentatives d’homogénéisation de la terminolo-

gie scientifique avaient donné lieu au Symposium de Venise en 1958, au symposium Estuaries de 

1964 ainsi qu’aux symposiums de la Estuarine & Coastal Science Association en Belgique, 1991, 

et au Portugal en 1994, avec des succès mitigés3. L’origine des confusions provient de la multitude 

de facteurs qui façonnent et distinguent un estuaire d’autres interfaces littorales, à tel point que 

Elliott & McLusky (2002) se demandent « pourquoi tant de scientifiques sont si désireux d’étendre 

la définition d’estuaire afin d’y inclure leur propre environnement local, pourquoi il est nécessaire de 

créer des définitions ou nomenclatures alternatives, et s’il est possible de résumer un environnement 

complexe par une simple définition ». Tagliapietra et al. (2009) regroupent alors l’ensemble des défi-

nitions faisant uniquement intervenir la mixité d’eau douce et d’eau salée dans le « concept d’estuaire 

saumâtre », tout en encourageant l’usage du « concept d’estuaire tidal », qui définit un estuaire par 

3  En 1996, l’initiative de l’Université de Hull (Grande-Bretagne) de standardiser les définitions entre scientifiques et le ministère 
de l’environnement britannique a rencontré un échec similaire ; d’après Elliott & McLusky (2002), « les scientifiques et spécialistes du 
droit de l’environnement ont penché vers la définition ‘d’expert’, que ‘si ça ressemble à un estuaire, si ça sent comme un estuaire et si ça 
se comporte comme un estuaire, alors il y a de fortes chances que ce soit un estuaire’ ! »

FIGURE II.3 : Schéma du continuum de formations géomorphologiques, le long du gradient influence marine – in-
fluence fluviale (Day et al., 2012 ; d’après Davies, 1973). Concernant la lagune, les auteurs de l’illustration représentent 
ici sa définition au sens large : il y a une absence d’alimentation en eau douce d’origine terrestre, mais le cloisonne-
ment total entre la masse d’eau dans les terres et la mer n'est pas systématique.
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l’influence tidale d’une mer dans un fleuve. Ce concept serait de plus en accord avec l’étymologie 

du mot « estuaire », provenant du latin aestus, signifiant « marée, flux ». La terminologie française 

est plus stricte, et correspond déjà majoritairement à ce concept tidal. Finalement, la définition dé-

fendue par Tagliapietra et al. (2009) et Elliott & McLusky (2002) est celle donnée par Fairbridge 

(1980), et c’est elle qui sera retenue dans ce manuscrit : 

• « Un estuaire est un bras de mer qui s’étend dans une vallée fluviale jusqu’à la limite supé-

rieure de la hauteur des marées et qui se divise généralement en trois secteurs : (a) un estuaire 

marin ou inférieur, en liaison libre avec la haute mer ; (b) un estuaire moyen soumis à un fort 

mélange d’eau salée et d’eau douce ; et (c) un estuaire supérieur ou fluvial, caractérisé par de 

l’eau douce, mais soumis à une forte action de la marée. Les limites entre ces secteurs sont 

variables et soumises à des changements constants dans les débits des fleuves. » 

Cette définition donne un aperçu de la diversité des milieux rencontrés au sein et en bordure 

d’un estuaire, et comment les interactions d’eau douce et d’eau salée les façonnent. Les marées sont 

effectivement responsables d’un gradient de salinité dans l’estuaire, décroissant vers l’intérieur des 

terres. Pour autant, la force physique des marées se fait ressentir en amont, au-delà de ce gradient 

chimique, avec des milieux d’eau douce toujours soumis aux variations d’hauteur d’eau. Cette der-

nière est une conséquence directe du marnage moyen4 de l’estuaire (anglais : tide amplitude), qui per-

4  Le marnage moyen résulte des valeurs de marée haute et de marée basse moyenne, en incluant les valeurs élevées durant les marées 
des vives-eaux, et les valeurs faibles des marées des mortes-eaux. D’autres sources privilégient le marnage maximal, et le calculent donc 
à partir des marées des vives-eaux (Lemoine & Verney, 2015).

FIGURE II.4 : Narrabeen Lagoon, un exemple de lagune estuarienne au nord de Sydney, Australie. Le cordon littoral 
séparant la lagune de l’océan Pacifique est temporairement ouvert, soumettant alors la lagune à l’influence des ma-
rées en plus de son alimentation en eau douce par trois cours d’eau. Sur la gauche s’aperçoit Dee Why Lagoon, une 
lagune estuarienne également (Photo : Markus Neupert).
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met de classer un estuaire dans l’une parmi quatre catégories (d’après McLusky & Elliott, 2004) : 

• Microtidal, marnage < 2 m ;

• Mésotidal, marnage de 2 – 4 m ;

• Macrotidal, marnage de 4 – 6 m ;

• Hypertidal, marnage > 6 m. 

La succession de milieux rencontrés le long du gradient physico-chimique d’un estuaire a été 

découpée en sections caractérisées par leur salinité annuelle moyenne, avec les classes suivantes 

(proposées par Cowardin et al. 1979, et reprises entre autres par Odum et al. 1984, et Mitsch et al. 

2023; voir Figure II.5) : 

• L’estuaire euhalin, ou estuaire marin, correspondant à de l’eau de mer avec une salinité annuelle 

moyenne supérieure à 30 ‰ ;

• L’estuaire polyhalin, présentant une salinité comprise entre 30 et 18 ‰ ;

• L’estuaire mésohalin, d’une salinité comprise entre 18 et 5 ‰ ;

• L’estuaire oligohalin, avec une salinité comprise entre 5 et 0,5 ‰ ;

• L’estuaire dulçaquatique tidal, correspondant à des milieux d’eau généralement douce d’une sa-

linité annuelle moyenne inférieure à 0,5 ‰, mais soumis à des variations d’hauteur d’eau causées 

par les marées. 

En amont de la section dulçaquatique tidale, l’estuaire tel que nous le définissons selon Fairbridge 

(1980), prend fin ; le milieu devient alors fluvial, et ne subit plus l’action des marées. Les limites 

entre les sections d’un estuaire sont soumises à de fortes variations sur des échelles temporelles tout 

autant variables, avec des changements liés aux vents, aux régimes de marées, au débit du fleuve, 

aux précipitations et aux événements extrêmes ponctuels (Hayes 1978; Day et al. 2012). Un indi-

cateur approximatif de la fin du gradient de salinité est une zone de turbidité accrue de l’eau résul-

tant du piégeage de matière en suspension au niveau de la rencontre des courants fluviaux et des 

courants marins, appelée « bouchon vaseux » (anglais : estuarine turbidity maximum) (Dyer 1986; 

GIP Seine-Aval 2023). Les propriétés physico-chimiques des sections de l’estuaire exercent une in-

fluence directe sur les milieux humides le bordant, à travers des gradients de contraintes abiotiques 

et biotiques, donnant lieu à une zonation de formations végétales à des échelles spatiales globales, 

régionales, et locales, dont nous allons détailler les origines ci-dessous. 

1.4. Gradients abiotiques et zonation de la végétation

À l’échelle du globe terrestre, les formations de végétation rencontrées dans les estuaires suivent 

une distribution climatique, et plus ou moins latitudinale : entre 0 et 30 °N, les estuaires tropicaux 
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sont principalement colonisés par des mangroves ; entre 30 et 65 °N, les estuaires tempérés sont 

pourvus de marais essentiellement formés par une végétation herbacée ; au-delà de 65 °N, la for-

mation de marais est généralement impossible (Chapman 1974, 1975; Turner 1976; D’Odorico et 

al. 2013; Figure II.6), notamment à cause des températures basses et des fortes perturbations liées 

à l’affouillement par la glace (Weeks et al. 2010). Cette tendance globale s’explique principalement 

par la température ; l’énergie thermique est transformée en biomasse, avec un taux de production 

plus élevé dans les zones plus chaudes, rendant la colonisation des milieux perturbés plus efficace 

(Turner 1976). À échelle plus réduite, la température et les régimes de précipitations interagissent 

pour exercer une influence indirecte sur la végétation, en modifiant les gradients de salinité. Des 

températures élevées conduisent effectivement à une forte évaporation pouvant mener à une accu-

mulation de sel dans les sols (Bertness & Pennings 2000; Xin et al. 2013). En revanche, une forte 

pluviosité peut diluer la concentration de sel dans les sols, modifier les contraintes abiotiques et 

donc les assemblages de végétation (Möller et al. 2001; Fariña et al. 2018), tout comme les déficits 

de précipitations (de Leeuw et al. 1990).

Au sein de l’estuaire, le gradient de salinité est responsable de gradients de formations végétales, 

qui, d’après nos définitions du début, rentrent majoritairement dans la catégorie des marais (salés ou 

FIGURE II.5 : Schéma des subdivisions des milieux estuariens le long du gradient de salinité. Les dimensions et dis-
tances entre les subdivisions varient d’un estuaire à un autre (figure adaptée d’après Mitsch et al. 2023, utilisant la 
nomenclature établie par Cowardin et al. 1979).
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non), mais on y trouve aussi des bancs salés, des étendues d’eau plus ou moins permanentes et plus 

ou moins stagnantes, ainsi que des tourbières en conditions dulçaquatiques. De nombreuses études 

à travers les estuaires du monde se sont alors penchées sur les paramètres environnementaux pou-

vant expliquer cette mosaïque d’habitats, et le zonage caractéristique des formations de végétation. 

Deux paramètres majeurs et leurs directions générales ont été identifiés : 

• La salinité. Le long du gradient de salinité, qui s’établit de l’embouchure vers le fond de l’estuaire, 

la composition des communautés végétales change progressivement, pour passer de communau-

tés généralement pauvres en espèces, tolérantes aux conditions adverses de salinité, aux espèces 

plutôt dulçaquicoles (Adams 1963; Bertness et al. 1992; Pennings & Callaway 1992; Zedler et 

al. 1999; Crain et al. 2004; Jensen 2018; Carmona et al. 2021). 

• Les inondations. Les flux d’eau originaires des marées et du régime hydrique du fleuve se dé-

versent sur les berges. Perpendiculairement à l’estuaire, un gradient environnemental supplémen-

taire s’exprime donc sous la forme de la fréquence et de la durée d’inondation par les régimes de 

marée et de crues, couplé à la salinité de l’eau de la section correspondante de l’estuaire ( Johnson 

1915; Armstrong et al. 1985; Bertness & Ellison 1987; Brewer & Grace 1990; Rand 2000; 

FIGURE II.6 : Carte de distribution des mangroves et marais salés, mettant en évidence le gradient latitudinal des 
formations végétales rencontrées dans les estuaires et autres zones humides côtières (D’Odorico et al. 2013, d’après 
Chapman 1975).
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Pennings et al. 2005; Silvestri et al. 2005; Engels & Jensen 2009; Suchrow et al. 2015; Carus 

et al. 2017; Heuner et al. 2019; Buffington et al. 2020; Vélez-Martín et al. 2020; Gouveia et al. 

2023). Généralement, la transition entre l’estuaire à proprement parler et ces milieux humides est 

caractérisée par des vasières intertidales (anglais : mud flats, tidal flats), zones tampons exposées à 

l’énergie récurrente des courants aquatiques, qui rendent la colonisation par la végétation difficile 

(Vernberg 1993), et qui ne correspondent donc pas strictement à notre définition multi-compar-

timents des milieux humides. 

Ces deux variables caractéristiques des marais estuariens sont étroitement liées au gradient to-

pographique, avec des fréquences d’inondation et une salinité des sols qui diminuent généralement 

avec une augmentation de la topographie (Sánchez et al. 1996; Pennings et al. 2005; Wasson et al. 

2019). Résultant d’une accrétion de sédiments transportés par l’eau, l’accroissement topographique 

est à la fois la condition nécessaire pour l’établissement des marais estuariens (Vernberg 1993), 

et facteur structurant des communautés végétales en interagissant avec les contraintes abiotiques 

d’inondation et de salinité (Figure II.7). En retour, l’établissement de la végétation est responsable 

d’une boucle de rétroaction positive, en favorisant le piégeage de sédiments et en contribuant ainsi 

au développement des marais dans le temps (Langlois et al. 2003; Temmerman et al. 2005; Rogers 

& Woodroffe 2014). Pour autant, le gradient topographique (une dimension spatiale) n’est pas 

nécessairement corrélé avec la dynamique de succession des formations végétales (une dimension 

temporelle), dans le sens où des communautés végétales d’une zone élevée ne se sont pas systéma-

tiquement différenciées à partir des communautés qui colonisent les zones plus basses au même 

instant (Gray 1992). Il semblerait que la zonation des formations de végétation ne soit pas un état 

transitoire entre étapes successionnelles, mais plutôt le résultat d’un équilibre (plus ou moins dyna-

mique) entre inondations, accrétion et niveau topographique (Friedrichs & Perry 2001; Masselink 

& Gehrels 2014).

À ces paramètres majeurs s’ajoutent d’autres 

influences édaphiques, résultant directement 

ou indirectement des contraintes d’inondation, 

de salinité ou climatiques (Lee & Kim 2018). 

Le potentiel rédox du sol diminue avec des 

inondations plus fréquentes ou plus longues, 

et inhibe la croissance des plantes (Howes et 

al. 1981; Armstrong et al. 1985), contribuant 

ainsi à la zonation de la végétation (Caçador 

et al. 2007). Des tendances similaires ont été 

FIGURE II.7 : Modèle théorique de la relation entre l’hy-
dropériode (durée d’inondation relative), généralement 
corrélée avec le niveau topographique des marais salés, et 
le taux d’accrétion (Masselink & Gehrels 2014).
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observées pour le pH, qui augmente avec la fréquence d’inondation (Angiolini et al. 2013). La 

nature du sol et sa texture impactent également sa capacité de rétention d’eau, qui contribue ainsi 

à son tour à la zonation (Ihm et al. 2007; González-Alcaraz et al. 2014). Pour finir, la disponibili-

té des nutriments occupe une place importante dans l’établissement de la végétation, notamment 

celle de l’azote, majoritairement disponible sous forme d’ammonium dans les marais estuariens 

(Mendelssohn 1979a, b; Craft et al. 1991; Morris 1991; Mendelssohn & Morris 2000).

2. Écologie fonctionnelle

2.1. Adaptations physiologiques aux contraintes estuariennes

Le long du gradient d’habitats estuariens, les espèces végétales vasculaires qui s’expriment font 

preuve de certaines adaptations morphologiques et physiologiques, leur permettant de survivre aux 

contraintes variables de salinité et d’inondation. L’inondation prolongée provoque des périodes 

d’anoxie qui est préjudiciable pour le fonctionnement des sols, et pour les racines des plantes qui 

s’y développent. Les hydrophytes présentent alors souvent des tissus lacunaires, les aérenchymes, 

permettant le transfert d’oxygène entre la partie épigée de la plante et la partie endogée, souvent 

rhizomateuse (Končalová 1990; Jackson & Armstrong 1999; Takahashi et al. 2014) ; on observe 

alors une porosité des tissus atteignant 60 % chez les hydrophytes, bien supérieure aux 7 % des 

plantes non-hydrophytes (Mitsch et al. 2023). L’aérenchyme racinaire permet également de libérer 

de l’oxygène dans la rhizosphère, et de prévenir les effets osmotiques néfastes d’ions ferreux (Adam 

1990) en l’oxydant et le précipitant (Caffrey & Kemp 1991). L’accès au CO2 atmosphérique pour 

accomplir la photosynthèse est également bloqué en cas de submersion des organes végétaux épigés. 

Des adaptations surmontant cette contrainte incluent la capacité d’assimiler du HCO3- dissous en 

empruntant des voies métaboliques de la photosynthèse C4 (certaines espèces d’Eleocharis et de 

Spartina ; Hwang & Morris, 1992; Keeley, 1990), ou en mobilisant le CO2 dissout dans les sédi-

ments anoxiques à travers les racines et l’aérenchyme (Brix 1990; Nielsen & Sand-Jensen 1997).

La salinité du sol au sens strict provient de la forte concentration en ions Na+ et Cl-. La présence 

de ces ions impacte la végétation à travers du stress hydrique provoqué par une pression osmotique 

négative dans la rhizosphère, la toxicité des ions assimilés dans les tissus, ou encore un déséquilibre 

nutritionnel causé par une absorption diminuée d’autres ions nécessaires à la survie de la plante 

(NO3-, K+, Ca2+  ; Marschner, 1995). Les adaptations des halophytes vont de l’exclusion des ions 

des cellules par des barrières ioniques dans le rhizoderme et l’endoderme racinaire (par ex. chez 
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Puccinellia  ; Crawford, 1989) à leur tolérance. 

Cette tolérance peut prendre plusieurs formes, 

comme l’excrétion du sel par la surface des 

feuilles (chez Spartina anglica et Chenopodium 

album par exemple, cf. Zhang et al., 2022 et 

Figure II.8), l’accumulation du sel NaCl dans 

les feuilles puis son élimination par une sénes-

cence rapide (par ex. Aster tripolium et Plantago 

maritima), la dilution du sel par une absorp-

tion accrue d’eau (donnant lieu à la «  succu-

lence  saline  », chez Salicornia et Spergularia 

notamment), ou encore le cloisonnement cel-

lulaire, qui confine le NaCl absorbé dans des 

vacuoles spécialisées à l’aide d’osmolytes organiques, qui régulent le potentiel osmotique des cellules 

(Leuschner & Ellenberg 2017). Il existe une différence fondamentale dans la production d’osmo-

lytes entre les monocotylédones et les dicotylédones, qui permet de généraliser leurs stratégies  : 

les monocotylédones sont des «  halophytes d’exclusion  », tandis que les dicotylédones sont des 

« halophytes d’accumulation » (Albert 2005). Comme pour le Na+, un substrat riche en ions Ca2+, 

Mg2+, K+, CO3
2- et SO4

2- présente des contraintes osmotiques similaires pour les organismes qui s’y 

développent ; on parlera alors de sols sodiques ou alcalins, qui sélectionnent des espèces végétales 

avec des adaptations appropriées (Pätsch et al. 2024).

Ces adaptations complexes et souvent coûteuses en énergie ont abouti à des espèces halophiles 

obligatoires, qui nécessitent des conditions salines pour leur balance osmotique cellulaire. D’autres 

espèces ont une intolérance stricte et ne survivent pas en milieu salé, et encore d’autres voient leur 

productivité réduite en conditions halines (Flowers & Colmer 2008). Cela se traduit par un rempla-

cement progressif d’espèces le long des gradients de contraintes. Les adaptations rencontrées dans 

les marais estuariens sont complétées par un ensemble de stratégies, permettant aux végétaux de 

réduire l’impact des contraintes environnementales, comme des phénologies synchronisées avec les 

inondations saisonnières pour accomplir la dissémination en période sèche, des graines disposant 

d’une période de dormance, ou encore des organes de stockage (rhizomes, bulbes). L’ensemble des 

adaptations sélectionnées par les gradients environnementaux est le fondement des trois stratégies 

de vie des plantes proposées par Grime (1974, 1977) : la compétition, la tolérance au stress, et la 

rudéralité. Ces stratégies de vie apportent des éléments de description importants de la végétation 

estuarienne ; elles seront donc définies et appliquées à ce milieu dans les sections suivantes.

FIGURE II.8 : Vésicules épidermales d’excrétion du sel 
chez Chenopodium album L., à différentes échelles de 
grossissement (Zhang et al., 2022).
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2.2. Sélection environnementale et stratégies de vie

Les bases de la sélection de caractères des espèces par l’environnement ont été posées par Darwin 

& Wallace (1858), et ont été étendues à travers les milieux et les formes du vivant. Une partie de 

l’écologie végétale, i.e. la dynamique des populations, a notamment été construite sur le modèle 

de la sélection r/K proposé par MacArthur & Levins (1967), initialement développé pour décrire 

l’évolution d’espèces coexistantes au cours du temps, en fonction de la disponibilité de ressources. 

La stratégie r (de l’anglais reproduction rate : taux de reproduction) est attribuée aux espèces à crois-

sance démographique (et donc consommation de ressources) rapide voire exponentielle, alors que 

la stratégie K (de l’allemand Kapazitätsgrenze : capacité d’accueil du milieu) décrit des espèces dont 

la population tend vers un équilibre avec la disponibilité des ressources. Les milieux sélectionnant 

des espèces à stratégie K, sont considérés comme stables, tandis que les espèces à stratégie r sont 

sélectionnés par des milieux instables et perturbés. Le concept de stabilité et d’instabilité a été 

étendu avec la notion de stress (aussi appelée adversité), sélectionnant des espèces avec une troi-

sième stratégie, et proposé indépendamment par Whittaker (1975) et Grime (1977). Ces notions 

de perturbation et de stress étaient primordiales pour développer d’avantage la théorie autour des 

stratégies des espèces végétales. Nous allons les définir en suivant Grime (1977) : 

• Le stress est l’ensemble des contraintes externes limitant le taux de production de biomasse 

sèche de la totalité ou d’une partie de la végétation ;

• La perturbation est l’ensemble des mécanismes qui limitent la biomasse végétale en provoquant 

sa destruction partielle ou totale.

L’interaction entre ces deux genres de 

contraintes permet alors de résumer le type de 

stratégies de la végétation du milieu, dont voici 

les quatre cas de figure théoriques (Southwood 

1988; Keddy 2001; Figure II.9) : 

• Les milieux de fort stress et de forte pertur-

bation ne permettent pas le développement 

de végétaux. 

• Les milieux de fort stress sélectionnent des 

espèces stress-tolérantes (stratégie S)  ; il 

s’agit d’espèces végétales disposant d’adap-

tations anatomiques qui permettent de li-

miter les effets des contraintes externes sur 

FIGURE II.9 : Les stratégies des espèces végétales, sélec-
tionnées par la nature des contraintes de leur milieu de vie. 
Les stratégies d’après Grime (1974, 1977) sont C (compé-
tition), S (stress-tolérance) et R (rudéralité). Les stratégies 
entre parenthèses suivent Southwood (1988), avec r (sé-
lection r), K (sélection K) et A (sélection par l’adversité). La 
flèche diagonale indique le sens croissant des interactions 
biotiques (Keddy, 2001).
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leur développement. Leur croissance est gé-

néralement lente, liée à un investissement 

d’énergie important dans leurs organes vé-

gétatifs pour résister aux aléas environne-

mentaux.

• Les milieux de forte perturbation sélec-

tionnent des espèces rudérales (stratégie 

R) ; ce sont des espèces pouvant s’affranchir 

de la perte d’une portion de leur biomasse, 

avec un développement et un cycle de vie 

rapide, lié à un investissement important 

dans les organes reproducteurs. Cette stra-

tégie favorise le maintien des populations 

plutôt que le maintien des individus, avec 

fréquemment des phases de dormance à 

l’état de graine (Pierce & Cerabolini 2018).

• Les milieux cléments, sans contrainte abio-

tique notable, sélectionnent des espèces 

végétales compétitrices (stratégie C). En 

l’absence de facteurs externes régulant les populations et sélectionnant des espèces avec des 

adaptations adéquates, ce sont les espèces qui disposent d’un métabolisme efficace qui s’im-

posent dans ces milieux. Il s’agit de plantes à l’acquisition de ressources rapide, à la croissance 

rapide, et de relativement grande taille, ayant un effet négatif sur les espèces à l’investissement 

de ressources moins rapide.

Les stratégies C, S et R peuvent être représentées par un diagramme ternaire, appelé le triangle de 

Grime (Figure II.10). Chaque espèce occupe alors une aire à l’intérieur de ce triangle, définissant 

sa stratégie de vie moyenne. Développé sur des espèces herbacées de Grande-Bretagne, le triangle 

de Grime a été appliqué avec succès en dehors de sa zone géographique initiale (Cerabolini et al. 

2010), à travers les biomes globaux (Pierce et al. 2017) et à d’autres formes de croissance végétales 

(Pierce et al. 2013).

Un autre cadre théorique de stratégies de vie a été formulé à partir des compromis d’alloca-

tion de ressources, connu sous le nom de spectre économique des plantes (anglais : plant economics 

spectrum, PES  ; Díaz et al., 2016; Wright & Westoby, 1999). Ce cadre conceptuel repose sur les 

investissements d’énergie des espèces dans certains organes assimilateurs ou reproducteurs, avec les 

FIGURE II.10 : Le triangle de Grime, représentant les 
stratégies de compétition (C), rudéralité (R) et stress-to-
lérance (S) en fonction de la nature des contraintes abio-
tiques (adapté de Pierce & Cerabolini, 2018).
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compromis nécessaires pour la survie en milieux perturbés ou de fort stress abiotique, afin de tendre 

vers un retour sur investissement positif (Weigelt et al. 2021). Le spectre économique des plantes 

fait intervenir le compartiment épigé, avec le spectre économique foliaire (anglais  : leaf economics 

spectrum, LES ; (Wright et al. 2004; Shipley et al. 2006), ainsi que le compartiment endogé, avec 

le spectre économique racinaire (anglais : root economics spectrum, RES ; de la Riva et al., 2018). Le 

spectre de chaque compartiment d’organes repose sur plusieurs dimensions, représentant des com-

promis métaboliques (Laughlin 2014). Au sein du LES, on retrouve deux gradients d’allocation de 

ressources ; le premier sépare les plantes acquisitrices des plantes conservatrices, et peut se résumer 

sous le gradient de croissance « rapide – lent », alors que le deuxième représente la taille des plantes 

(Freschet et al. 2010; Reich 2014). Le RES ajoute une dimension supplémentaire à ces deux axes, 

avec le gradient de collaboration fongique, séparant les espèces à forte dépendance mycorhizienne, 

et les espèces indépendantes pour l’acquisition de ressources du compartiment endogé (Klimešová 

& Herben 2021; Weigelt et al. 2021; Figure II.11). 

Le système des stratégies CSR et celui du spectre économique des plantes reposent tous les 

deux sur le principe de compromis d’allocation de ressources. Il existe donc des similarités entre les 

dimensions de ces deux systèmes : les espèces rudérales (R) sont acquisitrices, contrairement aux 

FIGURE II.11 : Le spectre économique des plantes, réunissant le spectre économique foliaire et le spectre écono-
mique racinaire. Cette représentation sous-entend une forte corrélation entre le gradient de conservation foliaire, et 
le gradient de conservation racinaire. Sous les stratégies de gestion des ressources sont indiqués les traits fonctionnels 
qui voient leur valeur augmenter lorsqu’ils sont associés à la stratégie en question (Weigelt et al. 2021).
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espèces stress-tolérantes (S), qui sont conservatrices, et la stratégie de compétition (C) correspond 

à des espèces de grande taille. La base commune aux stratégies CSR et au spectre économique 

des plantes sont les traits fonctionnels, et plus particulièrement la corrélation de bon nombre de 

ces traits, qui convergent pour donner naissance aux stratégies synthétiques de ces deux systèmes 

(Díaz et al. 2016; Pierce et al. 2017). L’origine de ces corrélations reste à clarifier ; certaines études 

pointent vers des covariables environnementales (Lloyd et al. 2013), une origine purement mathé-

matique (Osnas et al. 2013), la dépendance de mécanismes physiologiques (Pérez-Harguindeguy 

et al. 2013; Reich 2014), des contraintes génétiques (Donovan et al. 2011; Chen et al. 2021b) ou la 

sélection par les contraintes environnementales, qui aboutit à des combinaisons de traits appropriés 

pour la survie des espèces (Laughlin & Messier 2015; Zeballos et al. 2017).

2.3. Traits fonctionnels

La définition de «  trait  » a évolué depuis l’utilisation qu’en faisait Darwin (1859), pour pas-

ser d’indicateurs de performance d’un organisme à des métriques s’appliquant à plusieurs échelles 

d’organisation du vivant, qu’il s’agisse de populations (Díaz et al. 2007; Kraft & Ackerly 2010), 

de communautés (Grime 1974; McGill et al. 2006) ou d’écosystèmes (Grime 1998; Garnier et al. 

2004; Lavorel et al. 2011). À ce titre, nous allons définir les notions de traits appliquées à l’écologie 

végétale en suivant Violle et al. (2007) :

• « Est considéré comme trait (anglais : trait) toute caractéristique morphologique, physiologique 

ou phénologique mesurable au niveau individuel, de la cellule à l’organisme entier, sans référence 

à l’environnement ou à tout autre niveau d’organisation. »

• « Est considéré comme trait fonctionnel (anglais  : functional trait) tout trait qui a un impact 

indirect sur la fitness par ses effets sur la croissance, la reproduction et la survie. »

• « Est considéré comme trait de réponse (anglais : response trait) tout trait dont l’attribut varie en 

réponse à des changements dans les conditions environnementales. »

• « Est considéré comme paramètre fonctionnel de communauté (anglais : community functional 

parameter) toute caractéristique résultant d’une agrégation communautaire de trait fonction-

nels. »

L’approche dite « fonctionnelle » fait usage de ces traits, afin de s’affranchir en partie de l’acqui-

sition d’informations sur les paramètres abiotiques, en se servant de leurs propriétés d’indication 

de contraintes environnementales (Lavorel & Garnier 2002; Violle et al. 2007). Le passage du 

niveau de l’individu au niveau de la communauté devient particulièrement intéressant en invo-

quant le principe du « niveau communautaire » (Grime et al. 1997) et du principe du « rapport des 

biomasses » (Grime 1998) ; d’après ces principes, les traits fonctionnels des espèces pondérés par 
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la proportion que chaque espèce représente dans la communauté permettent d’attribuer une valeur 

de paramètre fonctionnel de communauté (ou trait fonctionnel de communauté) à l’assemblage 

entier de la végétation étudiée. Ce calcul aboutit à des valeurs de moyennes pondérées de la com-

munauté (anglais  : community-weighted mean, CWM  ; Díaz et al., 2007), permettant d’effectuer 

des comparaison inter-communautés et de déterminer les paramètres environnementaux qui ont 

contribué à leur assemblage (Ackerly & Cornwell 2007).

L’intégration des informations à travers les niveaux organisationnels (Figure II.12) repose sur le 

postulat que la variation de traits est plus importante entre espèces qu’entre individus d’une même 

espèce  ; ce principe dépend cependant largement du domaine d’application, et rassemble autant 

d’arguments pour que contre (Westerband et al. 2021). Les incertitudes liées à la variation de traits 

intraspécifique (anglais : intraspecific trait variation, ITV) sont alors incorporées dans les processus 

de niveaux organisationnels supérieurs, et méritent d’être éclaircies ( Jung et al. 2010; Shipley et al. 

2016; Anderegg et al. 2018). Deux mécanismes majeurs ont été identifiés derrière la variation de 

traits intraspécifique  : l’adaptation, résultant de la sélection des génotypes d’une espèce (Hughes 

FIGURE II.12 : Liens entre les différents niveaux d’organisation, leurs composants structurants et les traits qui leur 
sont attribués dans la littérature. Le passage d’un niveau d’organisation à un niveau supérieur nécessite des infor-
mations d’intégration (I) en l’absence d’information obtenue de traits. Par exemple, la fitness des individus w déter-
mine les composants du taux d’accroissement fini (λ) des populations (II-P). La présence et la fréquence des espèces 
contiennent quant à elles des éléments de λ par l’intégration des interactions biotiques par exemple (IP-C). Enfin, les 
propriétés d’un écosystème intègrent les propriétés des espèces composant la communauté (IC-E). L’utilisation des 
traits en tant que proxys d’un processus permet de s’affranchir d’intégrations complexes entre niveaux d’organisation 
(Violle et al., 2007).
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et al. 2008), et l’acclimatation (ou plasticité phénotypique), englobant le potentiel d’un génotype 

à produire plusieurs phénotypes dans des conditions environnementales différentes (DeWitt et al. 

1998). L’adaptation consiste donc en des processus évolutifs sur plusieurs générations, tandis que 

l’acclimatation est le résultat de l’hétérogénéité environnementale exprimée au cours d’une seule 

génération (Coleman et al. 1994). La variation de traits intraspécifique est le produit de ces deux 

mécanismes (Scheiner & Lyman 1991), l’acclimatation présente un intérêt particulier pour l’écono-

mie des ressources (Eichenberg et al. 2015), et joue un rôle important lorsqu’elle est étudiée le long 

de gradient environnementaux courts (Auger & Shipley 2013).

Le long de ces gradients abiotiques, le remplacement d’espèces est indicateur de sélection envi-

ronnementale, qui aboutit à une sélection plus stricte vers l’extrémité forte du gradient, entrainant 

alors une plus forte corrélation de traits fonctionnels (Westoby & Wright 2006). Cette propriété 

implique que les gradients abiotiques d’un milieu sont complémentés par des gradients biotiques, 

renseignant sur les propriétés (fonctionnelles ou non) du vivant (Figure II.13). L’hypothèse des 

gradients de stress, concrètement formulée par Bertness & Callaway (1994)5, stipule que les inte-

ractions compétitives entre espèces augmentent lorsque la contrainte environnementale diminue ; 

à l’opposé de ce gradient environnemental se rencontrent des interactions positives, de type facili-

tation. Dans les marais estuariens, le gradient biotique est généralement corrélé au gradient topo-

graphique ; avec une contrainte d’inondation et de salinité décroissante, l’intensité des interactions 

compétitives augmente, résultant en une communauté végétale composée d’espèces majoritairement 

compétitrices dans les marais hauts, et stress-tolérantes dans les marais bas (Engels & Jensen 2010; 

Schulte Ostermann et al. 2021; Tanner et al. 2022). La végétation estuarienne des marais bas est 

donc guidée par les contraintes abiotiques, tandis que la végétation des marais hauts est structurée 

en grande partie par les interactions biotiques, ce qui résume l’ensemble des règles d’assemblage qui 

permettent d’expliquer la structure de ces communautés végétales (Keddy 1992).

5  … mais déjà décrite dans les marais salés par Snow & Vince (1984) et Brewer & Grace (1990), et théorisée à l’échelle de l’écologie 
générale par Menge & Sutherland (1976) et Connell (1990).

FIGURE II.13 : Le modèle de stress environnemental initial (a), formulé par Menge & Sutherland (1976), a été revu à 
plu-sieurs reprises pour incorporer les interactions biotiques positives, avec notamment la facilitation intraspécifique 
(b ; d’après Connell, 1990) et interspécifique (c ; d’après Bertness et al., 1999). Appliquée aux communautés végétales, 
la prédation est remplacée par de l’herbivorie (Bruno et al., 2001).
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DESCRIPTIF DES SITES 
D'ÉTUDE

Vue sur l'estuaire aval de la Seine. La rive nord sur la gauche est traversée par une digue-route, qui modifie le fonctionnement des 

milieux. Au loin s'aperçoivent le pont de Normandie et le port du Havre.

(Photo : GIP Seine-Aval)



“I learned very early the difference between knowing the name of something, and 

knowing something.”

- Richard P. Feynman



1. L’estuaire de la Seine

Aujourd’hui, le bassin versant de la Seine, de 78 600 km² de superficie (soit 12 % de la superficie 

de la France métropolitaine), regroupe 23 000 km de cours d’eau qui transportent 14 milliards de 

m3 d’eau par an (Fisson et al. 2014). Des 750 mm de précipitations annuelles moyennes, un tiers 

rejoignent l’estuaire, tandis que les deux autres tiers sont évapotranspirés (Météo France 2023). 

Cela entraine de fortes disparités de flux entre les saisons  ; en hiver, l’estuaire présente un flux 

d’eau d’environ 1400 m3.s-1, qui est réduit à 140 m3.s-1 durant l’été, pour un flux annuel moyen de 

410 m3.s-1 (Lemoine & Verney 2015). Le bassin versant de la Seine accueille environ 17,5 millions 

de personnes, la majorité concentrée en Ile de France, Rouen et Le Havre. Les terres agricoles 

représentent 66,5 % de la superficie du bassin versant, les forêts et milieux semi-naturels 25,6 %, 

les territoires artificialisés 7,1 % et les milieux humides et aquatiques 0,7 %. Le bassin versant de 

la Seine concentre aussi 50 % du trafic fluvial français, 40 % de l’activité économique et 30 % de 

l’activité agricole (Fisson et al. 2014). La baie de la Seine au Havre en est l’exutoire, et son estuaire, 

défini par le domaine d’influence de la marée, s’étend sur les 160 derniers kilomètres de la Seine 

jusqu’au barrage de Poses. La salinité de l’eau de la Seine permet de découper le fleuve en sections, 

d’après les catégories définies précédemment :

• L’estuaire marin (salinité ≥ 30 ‰) s’étend de la baie de Seine jusqu’à la ville d’Honfleur, soit une 

dizaine de kilomètres depuis les hautes mers de la Manche ;

• L’estuaire polyhalin (salinité entre 30 ‰ et 18 ‰), correspondant à la section du fleuve située 

entre 10 et 20 km depuis l’embouchure, atteignant la commune de Berville-sur-Mer ;

• L’estuaire mésohalin (salinité entre 18 ‰ et 5 ‰), la section située entre 20 et 30 km depuis 

l’embouchure, soit environ entre les communes de Tancarville et de Quillebeuf-sur-Seine ;

• L’estuaire oligohalin (salinité entre 5 ‰ et 0,5 ‰), à une distance d’entre 30 et 40 km depuis 

l’embouchure, atteignant la commune de Vieux-Port, qui marque la limite de pénétration amont 

de l’eau saumâtre. 

• L’estuaire d’eau douce sous influence tidale (aussi appelé « limnique ») s’étend alors de 40 à 160 

km depuis l’embouchure, et atteint le barrage de la commune de Poses.
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1.1. Contexte historique

L’estuaire de la Seine n’a pas subi d’aménagements majeurs jusqu’au milieu du 19ème siècle (Figure 

III.1). Son caractère, qualifié de sauvage, a été perdu suite à des travaux d’endiguement, de comble-

ment de bras morts et d’assèchement de marais pour favoriser la navigation et le développement 

des ports du Havre et de Rouen (Avoine 1981; Fisson et al. 2014). Cela a mené à une linéarisation 

des berges du chenal de navigation, dont les dimensions ont été calibrées par cet endiguement (120 

à 150 m de largeur, pour une largeur moyenne du lit mineur de 300 m ; Lesueur & Lesourd, 1999), 

mais aussi à travers un approfondissement de ce chenal. Ainsi, jusqu’à Rouen, le tirant d’eau des 

navires circulant sur la Seine chenalisée en conditions de vives-eaux est passé de 2,50 m en 1842 à 

12,60 m en 2007 (GIP Seine-Aval 2009, 2023).

C’est au niveau de l’embouchure que l’estuaire a subi le plus de modifications par intervention 

humaine (Figure III.2). Au début du 19ème siècle, le chenal principal s’écoulait dans une plaine al-

luviale large et riche en bancs de sable éphémères, appelés bancs changeants (Lesueur & Lesourd 

1999). Les premiers travaux consistaient à endiguer les deux rives de la Seine entre Quillebeuf-sur-

Seine et le confluent de la Risle, de 1853 à 1867 (Figure III.3). Ces aménagements ont provoqué un 

piégeage de sédiments important derrière les digues, conduisant à une extension des bancs herbeux. 

Un résultat similaire a été observé après la construction de la digue insubmersible de la rive nord, 

qui s’est déroulée par tronçons entre 1890 et 1969. D’une part, cela a permis de transformer des 

vasières nues en surfaces d’accueil d’installations industrielles et portuaires. D’autre part, la surface 

des vasières nues a diminué au profit des surfaces végétalisées, avec un front d’enherbement qui a pu 

progresser à certains endroits de près d’un kilomètre vers la digue insubmersible entre 1978 et 1994 

(Lesueur & Lesourd 1999).

1.2. Contexte actuel

La valeur écologique de l’embouchure de l’estuaire de la Seine a été reconnue dès 1997, lors de la 

création de la Réserve Naturelle Nationale de l’Estuaire de la Seine (Ministère de l’aménagement 

du territoire et de l’environnement 1997), qui a vu sa surface passer de 3 678 ha à 8 528 ha en 2004 

(Ministère de l’écologie et du développement durable 2004). La réserve abrite désormais plus de 

500 espèces de plantes, 385 espèces de papillons, 354 espèces d’oiseaux, 91 espèces de poissons, 42 

espèces de mammifères et 11 espèces d’amphibies. Les activités économiques autorisées incluent 

l’exploitation agricole, la récolte de roseaux, la pêche et la chasse  ; cette dernière est permise sur 

30 % de la surface de la réserve, avec 186 mares de chasse qui lui sont dédiées (Maison de l’Estuaire 

2023).
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Les formations de végétation rencontrées le long de l’estuaire suivent parallèlement le gradient 

de salinité du fleuve, mais leur zonation est également influencée par le gradient d’inondation, ma-

joritairement perpendiculaire au fleuve. Les sections salées de l’estuaire sont le résultat du mélange 

d’eau douce limnique, et d’eau salée marine ; en plus du gradient de salinité qui suit le fleuve, les 

eaux salées et douces se stratifient selon leur densité. En fonction de la puissance du courant, l’eau 

salée s’écoule généralement sous l’eau douce (Day et al. 2012) ; l’eau qui se déverse sur les berges est 

donc d’une salinité plus basse, ce qui mène à un décalage dans l’espace des contraintes salines des 

marais inondés. La salinité annuelle moyenne des marais bordant le fleuve est donc généralement 

inférieure à la salinité annuelle moyenne du fleuve.

Depuis la rive, on rencontre généralement la succession d’habitats suivante (Levy 2014; Figure 

III.4) :

• La slikke (du néerlandais, « boue ») correspond à des habitats de vasière, soumis aux inondations 

régulières de la marée et peu stabilisés. La contrainte environnementale est progressivement at-

ténuée avec l’élévation, et une végétation pionnière et halophile apparaît dans les hautes slikkes, 

contribuant au piégeage de sédiments et l’établissement du schorre.

• Le schorre (du néerlandais, « pré salé ») est moins fréquemment inondé que la slikke, car épar-

gné des marées des mortes-eaux. Colonisés par une végétation halophile et vivace, on y trouve 

une mosaïque de formations végétales, généralement progressive le long du gradient de topogra-

phie. Le schorre bas accueille des formations s’apparentant à des prairies, composées d’espèces 

halophiles herbacées (par ex. Puccinellia sp). Le schorre moyen est principalement colonisé par 

FIGURE III.3 : Chronologie des principaux aménagements dans l’estuaire de la Seine depuis le 19ème siècle (Lesueur 
& Lesourd, 1999).

41L’estuaire﻿de﻿la﻿Seine



des formations de végétation saumâtres. Finalement, le haut schorre ne subit des inondations 

que lors des marées des vives-eaux, et permet donc à une végétation oligohalophile (aussi appelée 

subhalophile) de s’y établir.

• En arrière du schorre, les contraintes d’inondation et de salinité sont très atténuées et prin-

cipalement limitées à des évènements extrêmes. On y voit alors des formations de végétation 

caractéristiques des prairies humides, avec la transition d’une végétation oligohalophile vers une 

végétation méso-hygrophile. 

Au niveau de l’embouchure, les aménagements historiques de la Seine ont profondément trans-

formé le fonctionnement hydrique de l’estuaire. L’endiguement du cours d’eau a permis de réduire 

le risque d’inondation de la plaine alluviale et des zones peuplées associées, et le dragage du fond 

du chenal de la Seine entretient sa navigabilité pour des bateaux à fort tirant d’eau jusqu’au port de 

Rouen. L’amplitude de marée peut atteindre les 7 m dans l’embouchure lors des marées des vives-

eaux et les 3 m durant les marées des mortes-eaux, pour une amplitude moyenne de 5 m ; l’estuaire 

de la Seine se classe donc parmi les estuaires macrotidaux (Lemoine & Verney 2015).

Dans l’embouchure, la digue insubmersible de la rive nord a provoqué une restriction tidale en 

réduisant la contrainte d’inondation et de salinité qu’exerce la Seine sur ces milieux. La rive sud, 

munie d’une digue submersible, reste donc soumise aux inondations par les marées et les déborde-

ments du fleuve. La situation contrastée de ces deux secteurs est idéale pour comparer le fonction-

nement d’un marais partiellement déconnecté (donc avec budget hydrique contrôlé) avec un marais 

connecté. 

1.3. État des lieux et présentation des sites

Pour tester les hypothèses de travail, trois secteurs d’étude ont été retenus dans l’estuaire polyhalin 

et mésohalin de la Seine, abritant alors des marais à la contrainte saline plus atténuée que le fleuve 

FIGURE III.4 : Types de végétation théoriques du système halophile à subhalophile dans la Réserve Naturelle Natio-
nale de l’Estuaire de la Seine (Levy, 2014).
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(Figure III.5). Parmi eux, deux secteurs rive nord se situent derrière la digue insubmersible dont les 

portions correspondantes ont été érigées entre 1890 et 1905. Ces deux secteurs sont partiellement 

déconnectés du régime hydrique de l’estuaire : pour conserver leurs fonctionnalités et productivités 

caractéristiques des milieux humides, des vannes d’eau et un réseau de fossés permettent aux ges-

tionnaires de la réserve (Maison de l’Estuaire 2023) d’inonder ces surfaces durant l’hiver, et de les 

drainer durant l’été, afin de permettre la circulation d’engins agricoles. Le troisième secteur d’étude 

est situé rive sud, le long d’une crique en amont de la confluence entre la Risle et la Seine. La 

digue insubmersible qui longe la rive sud lui confère une certaine stabilité, mais n’empêche pas les 

inondations causées par les marées et les débordements du fleuve. Connecté au régime hydrique de 

l’estuaire, ce secteur servira donc de témoin comparatif aux situations de restriction tidale.

Le choix des secteurs d’étude a été motivé non seulement par leur type de connexion au régime 

hydrique de l’estuaire, mais aussi par rapport à leur position le long du gradient de salinité, donnant 

lieu à des secteurs inondés par de l’eau plus ou moins salée. Le rehaussement du niveau de la mer, 

consécutif au changement climatique, aura pour effet de déplacer le gradient salin vers l’intérieur 

des terres, ce qui soumettra les milieux humides à des contraintes abiotiques accrues. Une majorité 

des végétaux présente une intolérance stricte à la salinité ; le déplacement du front salin sera donc 

Mois

Température moyenne (°C) + écart-type à la 
norme 1981-2010 (°C)

Précipitations (mm) + écart-type à la 
norme 1981-2010 (%)

2020 2021 2022 2020 2021 2022

Janvier 7,2 +1,9 5,5 +0,2 6,4 +1,1 64,5 -8% 94,4 +35% 46,9 -33%

Février 8,1 +2,6 6,5 +1,0 8,1 +2,6 90,5 +75% 30,4 -41% 30,5 -41%

Mars 8,1 +0,4 8,5 +0,8 10,6 +2,9 60,5 +6% 35,0 -39% 23,7 -59%

Avril 13,6 +3,9 8,6 -1,1 10,9 +1,2 31,9 -41% 16,3 -70% 37,5 -31%

Mai 14,2 +1,2 12,0 -1,1 14,6 +1,6 33,3 -44% 60,7 +2% 41,3 -30%

Juin 16,9 +1,3 16,6 +1,0 17,7 +2,1 40,8 -33% 111,9 +83% 36,0 -41%

Juillet 17,7 –0,1 18,4 +0,6 20,3 +2,5 24,4 -53% 41,5 -21% 25,3 -52%

Août 20,0 +1,9 17,4 -0,6 20,9 +2,8 73,7 +30% 26,2 -54% 12,4 -78%

Septembre 17,3 +1,1 18,4 +2,2 17,0 +0,8 34,6 -49% 31,7 -53% 127,6 +90%

Octobre 12,8 -0,1 13,9 +1,0 15,9 +3,0 100,7 +17% 74,5 -14% 52,8 -39%

Novembre 10,9 +2,0 9,4 +0,5 11,3 +2,4 25,3 -70% 54,2 -37% 130,6 +53%

Décembre 7,6 +1,6 8,0 +2,0 5,7 -0,3 133,1 +51% 83,6 -5% 81,9 -7%

Total 12,9 +1,5 11,9 +0,5 13,3 +1,9 713,3 -10% 660,4 -16% 646,5 -18%

TABLEAU III.1 : Températures et précipitations moyennes relevées durant les trois années de suivi des secteurs 
d'étude (Infoclimat, 2023). 
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responsable de forts changements de fonctionnement et de composition spécifique des milieux 

humides jusqu’alors dulçaquatiques. Notre étude se concentre donc sur les communautés végétales 

colonisant la limite entre milieux d’eau douce et d’eau salée, pour détecter et décrire les réponses de 

ces communautés aux changements abiotiques, communautés qui peuvent ainsi s’apparenter à des 

communautés sentinelles.

Au sein de chacun des trois secteurs, trois sites ont été sélectionnés pour représenter le gradient 

topographique induisant un gradient d’inondation. Chaque triplet de sites a été déterminé à partir 

du point le moins élevé, donc le plus proche de la Seine ; la présence de végétation subhalophile 

était déterminante dans la sélection (notamment la présence de Bolboschoenus maritimus (L.) 

Palla, et Juncus gerardi Loisel). Le site bas était ensuite le point de départ pour la sélection des sites 

plus élevés. À l’aide d’un modèle numérique de terrain (MNT) réalisé à l’échelle de l’estuaire de la 

Seine (GIP Seine-Aval 2012; Annexe 1, p. 203), une ligne perpendiculaire au fleuve a permis de 

déterminer un gradient topographique relatif de +40 cm par rapport au site bas, et d’y placer le site 

d’étude de topographie haute. Le site de topographie moyenne a ensuite été positionné au niveau 

topographique intermédiaire entre ces deux extrémités.

La sélection des sites d’étude s’est donc faite sous plusieurs contraintes réduisant significati-

vement les surfaces correspondant à nos critères. Pour finir, une distance minimale entre chaque 

site d’étude et la mare de chasse la plus proche était souhaitée par précaution. La somme de ces 

contraintes a finalement mené à une sélection de sites avec des types de gestion agricole différents 

(Figure III.6). 

1.3.1.	 La	rive	sud	connectée	–	la	crique	à	Connard

Le secteur de la crique à Connard est situé sur la rive sud (donc gauche) de l’estuaire de la Seine, 

FIGURE III.5 : Carte des secteurs d'étude et les trois niveaux topographiques retenus pour chacun d'eux. 
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inséré à son niveau mésohalin avec une salinité de l’eau mesurée de 15 ‰. La digue submersible 

construite entre 1853 et 1867 a contribué à la stabilisation de ce secteur, en favorisant les dépôts 

de sédiments et la colonisation par la végétation. Pour autant, ce secteur reste connecté au régime 

hydrique de l’estuaire, à travers les marées et les débordements du fleuve qui peuvent librement 

l’inonder. Le secteur présente une crique (localement appelée « filandre ») dans laquelle transitent 

les eaux de ruissellement des marais et les intrusions depuis l’estuaire. Cette crique sert également 

d’alimentation pour un plan d’eau d’abreuvage, car le secteur est pâturé par des bovins durant la 

période de croissance de la végétation, délimitée par le plan de gestion de la réserve du 1er avril au 

31 décembre1 (Maison de l’Estuaire 2018b).

1.3.2.	 La	rive	nord	déconnectée	et	pâturée	–	la	Vanne	B

Situé sur la rive droite de l’estuaire, le secteur de la Vanne B est inséré approximativement au même 

endroit sur le gradient de salinité de l’estuaire que le secteur de la crique à Connard, (soit d’une 

salinité d’eau de 15 ‰). Contrairement à ce dernier, le secteur de la Vanne B est en conditions de 

restriction tidale, car situé derrière la digue insubmersible construite entre 1890 et 1902. Le secteur 

1  Dans les faits, le bétail quitte les parcelles plus tôt, généralement à la fin du mois d’octobre.

FIGURE III.6 : Schématisation des trois secteurs d'étude. A) Le secteur rive sud de la crique à Connard, déconnecté 
et pâturé ; B) le secteur endigué de la Vanne B, dont le site de topographie basse subit un pâturage, et les sites de 
topographie moyenne et haute une fauche avec pâturage de regain ; C) le secteur endigué de la crique à Tignol, inté-
gralement fauché.

A

B

C
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est donc pourvu de fossés, alimentés en eaux provenant de l’estuaire à travers une buse : la « Vanne 

B », qui a donné son nom au secteur. Depuis l’année 2019, le site de topographie basse de ce secteur 

est pâturé au même titre que le secteur de la crique à Connard, tandis que les sites des topographies 

moyenne et haute sont fauchés, avec un pâturage de regain démarrant au mois d’août (Maison de 

l’Estuaire 2018b).

1.3.3.	 La	rive	nord	déconnectée	et	fauchée	–	la	crique	à	Tignol

Le secteur d’étude de la crique à Tignol est également pourvu d’une digue, construite entre 1898 et 

1905. Il est inséré au niveau polyhalin de l’estuaire, avec une salinité de l’eau atteignant 20 ‰ dans la 

crique même. Ce site est entièrement fauché, et le plan de gestion de la réserve autorise la fauche à 

partir du 8 juillet (Maison de l’Estuaire 2018b). Le site de topographie haute échappe à cette règle, 

car il est situé en dehors de l’emprise de la réserve (Maison de l’Estuaire 2018a) et se trouve fauché 

généralement quelques jours avant les autres sites de ce secteur.

2. Caractérisation botanique

2.1. Matériel et méthodes

Au sein des neuf sites d’étude, des exclos ont été installés dans le but de retirer l’effet de la ges-

tion agricole sur la végétation. Nous avons effectué des inventaires botaniques durant les étés de 

2020, 2021 et 2022. À l’intérieur d’un carré de 4×4 m², les coefficients de Braun-Blanquet (Braun-

Blanquet 1921) ont été utilisés pour quantifier l’abondance de chaque espèce, à l’intérieur de chacun 

des 16 m² composant le carré du relevé. Ce protocole d’inventaire a été appliqué dans le périmètre 

de l’exclos de chaque site, ainsi qu’à l’extérieur, dans une zone adjacente à l’exclos. Ces inventaires 

sont à la base des calculs de richesse spécifique, de similarité taxonomique et fonctionnelle qui se-

ront développés en détail dans les chapitres de ce manuscrit.

Durant les trois années d’inventaire, nous avons recensé 66 espèces de plantes à travers les trois 

secteurs d’étude. Un tiers de ces espèces se retrouve sur tous les secteurs ; il s’agit surtout des espèces 

mésophiles des hautes prairies (Figure III.7). Les espèces propres à chaque site sont essentielle-

ment inféodées aux niveaux topographiques bas, et les deux sites de la rive nord déconnectée se 

démarquent par le nombre important de ces espèces.

Partitionnées par niveau topographique, les richesses spécifiques révèlent d’ores et déjà l’effet 

des contraintes abiotiques liées à l’élévation (Figure III.8). Le site connecté de la crique à Connard 

46 Descriptif﻿des﻿sites﻿d'étude



FIGURE III.7 : Diagramme de Venn des espèces végétales rencontrées à travers les trois secteurs d’étude. Un tiers des 
espèces est présent sur tous les secteurs. Les deux secteurs déconnectés du régime hydrique de l’estuaire présentent 
une importante pro-portion d’espèces qui leur sont propres (18 % et 23 % pour le secteur Vanne B et de la crique à 
Tignol respectivement) comparé au site connecté de la crique à Connard (une seule espèce, Tripolium pannonicum 
(Jacq.) Dobrocz.). Les espèces propres à un secteur sont en majeure partie inféodées au site de topographie basse, sou-
mis aux contraintes environnementales les plus fortes, et les espèces partagées entre les trois secteurs correspondent 
à des mésophytes des hauts marais.

FIGURE III.8 : Richesse spécifique cumulée des secteurs d’étude et de leurs niveaux topographiques sur les trois an-
nées d’inventaire botanique. La contrainte abiotique est illustrée par les secteurs de la crique à Connard et de la Vanne 
B, avec une richesse spécifique croissante le long du gradient topographique.
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présente des richesses spécifiques relativement basses sur les niveaux bas et moyen (6 et 8 espèces 

respectivement), alors que le haut marais accueille 23 espèces, soit près de 4 fois plus que le niveau 

bas. Un gradient similaire se profile sur le secteur de la Vanne B, avec une richesse spécifique qui 

est doublée le long du gradient topographique. Le secteur de la crique à Tignol ne présente pas un 

gradient de richesse spécifique aussi franc. Les causes permettant d’expliquer ces observations se-

ront abordées dans le Chapitre 1.

3. Caractérisation édaphique

3.1. Matériel et méthodes

3.1.1.	 Caractérisation	physico-chimique

Durant les mois de juin 2020 et juin 20212, les sols des 9 stations ont été caractérisés à l’aide 

d’échantillons prélevés jusqu’à une profondeur de 75 cm, par couches de 15 cm. À raison de 3 ré-

plicas par station espacés de 5 m minimum, un total de 135 échantillons a été prélevé puis analysé 

en laboratoire. Chaque échantillon a subi les mêmes étapes de préparation  : un tamisage frais à 

5 mm, suivi d’une période de séchage à l’air libre avant un deuxième tamisage à 2 mm (ISO 2015). 

Pour certaines analyses, une étape de broyage au broyeur à bille était nécessaire pour réduire la 

dimension des particules à 150 µm. Sur le terrain, les 135 échantillons de sol ont été accompagnés 

de 135 prélèvements complémentaires effectués à l’aide d’un cylindre d’un volume de 100 cm3 afin 

de déterminer la densité apparente de ces sols (ISO 2017). Après préparation des échantillons, les 

paramètres suivants ont été mesurés : 

• Le pH (ISO 2021) ;

• La conductivité (ISO 1994) ;

• La capacité d’échange cationique (CEC) totale (ISO 2018) et partielles pour les éléments Ca2+, 

Na+, Mg2+ and K+ (ISO 2008), déterminés à l’aide d’un spectromètre ICP (Inductively Coupled 

Plasma Mass Spectrometer ; iCAP 7000 Series, Thermo Fisher Scientific) ;

• La teneur en carbonates de calcium et donc de carbone inorganique (ISO 1995a) ;

• La teneur en azote et carbone total (ISO 1995b, 1998) à l’aide d’un analyseur élémentaire (Flash 

2  La campagne initiale prévoyait le prélèvement de l’intégralité des échantillons en juin 2020. Les restrictions de déplacement et 
de partage des lieux de travail liées à la crise de la COVID-19, ainsi que les conditions météorologiques de cette année, ont cependant 
rendu le prélèvement des sols profonds de certaines stations impossibles, qui ont donc été échantillonnés l’année suivante. Les stations 
échantillonnées en 2021 sont TM, TB, CB et VB.
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2000, Thermo Fisher Scientific) ;

• La granulométrie (ISO 2001), avec la quantification des cinq fractions granulométriques sui-

vantes : argiles (0 – 2 µm), limons fins (2 – 20 µm), limons grossiers (20 – 50 µm), sables fins 

(50 – 200 µm) et sables grossiers (200 – 2000 µm) ;

• Les stocks de carbone organique, calculés à partir de la différence entre la teneur en carbone total 

et la teneur en carbone organique et ramenés à une unité de masse par surface à l’aide des valeurs 

de densité apparente.

La quantification des stocks de carbone organique a été complétée par une estimation de leur 

qualité dans les sols de surface (0-15 cm) à travers la distribution du carbone organique sur les trois 

fractions granulométriques suivantes : < 50 µm (fraction minérale), compris entre 50 µm et 200 µm, 

et > 200 µm (fractions végétales). 

3.1.2.	 Suivi	des	potentialités	fonctionnelles	des	sols	de	surface

La caractérisation des paramètres morphologiques et physico-chimiques a été complétée par un 

suivi bisannuel du fonctionnement des sols de surface (0-15 cm) de ces mêmes en lien avec les 

cycles du carbone et de l’azote. Avec des échantillons prélevés en juin puis en septembre de chaque 

année3, l’objectif était d’identifier des fonctionnements édaphiques potentiellement différents entre 

les modalités de gestion hydrique des sites d’étude. Les paramètres suivants ont été mesurés au la-

boratoire :

• Carbone et azote microbiens (ISO 1997),

• Minéralisation aérobie du carbone,

• Minéralisation aérobie et anaérobie de l’azote,

• Nitrification,

• Dénitrification potentielle (collaboration avec le CEFE à Montpellier).

Sur les 9 sites de suivis caractérisés au préalable, un dispositif de mesure de la variation topogra-

phique a été implanté afin de mesurer les dépôts sédimentaires lors des submersions, et de déter-

miner s’il existe une relation entre présence d’espèces et quantité de sédiments déposés. L’idée de 

ces suivis était de rechercher l’existence d’un lien entre la végétation et les dynamiques hydro-sé-

dimentaires, afin de quantifier la modification potentielle des flux sédimentaires par la végétation. 

D’autre part, ces pièges à sédiments avaient pour but d’évaluer l’effet de la présence d’une digue sur 

ces processus de flux sédimentaires, et d’identifier les dynamiques d’accrétion ou d’érosion.

3  Les campagnes d’échantillonnage du mois de juin 2020 n’ont pu être réalisées à cause des restrictions liées à la crise sanitaire de la 
COVID-19 qui ont entrainé un décalage des missions terrain. De plus, les fortes précipitations du mois de juin 2021 ont provoqué une 
inondation du site Tignol, rendant le prélèvement des sols de surface de ce site impossible.
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Pour cela un dispositif de 3 plaques a été disposé dans chaque exclos avec un système de fixation 

de filtres pouvant être récupéré régulièrement. Après quelques tentatives, ce dispositif s’est révélé 

inapproprié pour les milieux suivis en raison d’une prédation des filtres à la fois par les oiseaux et 

les gastéropodes. Toutefois, nous nous sommes servis de ces plaques de PVC laissées en place tout 

au long du projet pour quantifier les dépôts sédimentaires au bout de 2 ans et 8 mois (octobre 2020 

– juin 2023).

3.2. Résultats

La caractérisation physico-chimique des sols des 9 stations a permis d’identifier les horizons de 

référence de chaque sol, puis de le rattacher à un Grand Ensemble de Référence (GEF) tels qu’ils 

sont définis par le Référentiel Pédologique de l’AFES (Baize & Girard 2009). Le Tableau III.3 

ci-dessous résume la nomenclature finale de chaque sol. L’aspect de ces sols figure dans le Tableau 

III.2, et leurs fiches de description figurent en Annexe 2, p. 205.

3.2.1.	 Conductivité

La caractérisation des sols met en évidence le gradient d’inondation important de la rive sud, avec 

des traces importantes d’hydromorphie dans les horizons de réduction, ainsi que des valeurs de 

conductivité croissantes avec la proximité de la Seine, allant de 500 à 2000 µS.cm-1 (Figure III.9). A 

cause de leur nature déconnectée du fonctionnement hydraulique de la Seine, les sites de la rive nord 

présentent des valeurs de conductivité moins graduelles. Ainsi, à travers les 3 topographies et les 5 

strates de 15 cm, le site de Tignol présente une conductivité relativement stable entre 300 et 500 

µS.cm-1 (à l’exception du 0-15 du point bas). Malgré son emplacement éloigné de la mer, le secteur 

Vanne B surprend par sa conductivité élevée (souvent sup à 1000 µS.cm-1), dépassant par endroit 

les conductivités les plus importantes de la rive sud. Les mécanismes de cet enrichissement en ions 

libres restent à déterminer. Toutefois nous soupçonnons des apports ou des flux souterrains pouvant 

être à l’origine de cette augmentation de la concentration des éléments dont le moteur pourrait être 

l’évapotranspiration de l’eau par la végétation, entrainant des remontées de conductivité.

3.2.2.	 pH

L’hydromorphie est également mise en évidence par les mesures de pH des sols ; globalement 

basiques, les valeurs élevées de pH sont le résultat d’une réduction liée au manque d’oxygène dis-

ponible induit par l’engorgement en eau (Figure III.10). En revanche, la matière organique des 

horizons de surface a un effet acidifiant observé sur la quasi-totalité de nos points de prélèvement. 

La seule exception ici est le point bas de la rive sud, où les mouvements d’eau très réguliers et le 

piétinement du bétail empêchent une accumulation de matière organique en surface.
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FIGURE III.9 : Conductivité des sols (μS.cm-1) par secteur, niveau topographique et profondeur de prélèvement.

FIGURE III.10 : pH des sols par secteur, niveau topographique et profondeur de prélèvement.
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3.2.3.	 Capacité	d’échange	cationique	(CEC)

Les valeurs de pH sont liées aux mesures de la capacité d’échange cationique (CEC) des sols ; pour 

un même type de sol, il existe une corrélation positive entre le pH et la CEC, qui est un paramètre 

mesurant le pouvoir fixateur de cations des complexes adsorbants du sol. Une CEC élevée traduit 

une réserve de cations importante, et donc une disponibilité potentiellement plus élevée de ces 

cations pour la végétation et les processus biologiques du sol. La CEC est aussi proportionnelle à 

la teneur en matière organique et en argiles du sol, nous observons donc les valeurs les plus élevées 

dans les sols de surface (0-15 cm), qui sont comparables entre secteurs et topographies. Les points 

bas et intermédiaire de la rive sud dérogent une fois de plus à cette généralité (Figure III.11), avec 

des valeurs de CEC inférieures à celles des autres sites (pour un même niveau topographique) et 

comparables à celles des horizons plus profonds.

La CEC totale a ensuite été décomposée en CEC partielles (Figure III.12), pour quantifier les 

cations fixés par le complexe adsorbant. Dans notre cas, c’est le Ca2+ qui est le plus présent dans 

tous les échantillons. La plus forte concentration de Ca2+ s’observe cependant dans les horizons de 

surface, et s’explique en partie par les apports fluviaux. Sur les points bas et moyen de la rive sud, 

cette tendance est plus lissée, probablement à cause des battements d’eau qui lessivent ces apports. 

Le deuxième élément le plus concentré est très fréquemment le Na+, indicateur de salinité/sodicité. 

Les valeurs les plus fortes s’observent donc sur les sites avec les conductivités les plus élevées, à sa-

voir Connard bas et Vanne B. L’élément Mg2+ est présent en concentrations similaires au Na+, et le 

cation K+ reste faible en toutes circonstances.

3.2.4.	 Granulométrie

La CEC et le pH sont conditionnés par la granulométrie du sol. Nous avons donc déterminé les 

proportions de 5 fractions granulométriques pour tous les échantillons, à savoir les argiles (< 2 µm), 

les limons fins (2-20 µm), les limons grossiers (20-50 µm), les sables fins (50-200 µm) et les sables 

grossiers (0,2-2 mm). Globalement, les horizons de surface présentent la plus forte charge en argile 

et de limons (Figure III.13), fractions qui diminuent avec la profondeur au profit des sables fins, qui 

augmentent fortement à partir de 30-45 cm pour atteindre les 75 %. Les points bas et moyen de la 

rive sud se distinguent de cette généralité avec une granulométrie très homogène sur l’ensemble des 

75 cm caractérisés. Il semblerait que ce secteur était fortement impacté par les aménagements faits 

dans les années 1950-60, qui ont résulté en un comblement rapide qui permettrait d'expliquer cette 

homogénéité de la granulométrie.

3.2.5.	 Stocks	de	carbone	organique
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FIGURE III.11 : Capacité d'échange cationique totale (cmol+.kg-1) totale des sols par secteur, niveau topographique 
et profondeur de prélèvement.

FIGURE III.12 : Capacités d'échanges cationiques partielles (cmol+.kg-1) des sols pour les ions Ca2+ (bleu), K+ (gris 
foncé), Mg2+ (taupe) et Na+ (jaune) par secteur, niveau topographique et profondeur de prélèvement.
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Pour terminer la caractérisation des sites, nous avons quantifié les stocks de C organique à l’aide de 

leur teneur en C, la densité apparente des sols et ce à différentes profondeurs en réalisant successi-

vement des prélèvements de sol de 15 cm d’épaisseur. 

Le C organique est obtenu après soustraction du C inorganique (carbonates) du C total, plus re-

présentatif de la dynamique de la matière organique. La Figure III.14 souligne la corrélation étroite 

entre la CEC et les stocks de C organique, car nous retrouvons les mêmes distributions de valeurs 

entre les sites et entre les topographies : les horizons de surface stockent le plus de C organique, 

atteignant près de 130 Mg.ha-1 sur les 30 premiers centimètres. Les horizons de surface de la rive 

sud se démarquent par un stock diminuant en se rapprochant de la Seine : la matière organique 
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est lessivée (ou exportée avant fragmentation et incorporation dans le sol) par les inondations fré-

quentes. En profondeur, la quantité des stocks diminue, mais reste le plus élevé au sein de la rive 

sud. Par conséquent, sur l’ensemble des 75 cm prélevés, la rive sud atteint les 175 Mg.ha-1 de stocks 

de C organique, alors que les sites endigués restent en moyenne à ~120 Mg.ha-1. Pour comparer 

avec d’autres milieux, il faut regarder de plus près le sol de surface (0-30 cm) : les cultures atteignent 

~50 Mg.ha-1, les prairies et forêts ~80 Mg.ha-1, et nos sites oscillent entre 60 et 130 Mg.ha-1. Le site 

Connard se démarque par ses importants stocks de carbone organique en profondeur (30-75 cm), 

largement supérieurs aux stocks des sites endigués. Ce résultat rejoint d’autres observations dans la 

littérature scientifique, faisant état d’une importante séquestration de carbone dans les zones inon-

dées à travers un enfouissement régulier de la matière organique.

Afin d’évaluer la qualité de ces stocks de carbone, la première strate de 15 cm de sol de tous les 

sites a été fractionnée pour séparer les matières organiques particulaires (MOP > 50 µm), considé-

rées comme labiles, de la matière organique stable associée à la fraction minérale du sol (<50 µm). 

A travers tous nos sites, la fraction <50 était la plus abondante en termes de masse (Figure III.15). 

La proportion de C (organique et minéral) contenue dans cette fraction stable est donc la plus 

élevée comparée aux fractions organiques labiles. La rive sud présente une fois de plus un gradient 

topographique, où la proportion de C de la fraction < 50 µm diminue en s’éloignant de la Seine, et 

la proportion de C organique de la fraction 50-200 µm augmente. L’effet d’inondation est une fois 

de plus plausible, avec la fraction labile qui est emportée par les mouvements d’eau.

3.2.6.	 Potentialités	fonctionnelles

Le fonctionnement lié aux cycles du carbone et de l’azote des sols de surface (0-15 cm) des neuf 

stations a été étudié de manière à comparer les deux rives, les niveaux topographiques au sein de 

chaque site, les trois années de suivis, et finalement la différence entre saison au sein d’une même 

année. Parmi toutes ces variables, ce sont la topographie des stations et les différences météorolo-

giques entre années qui ressortent comme variables significativement structurantes. En effet, les 

trois années de suivi étaient fortement contrastées avec de fortes précipitations estivales de 2021 et 

la canicule de l’été 2022. Ces conditions extrêmes semblent avoir majoritairement effacé l’éventuelle 

différence saisonnière entre les prélèvements de juin et de septembre.

Sur le site connecté de la rive sud, le carbone microbien, la minéralisation aérobie du carbone 

(Figure III.16) organique et la dénitrification potentielle augmentent avec le niveau topographique. 

Cela met en évidence l’effet de la fréquence d’inondation sur l’activité biologique des sols de la rive 

sud, qui est manifestement inhibée en conditions anaérobie. Sur les sites endigués de la rive nord, 

l’effet du gradient topographique est très faible voire absent, avec des valeurs rejoignant celles du 
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site CH, suggérant une atténuation nette de la contrainte d’inondation derrière la digue. Ce constat 

est appuyé par une minéralisation de l’azote en conditions anaérobie globalement supérieure dans 

les sols de la rive sud non-endiguée. L’exceptionnelle humidité de l’année 2021 a provoqué une 

augmentation ponctuelle de la minéralisation anaérobie de l’azote sur le site endigué Tignol, une 

conséquence de la rétention d’eau long terme qui s’y est manifestée.

3.2.7.	 Dynamique	de	sédimentation

Les pièges à sédiments ont été récupérés sur les sites après 32 mois. Le secteur connecté de la crique 

à Connard montre une forte dynamique d’accrétion de sédiments (Figure III.17), avec un dépôt 

annuel compris entre 6,1 ± 0,6 cm et 9,0 ± 0,6 cm. Les sites déconnectés de la rive nord n’ont pas 

révélé une dynamique de dépôt de sédiments ; en revanche, les pièges étaient recouverts de litière 

et de racines, indiquant une forte dynamique de colonisation par la végétation. La connexion au ré-

gime hydrique de l’estuaire apparaît donc comme cruciale pour les mouvements de sédiments dans 

les marais, qui se déposent lorsque la vitesse de l’eau est trop faible suite au passage dans les buses 

de la digue. Les débordements d’eau de la rive connectée permettent le transit de sédiments, qui 

se déposent lors du ralentissement des eaux par la végétation. La matière organique sénescente est 

exportée par les mouvements d’eau, ou enfouie par les dépôts de sédiments. 
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Vue sur les prairies subhalophiles de l'estuaire de la Seine. La route et le chemin de fer modifient le réseau hydrographique de surfae, 

et sont responsables d'une forme de restriction tidale.

(Photo : Maison de l'Estuaire)

CHAPITRE 1 :  
Tidal restriction does not always 

supplant local conditions shaping 
estuarine plant communities





1. Abstract

Salt marshes are a common feature of temperate estuaries and represent the world’s most abun-

dant wetland type. They also harbour very productive plant communities and provide numerous 

ecosystem services. The tidal marshes of the Seine Estuary in northern France are no exception, 

with long-lasting human activities that have shaped the ecological processes of the river Seine and 

its associated marshes. One of its distinctive features is a dyke on the north shore, isolating the 

wetlands behind it from direct tidal regimes. These areas are submitted to flooding through water 

gates, but tidal restriction is known to alter ecosystem processes and to possibly modify vegetation 

communities.

In this anthropized setting, we aimed at describing the effect of tidal restriction on the diversity 

patterns of vegetation communities, and to link them to the physical and chemical parameters of 

the estuary’s oligohaline marshes. Over the course of three years, we have surveyed the vegetation 

communities and soil parameters of three levels along the topographical gradients of two sites un-

der tidal restriction and one site under tidal influence, with cases of mowing and grazing.

Overall species richness increased along the elevation gradient, as abiotic constraints are lifted. 

Decomposition of species turnover (beta diversity) revealed different replacement dynamics, with 

tidal restriction being associated with species replacement rather than abundance difference. Tidal 

restriction was also associated with higher temporal stability. 

Canonical Correspondence Analysis between vegetation and soil surveys revealed that topo-

graphy, soil pH, conductivity and soil organic carbon explained most of the differences between 

vegetation communities. Higher elevation vegetation plots converged, regardless of tidal restriction 

or land-use, while lower elevation plots diverged between study sites. 

Synthesis. We found that tidal restriction attenuated the abiotic constraints on one site, while 

creating new constraints linked to freshwater retention on the other site. In addition, tidal restric-

tion was associated with longer elevational gradients compared to the connected control site. Tidal 

restriction might therefore be a valuable management tool for estuarine marshes, as well for restora-

tion purposes as for the mitigation of future effects related to climate change induced sea level rise.

65



2. Introduction

Coastal wetlands account for less than 5% of Earth’s terrestrial surface (Agardy et al. 2005), yet 

more than one third of the global population lives in their proximity (Millennium Ecosystem 

Assessment 2005a). These areas at the frontier between freshwater, saltwater, and terrestrial eco-

systems, are controlled by gradients of abiotic and biotic processes creating a dynamic mosaic of 

spatially limited habitats. The most abundant coastal wetlands are salt marshes, mainly encoun-

tered along temperate and boreal coasts and are a prominent feature of most temperate estuaries 

(Adam 1990). Among the various marsh types defined by average salinity (Odum et al. 1984), 

oligohaline marshes mark the frontier between marshes under the influence of saline water, and 

freshwater marshes still subjected to tidal forces. As such, oligohaline marshes present an average 

annual salinity between 0.5 ppt and 5 ppt, and the interplay between tides and freshwater flows 

is a major contributor to the structuring of plant communities (Odum 1988) and is closely tied 

to the elevational gradient (Pennings et al. 2005). Within this broad-scale definition, fine-scale 

variations in topography, soil properties and hydrology are also responsible for distinct patterns in 

vegetation zonation (Suchrow et al. 2015). In the lower marshes, the physical environment exerts 

further constraints on plant communities through waterlogging (Hou et al. 2020), rainfall (Möller 

et al. 2001), storms (Pannozzo et al. 2021), and soil chemical properties (Angiolini et al. 2013), 

while assemblies of the higher marshes are primarily shaped by biotic factors such as competition 

(Engels & Jensen 2010), herbivory (He et al. 2015) and growth strategies (Schulte Ostermann et al. 

2021). The multitude of possible interactions between these factors, and their oftentimes variable 

spatial scale, might explain the substantial lack of knowledge about this marsh type: between 1990 

and 2022, only 30 journal articles included “oligohaline marsh*” in their title according to Web of 

Science, while 3448 articles included “salt marsh*”.

Further complexity at various scales is created through human-made alterations attempting to 

benefit from the marsh vegetation’s high productivity, by claiming intertidal land and partially 

controlling its water in- and outlets. This has resulted in embanked and drained marshes, with alte-

red water flow through infrastructure like dykes, water gates, and ditches, sometimes several hun-

dred years old (Adam 2019). Tidal restriction, i.e. the severed or altered connection from marshes 

to the tidal regime, is a common strategy to accommodate land uses like grazing and mowing, with 

an important impact on the water-dependent processes of salt marshes (Emery & Fulweiler 2017), 

their vegetation communities (Chen et al. 2021) and thus the associated ecosystem services (Gedan 

et al. 2009). In many cases, these practices have resulted in habitats with reduced salinity and inun-

dation constraints, and a high conservation value on their own (Adam 2019). However, with rising 

water levels brought about by climate change (IPCC 2022), infrastructures may fail and reconnect 
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the restricted marshes to the tidal regime. Tidal restoration will set new spatial boundaries of the 

salinity and inundation frequency gradients in these areas, further reinforced through sea level rise 

(Khojasteh et al. 2021), ocean acidification (Scanes et al. 2020) and temperature rise (Robins et al. 

2016). Locally, additional effects such as modified rain patterns (Saintilan et al. 2019), river flow 

(Robins et al. 2016), eutrophication (Martínez-Megías & Rico 2022) and human managements 

may also contribute to the displacement of the limits between these vulnerable coastal ecosystems. 

This will result in changes in the wide array of ecosystem services provided by coastal wetlands, 

and entail adjustments in land and water use further transforming the coastal areas (Millennium 

Ecosystem Assessment 2005a).

To further the understanding of oligohaline marshes, the aim of this study was to identify and 

hierarchise the factors driving vegetation zonation in two contrasted hydrodynamic settings of a 

macrotidal estuary: unrestricted flooding of marshes by the estuary’s tidal regime and tidal restric-

tion of embanked marshes. Both man-made systems present the aforementioned gradients of inun-

dation and salinity, and are further managed by different land-uses (grazing, late-season grazing 

and mowing). Our study objects were the oligohaline marshes of the Seine Estuary (France), which 

is a prime example of a highly anthropized estuary, since the estuary is channelized to allow ship 

traffic into the Seine. Consequently, most of the wetlands on the north shore are cut off from the ti-

dal regime by a dyke equipped with water gates, allowing for some human control over the flooding 

conditions of these sites to accommodate grazing and mowing practices. The south shore remains 

mostly under natural tidal influence. So, we set out to compare the vegetation communities of both 

shores along the salinity and inundation gradients, with the south shore serving as control site.

Our working hypothesis is that the tidal restriction in the Seine estuary truncates the gradients 

of inundation and salinity, which entails a) a modification in the vegetation communities that b) 

can be explained by the modified local physical and chemical parameters of these environments.

3. Material & Methods

3.1. Study Sites

The study takes place in the Seine estuary, located in northern France in the region of Normandy. 

The tidal influence of the English Channel can be measured up to 170 km upstream with a tidal 

range of approximatively 8 m at its mouth. The climate is of the temperate oceanic type, with an 

average 750 mm of annual rainfall across the Seine’s watershed of around 67 000 km² (Viennot 
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et al. 2009), and a mean temperature of 11.5 °C (Météo France 2023). Near the harbour city Le 

Havre, the river Seine and its estuary have undergone significant changes over the centuries: chan-

nelization, dredging and various infrastructures have altered shape and functioning of the estuary 

and the wetlands alongside it. Despite these developments, the ecological interest of the estuary was 

recognized in 1997, with the creation of the national nature reserve of the Seine estuary encom-

passing several thousand hectares (Réserves Naturelles de France 2023), and allows for economic 

activities including farming, reed cutting, fishing, and hunting (permitted on 30% of the reserve’s 

area, with 186 dedicated hunting ponds) (Maison de l’Estuaire 2023). 

We selected three sites belonging to the oligohaline marshes of the nature reserve, and three 

topographical levels within each site (Figure 1.1 and Table 1.1). Three topographical levels were se-

lected within each site starting from the lowest levels, which were chosen based on the salt concen-

tration of the nearest creek/ditch and the presence of salt-tolerant plant species (Bolboschoenus 

maritimus (L.) Palla, Juncus gerardi Loisel). Once the lowest level was defined, a perpendicular line 

to the riverbed was drawn until it reached an elevation of approximately +40 cm relative to the 

low-level elevation, and defined as the high level in that area. The intermediate level was set up in 

between those two points at a corresponding intermediate elevation. Elevation was assessed using a 

digital elevation model of the Seine estuary (GIP Seine-Aval 2012), and informed with the help of 

the environmental managers of the nature reserve. The lowest topographical levels closest to the ri-

ver are exposed to frequent inundations, while the farthest and highest are inundated during excep-

tional events (e.g., spring tides, storm surges). This presumption is however mitigated on the sites 

with tidal restriction that are subjected to hydraulic control of the waters from the river Seine. Our 

FIGURE 1.1 : The three study sites and the locations of the three topographical levels within each site. The Seine 
estuary is located in northern France (49°26’N, 0°13’E), and has been heavily modified by human activities. The dyke 
(red) is responsible for the tidal restriction of the northern shore.
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choices were limited due to constraints related to 

the national nature reserve status of the estuary, 

the consent of the farmers, and safety concerns 

tied to the proximity of hunting ponds, which led 

to a final selection of sites with land-uses mostly 

out of our control.

Along the salinity gradient of the estuary, 

control site 1 and study site 2 are inserted at the 

same level of approx. 15 PSU (thereafter called 

‘salt +’), while site 3 is closer to the sea and should 

therefore be exposed to water with a higher sali-

nity of approx. 20 PSU (‘salt ++’). Control site 1, 

situated on the south shore of the Seine, is under 

direct tidal influence (‘Connected’). Sites 2 and 3, 

located on the north shore, are cut off from the 

estuary’s tidal regime by a dyke equipped with 

water gates (‘Restricted’). To ensure that these 

last two sites remain wetlands, they are inundated 

during the winter; to ensure that they can be far-

med, they are drained at the beginning of spring. 

Control site 1 is grazed during the whole vege-

tation period, as is the low topographical level of 

site 2, while the intermediate and high levels of 

site 2 are mowed and present late season grazing 

in September. Site 3 is mowed. To facilitate the 

interpretation of the results, the sites will be na-

med according to their characteristics: control site 

1 will be called “Con.Gra.S+”, site 2 “Res.Gra.S+” 

and site 3 “Res.Mow.S++”.

On control site Con.Gra.S+, the soil types go 

from the gleysol – solonetz at the low level to the 

gleysol type at the intermediate level, to finally 

reach a tidalic fluvisol – stagnasol type at the high 

level. Res.Gra.S+ presents a stagnosol – solonetz 
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type across all three levels, while Res.Mow.S++ presents only the tidalic fluvisol – gleysol type. 

Due to their high carbonate content, all soils are qualified as calcaric (IUSS Working Group WRB 

2022).

Weather data from the years prior to our study point towards an increased heterogeneity in 

temperature and precipitation between years, as well as between months within the same year. To 

account for this variation and our limited selection of sites, we settled on a three-year survey of the 

selected study sites, from 2020 to 2022 included.

3.2. Vegetation surveys

We surveyed the vegetation communities at the beginning of the summers of 2020, 2021 and 2022 

(mowing being authorised after July 8th). On each site, species abundance was assessed in a 4×4 m 

square in a homogenic plant formation, divided into 16 subplots of 1 m², using the Braun-Blanquet 

scale within each subplot (Braun-Blanquet 1921). The 16 subplots cover enough ground to en-

counter the least frequent species, allow for sufficient repetitions to provide meaningful community 

metrics, and correspond to the standard sampling area proposed by (Chytrý & Otýpková 2003). 

Within each square, the maximum vegetation height was measured at ten random points.

3.3. Soil surveys

In June 2020, we have gathered soil samples from each of the nine zones for the physical and 

chemical description of the soils, to a depth of up to 75 cm divided into 5 layers of 15 cm. Each 

sample was replicated three times, at 5 m from each other to account for spatial heterogeneity. In 

addition, soil samples of each of the five layers were taken using a cylinder of 100 cm3; this known 

volume of soil was then dried and weighed to calculate the bulk density (ISO 2017). Each sample 

was sieved with a 5 mm mesh, air-dried and sieved again with a 2 mm mesh size (ISO 2015). Some 

analyses required the samples to be ground down to a grain size of 150 µm, which was obtained 

using ball mills. Total carbon content (ISO 1995b) and total nitrogen content (ISO 1998) were 

assessed using an elemental analyser (Flash 2000, Thermo Fisher Scientific, Cambridge UK), as 

well as mineral carbon content (ISO 1995a). We also measured pH (ISO 2021), conductivity (ISO 

1994) and total cation-exchange capacity (CEC) (ISO 2018) which was further used to quantify 

the concentrations of the cations Ca2+, Na+, Mg2+ and K+ (ISO 2008) using an ICP spectrometer 

(iCAP 7000 Series, Thermo Fisher Scientific). These values were completed with the measurement 

of total dissolved N content and microbial biomass (ISO 1997) using a Gallery discrete analyser 

(Gallery, Thermo Fisher Scientific). Finally, the grain size distribution of each layer was determined 

over the following five fractions: clay (0 – 2 µm), fine silt (2 – 20 µm), coarse silt (20 – 50 µm), fine 
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sand (50 – 200 µm) and coarse sand (200 – 2000 µm)(ISO 2001). The acquired data was used to 

determine the reference soil group of each zone, and the topsoil (0-15 cm depth) was used in the 

following results.

3.4. Statistical Analyses

The vegetation surveys were used to calculate the species richness values at site- and zone-level for 

each year, to compare species richness across sites and along the disturbance gradients of each site. 

They were also used to compute Shannon’s H’ index (Shannon 1948) and evenness E (Pielou 1966).

To describe the changes in the vegetation communities along the topographical gradient, the 

community dissimilarities between topographical levels within each site were decomposed into beta 

diversity, nestedness and similarity following (Podani et al. 2013). For all possible combinations of 

vegetation inventories within each site (i.e. across topographical levels and across the three years), 

the following formulas were applied to calculate the abundance based Ruzicka similarity index (S):

The relativized abundance difference (D):

And the relativized abundance replacement (R):

...where the vectors xj and xk contain the abundance data of sites j and k, and n is the number 

of species present in both sites. The value of coefficients S, D and R ranges between 0 and 1, and 

their sum equals 1 for any combination {j,k} of sites, which allows for a representation in a ternary 

diagram.

To assess the impact of tidal restriction on the abiotic parameters responsible for the observed 

vegetation zonation, we chose a constrained direct gradient analysis. Due to the short and linear na-

ture of the abiotic gradients studied here, a Canonical Correspondence Analysis (CCA)(ter Braak 

1986) was carried out between the soil survey data and the vegetation survey data, for which the 

Braun-Blanquet’s classes were transformed into class-mean percentage values beforehand (Braun-

Blanquet 1964). Single term deletion and the Akaike Indicator Criterion (AIC) were used to deter-
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mine the most parsimonious model; no dropped variable altered the AIC in a meaningful fashion, 

thus all remaining variables were kept in the formula. 

All statistical analyses were carried out using R 4.2.2. (R-Core-Team 2022) in RStudio (RStudio 

Team 2020), with the tidyverse (Wickham et al. 2019), magrittr (Milton Bache & Wickham 2022), 

vegan (Oksanen et al. 2022), ade4 (Dray & Dufour 2007) and PCAmixdata (Chavent et al. 2017) 

packages.

4. Results

4.1. Vegetation surveys

4.1.1.	 Vegetation	richness	and	topographic	gradients	are	linked

Over the course of three years, we have identified 56 plant species across the three study sites; 

control site Con.Gra.S+ presented 28 species across its three zones, site Res.Gra.S+ 46 species and 

Res.Mow.S++ 52 species.

Across the three sites and all three observation years considered, total species richness was lowest 

in the zone closest to the riverbed, and increased with distance from the source of abiotic constraint 

(Figure 1.2). Moving away from the Seine along the three zones of the abiotic gradient, control 

site Con.Gra.S+ displayed an increase from 6, to 8 and to 23 species (383% increase), Res.Gra.S+ 

increased from 15 to 20 to 31 species (206% increase), and Res.Mow.S++ went from 19 to 26 to 

23 species (136% increase), with a slight loss in species richness between the intermediate and the 

farthest zone. 

Using the three survey years as replicates (Figure 2), it appeared that species richness did si-

gnificantly increase between the low and the high level across the three sites (Kruskal-Wallis test, 

Dunn’s post-hoc test, n = 3; pA = 0.01, pB = 0.03, pC = 0.07), which is also true for Shannon’s H’ 

index (K-W, Dunn, n = 3; pA = 0.07, pB = 0.02, pC = 0.07). Evenness E did increase on sites with 

tidal restriction Res.Graz.S+ and Res.Mow.S++, but not control site Con.Gra.S+ (K-W, Dunn, n = 

3; pA = 0.46, pB = 0.07, pC = 0.04).

4.1.2.	 Vegetation	similarity	decomposition	yields	different	results	with	tidal	
restriction

The decomposition of similarities between topographical levels within each study site yielded re-
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vealing patterns in the associated ternary plots (Figure 1.3). Comparisons within control site Con.

Gra.S+ display a wide spread of values within the SDR triangle. Noticeable is the fact that longer 

spatial gradients tend toward higher “abundance turnover”, while short spatial gradients are closer 

to the “similarity” corner and the “abundance agreement” vertice. Tidal restriction seems to result in 

less variable outcomes: the vegetation communities behind the dyke on sites Res.Gra.S+ and Res.

Mow.S++ display a lower spread of values within the triangle, and an increasing spatial gradient 

results in increasing “abundance replacement”. The lower spread also indicates a higher temporal 

stability, since the comparison of communities inventoried at different dates does not yield highly 

different values from communities inventoried the same year.

4.2. Soil properties describe the nature of the abiotic constraint

Regarding soil parameters in the top 15 cm of soil, control Con.Gra.S+ presented statistically si-

gnificant gradients across all variables (K-W, Dunn, n = 3). On an increasing topographic gradient, 

pH decreased from 8.18 ±0.06 to 7.83 ±0.07 (p = 0.01), conductivity decreased from 1246 ±271 to 

524 ±101 µS.cm-1 (p = 0.02), exchangeable cation capacity increased from 14.7 ±0.8 to 33.5 ±1.3 

cmol+.kg-1 (p = 0.01), organic C stocks increased from 32 ±8.1 to 95.6 ±3.5 Mg.ha-1 (p = 0.01) 

and mineral C content decreased from 3.5 ±0.4 to 2.6 ±0.1 % (p = 0.07). Res.Gra.S+ presented no 

FIGURE 1.2 : Species richness, Shannon’s H’ index and evenness E for the three topographical levels of each study 
site, with one value per year (n=3). Statistical differences between levels are displayed as brackets with associated 
p-values above each bracket (Kruskal-Wallis test, Dunn’s post-hoc test, p<0.1). Species richness increases significantly 
with topographical level across all three study sites, as does Shannon’s H’ index. Evenness of control site Con.Gra.S+ 
does not prove to be significantly different between topographical levels, however, dyked sites Res.Gra.S+ and Res.
Mow.S++ display a significant increase with increasing topography.
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significant gradient at all, while Res.Mow.S++ merely presented a decreasing conductivity from 808 

±97 to 428 ±165 µS.cm-1 (p = 0.03) with increasing topography. 

Total cation exchange capacity was broken down into the concentrations of the cations Ca2+, 

Na+, Mg2+ and K+. Across all sites and all levels, Ca2+ was the most abundant, ranging from 119 

±1.58 (low Con.Gra.S+) to 356 ±43.3 cmol+.kg-1 (high Res.Gra.S+), followed by Na+ with a range 

of 23.9 ±5.4 (high Res.Mow.S++) to 109 ±12.9 cmol+.kg-1 (low Res.Gra.S+). Cation Mg2+ was de-

tected in a range of 13.2 ±1.7 (high Res.Gra.S+) to 47.2 ±9.4 cmol+.kg-1 (low Res.Mow.S++), and 

K+ varied between 2.4 ±0.3 (high Res.Gra.S+) and 16.5 ±8.3 cmol+.kg-1 (intermediate Con.Gra.S+). 
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FIGURE 1.3 : SDR-triangle for each study site following Podani et al. (2013), with S = Similarity, D = abundance 
difference and R = abundance replacement. Each point is the result of a pairwise comparison between two vegetation 
communities, and the color of the point indicates the spatial difference between them; the red arrows indicate in-
creasing length of the spatial gradient. In addition to comparisons in space, the survey data has also been compared 
between years, so a gradient length of 0 corresponds to a comparison of the same community between two years. This 
results in 9 data points for comparisons of two different levels within the same site (2 levels over 3 years: 32 = 9 pos-
sible permutations), and 3 points when comparing the same level (1 level over 3 years: 31 = 3). Without tidal restric-
tion on control site Con.Gra.S+, community dynamics appear to be much more spontaneous and random, oscillating 
between replacement and difference. Tidal restriction seems to constrain the community dynamics, with increasing 
replacement in space, and little variation over time. This temporal stability might also indicate systems less sensitive 
to changes in environmental conditions.
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4.3. Abiotic parameters reveal the impact of local conditions on 
vegetation assemblages

We performed a Canonical Correspondence Analysis on the vegetation survey data and the soil 

survey data (Figure 1.4). The response of the vegetation data was constrained by the variables pH, 

topography (in m), conductivity, microbial C content, organic C stocks, microbial N content, and 

concentration of Na+, Mg2+, K+ and Ca2+. The K+ content was a linear combination of the other va-

riables, so it was aliased i.e. excluded from the analysis. 

The final CCA returned 10 constrained axes (our selected variables) and 15 unconstrained axes, 

where 64.5% of the total inertia were constrained, and the remaining 35.6% unconstrained. Among 

the 10 constrained axes, the first three were highly significant (ANOVA-like permutation test, 

999 permutations in the community data, p = 0.001), the fourth significant (p = 0.013), and the 
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FIGURE 1.4 : Canonical Correspondence Analysis (CCA) performed on the vegetation and soil surveys across 3 years, 
with 64.5% of constrained inertia, meaning that close to two thirds of the variation in the vegetation data is captured 
by the abiotic properties of the study sites. In decreasing order, the variables contributing the most are elevation 
(proxy variable for inundation frequency), pH, Conductivity, Na+ concentration, mineral C content, Ca2+ concentra-
tion, organic C content, microbial C content, Mg2+ concentration, and NO3 concentration. The vegetation commu-
nities of the high levels across the three sites converge on the right side in this projection, while the lower elevations 
diverge according to the nature of the abiotic constraints.
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remaining six insignificant. These four significant axes capture 45.6% of the total inertia (17.1%, 

14.3%, 7.7% and 6.6% respectively), or 70.7% of the constrained inertia (26.5%, 22.1%, 11.9% and 

10.3% respectively). Testing the constraining variables using the same ANOVA-like permutation 

technique revealed three statistically insignificant variables: microbial C content (p = 0.145), NO3 

content (p = 0.165) and Mg2+ concentration (p = 0.139). 

The projected variables allowed us to hierarchise their contribution to the explained variance 

by ranking their Chi-Square distances. In decreasing order: Elevation, pH, Conductivity, Na+ 

concentration, mineral C content, Ca2+ concentration, organic C content, microbial C content, 

Mg2+ concentration, and NO3 concentration. Axis 1 (capturing 17.1% of total inertia, or 37.4% of 

constrained inertia) of the projection is dominated by Elevation, opposed by exchangeable Mg2+, 

transported by water. The variables associated with axis 2 (capturing 14.3% of total inertia, or 31.3% 

of constrained inertia) are markers of frequent saltwater inundation in the positive half, namely 

conductivity, pH and exchangeable Na2+. The opposite half of axis 2 is associated with higher micro-

bial C content and C stocks, as well as higher exchangeable Ca2+ content, revealing the influence of 

the chalky bedrock. The low zone of Res.Gra.S+ nears this cluster as well. Conversely, the low and 

intermediate zone of Res.Mow.S++ are found on the other end of these explaining factors and are 

characterised by high microbial C content. 

The placement of the vegetation communities also reveals the topographical gradient for each 

site, and how the three study site’s gradients relate to each other. With elevation as the most impor-

tant factor in this analysis (the proxy parameter for inundation frequency), all high zones across the 

three sites converge while the low zones diverge from each other. This reveals the effect of the abio-

tic constraints on the low elevation sites: the low and intermediate levels of control site Con.Gra.

S+ are defined by high pH, high mineral C content, high Na+ concentration and somewhat higher 

conductivity which is attenuated with increasing elevation. The topographical gradients of control 

site Con.Gra.S+ and restricted site Res.Gra.S+ are remarkably parallel, but offset; the low level 

of restricted site Res.Gra.S+ reaches less extreme abiotic constraints than the low level of control 

site Con.Gra.S+, and the high level of the restricted site presents parameters associated with lower 

water-related constraints, such as higher C stocks and increased Ca2+ availability. The low and 

intermediate levels of restricted site Res.Mow.S++ diverge from the equivalent levels of the other 

sites, away from high conductivity, exchangeable Na+ content and pH values, while still displaying 

high exchangeable Mg2+ content indicating frequent inundations. Consequently, it appears that the 

constraints exerted on these vegetation communities stem from freshwater rather than saltwater.
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5. Discussion

5.1. Vegetation diversity gradients

The diversity patterns observed in all vegetation communities are mostly as expected: species rich-

ness increases with elevation (Figure 1.2), mainly because the elevational gradient includes several 

constraints, among others humidity, inundation, and salinity (Sánchez et al. 1996; Wasson et al. 

2019). With rising elevation, these constraints are attenuated, allowing for the establishment of 

more plant species. The elevation gradient is also discernible in the beta-diversity patterns of the 

vegetation communities of all study sites combined: comparisons across longer spatial gradients are 

associated with a higher turnover in species composition (Figure 1.3), which has also been docu-

mented by (Lawrence et al. 2022).

Tidal restriction did not disrupt the species richness patterns on sites Res.Gra.S+ and Res.Mow.

S++, with species richness also increasing with elevation. It did however lead to different beta-di-

versity patterns, with turnover being mostly due to species replacement. Indeed, the communities 

of connected site Con.Gra.S+ display much more varied/random replacement patterns along the 

elevational gradient, moving from high similarity towards turnover through species replacement 

and abundance difference. Tidal restriction results in less random patterns with lower spread, where 

long spatial gradients display a turnover mostly due to species replacement. This suggests that the 

restricted sites are subjected to less varied constraints over time, meaning that the dyke serves as 

a buffer between the river and the marshes, partly answering our first working hypothesis. In ad-

dition, for any given elevation, the overall species richness is higher with tidal restriction, likely 

because of the abiotic constraints not reaching the same levels as on the connected study site Con.

Gra.S+ (Figure 1.4).

5.2. Link between abiotic parameters and observed vegetation

5.2.1.	 Ranking	of	the	variables	shaping	the	vegetation	communities

Our results show the topographical elevation gradient to be the leading abiotic factor explaining 

plant community composition across our three study sites, more so than tidal restriction (Figure 

1.4). Indeed, we found the elevational gradient to be highly but negatively correlated to the ex-

changeable Mg2+ ions in the soil; the higher Mg-content in the low marshes can be explained by 

frequent enrichment due to more frequent inundations (Gransee & Führs 2013), and is therefore 

a marker of soil humidity. Surprisingly, our proxy for salinity, conductivity, was mostly unrelated to 
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elevation and Mg2+ content; we expected to see an increase in soil conductivity in the lower marshes, 

but our analysis reveals a disconnect of Res.Mow.S++ in this regard, which presents low marshes 

with a low soil conductivity. Conductivity was however mostly correlated to the amount of exchan-

geable Na+, as expected, and both parameters increased towards the lower marshes of control site 

Con.Gra.S+ and restricted site Res.Gra.S+.

5.2.2.	 Two	different	systems:	saltwater	constraint	and	freshwater	retention

Across all study sites, the high marshes converged in the CCA, underlining the structural and func-

tional similarities of these zones (Figure 1.4). On the lower end of the elevation gradient however, 

we found that the abiotic constraints and the vegetation communities set the sites apart. Among 

our three study sites, the sites with tidal restriction turned out to present contrasting soil parame-

ters and vegetation communities in the low elevations. In fact, Res.Gra.S+ appears to function in 

a similar fashion to control site Con.Gra.S+, as evidenced by the parallel disposition of the three 

elevation-zones within these sites, while the offset of the sites seems to indicate that the tidal res-

triction of Res.Gra.S+ alleviates the strong abiotic constraints in the low marshes. 

Even though the high marsh of Res.Mow.S++ converges with the other two high marshes, its in-

termediate and low marshes present very different abiotic parameters and vegetation communities. 

We see this as evidence for distinctive local conditions. In fact, Res.Mow.S++ turns out to be under 

the influence of a spatially confined hydrological anomaly, resulting in the upwelling of freshwater 

originating from the karst aquifers of the surrounding chalk cliffs (Soueid-Ahmed et al. 2017). 

Coupled with narrower water gates that limit waterflow between the wetlands and the river, Res.

Mow.S++ is mostly shaped by freshwater retention (Maison de l’Estuaire 2018). This phenomenon 

has been described multiple times in conjunction with tidal restriction (Roman & Burdick 2012; 

Emery & Fulweiler 2017), and often results in a shift in salt-tolerant plant communities towards 

freshwater or brackish wetland communities (Warren et al. 2002). Freshwater retention would also 

explain the low salinity we measured and the higher amount of exchangeable Ca2+, as well as the 

very different vegetation communities. Unfortunately, we are not able to disentangle the confoun-

ding effects of freshwater retention and mowing on this site, so the structuring role of this land-use 

in restricted marshes needs further investigation.

It should also be noted that the elevation gradient of the connected control site was steeper than 

on the restricted sites. The +40 cm of elevation were reached in approx. 300 meters on control site 

Con.Gra.S+, while it was only reached after more than 1000 meters on sites Res.Gra.S+ and Res.

Mow.S++. However, the results in Figure 1.4 illustrate that there’s no relationship between the 

abiotic gradients and distance to the river: as the projected topographical gradient of site Res.Gra.
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S+ is no longer than the control site’s topographical gradient. Thus the habitats created by those 

abiotic gradients occupy more space behind the dyke, with interesting implications for habitat and 

biodiversity management.

5.3. Perspectives

5.3.1.	 Climate	change	scenarios

In a context of man-made climate-change, sea level rise will lead to a displaced boundary between 

saltwater and freshwater, with vegetation communities responding more rapidly to increased sali-

nity than increased inundation frequency (Sharpe & Baldwin 2012). However, increasing inunda-

tion frequency is likely to reduce seedling recruitment (Baldwin et al. 2010) and the resilience of 

marsh vegetation (van Belzen et al. 2017), increasing the likelihood of marsh collapse. Given the 

right conditions of sediment supply and tidal range, the coastal marsh communities may migrate 

upland (Kirwan et al. 2010, 2016), but the faster the relative sea level rise, the higher the probability 

of those marshes drowning (Saintilan et al. 2023). In highly anthropized settings, such as the Seine 

estuary, a potential migration is however likely to be limited by man-made infrastructures, trapping 

the communities between two impenetrable barriers, a phenomenon known as coastal squeeze 

(Doody 2004).

5.3.2.	 Potential	consequences	of	reconnection

In the Seine estuary, the dyke is likely to become obsolete with rising sea levels, meaning that it 

will either be submerged or breach, unless it is reinforced. The wetlands behind the dyke are thus 

exposed to the risk of inundation, and might reconnect to the Seine’s tidal regime. Since drained 

tidal wetlands have been recognized as significant drivers for climate change (Pendleton et al. 

2012), the problematic mechanisms behind greenhouse gas emissions might be mitigated through 

reconnection and extended flooding duration (Portnoy & Giblin 1997), with increased CO2 uptake 

by plants and higher C sequestration (Wang et al. 2021). On the other hand, reconnecting the cur-

rently restricted wetlands to the tidal regime of the Seine estuary also poses a potential threat to the 

marshes. To our knowledge, there is no guarantee that the Seine estuary will provide the necessary 

conditions for marsh preservation with rising water levels. And even then, human infrastructures 

may limit or prevent altogether the upland migration of the marshes, ultimately resulting in the 

loss of the numerous ecosystem services provided by coastal wetlands (Millennium Ecosystem 

Assessment 2005b).
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La rive sud de la RNN de l'estuaire de la Seine est dépourvu d'infrastructures pouvant engendrer une forme de restriction tidale.

(Photo : Maison de l'Estuaire)

CHAPITRE 2 :  
Life strategies of an anthropized 

estuary's plant communities





1. Abstract

Challenging environmental conditions result in assembly rules, selecting species with fitting traits 

surviving in these environments. According to the stress gradient hypothesis, high environmental 

stress selects traits associated with resilient and/or cooperative species strategies, while low envi-

ronmental stress leads to a selection of resource-competitive traits. Estuarine marshes are of special 

interest to illustrate these principles, as their vegetation communities are subjected to steep abiotic 

gradients, shaping landscape and community composition through erosion dynamics, inundation 

frequency and salinity. In the context of climate change, these gradients are prone to change, with 

potential consequences on ecosystems and their services that need to be researched.

We investigated plant traits and strategies in the oligohaline marshes of the highly anthropized 

Seine estuary. Infrastructures such as dykes and roads modify the local hydrodynamics through tidal 

restriction, thus changing the abiotic constraints. Across a selection of three sites with contrasting 

hydro-physico-chemical properties, we surveyed the vegetation communities along three topogra-

phical levels. Functional trait data from the TRY and GRooT databases were applied to the ve-

getation surveys using community-weighted means. we have linked functional traits and potential 

strategies of oligohaline marsh-communities, and have confirmed the elevation gradient to be the 

most contributory variable to community structure. Across three study sites, we observed a conver-

gence of the community composition of the high marshes, and a divergence of the low marshes 

of a tidal restricted site characterised by freshwater retention. Functional traits at the community 

level merged into two major axes of the plant economic space (PES), symbolising prioritisation of 

resource conservation and resource acquisition respectively. The deduced potential life strategies of 

plant communities within Grime’s CSR framework allowed us to quantify stress and disturbance 

of each site, and confirmed that the elevational gradient was a good indicator of stress tolerance, 

while higher tolerance to disturbance was mostly associated with grazing. Tidal restriction was 

responsible for stress- and disturbance-gradients stretching over longer distances, and effectively 

expanding the area occupied by these ecosystems in-between the aquatic and the terrestrial com-

partment. However, the maximum stress- and disturbance levels were similar with or without tidal 

restriction. Global climate change will have a sizeable impact on coastal wetlands, more research 
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is crucial to estimate its consequences and possible ways to mitigate the potential loss of these va-

luable biodiversity hotspots and carbon sinks.

2. Introduction

Plant functional traits are frequently used as indicators of organismal performance (Violle et al. 

2007) and markers for ecological strategies selected by environmental constraints (Reich 2014). 

These strategies reflect converging biological trait sets, and multiple frameworks have been pro-

posed to link these traits to environmental conditions and ecological strategies. Assessing the rela-

tionship between environment and strategies in constrained ecosystems is particularly valuable in 

the current context of climate change, to predict possible changes in vegetation assemblages and the 

associated ecosystem processes (Pierce et al. 2017).

One of the most prominent strategy frameworks is the CSR theory proposed by Grime (1974, 

1977), where competitor (C), stress tolerator (S) and ruderal (R) strategies reflect appropriate trait 

combinations, deriving from the fundamental theory of r-selection and K-selection in disturbed 

environments (MacArthur & Wilson 1967; Southwood 1988). Developed on herbaceous species in 

Great Britain, many applications for this system have since been described outside of its initial geo-

graphical range (Cerabolini et al. 2010), and extended to more growth forms (Pierce et al. 2013). It 

has been successfully used to shed light on ecological processes such as dominance and coexistence 

(Rosado & de Mattos 2017), environmental stress (Silva et al. 2018) and disturbance (Li & Shipley 

2017), cattle grazing (Wang et al. 2018), biological invasion (Guo et al. 2018), with spatial scales 

ranging from a few centimetres (Pierce et al. 2014), to landscapes (Kattenborn et al. 2017) and to 

world-wide biomes (Pierce et al. 2017). It might even be applicable outside of the plant kingdom 

(Pierce & Cerabolini 2018).

A more recent framework in the functional classification systems is the plant economics spec-

trum (PES), arising from the trade-off between fast acquisitive, and slow conservative resource 

allocation (Wright et al. 2004; Díaz et al. 2016). The two extremities of this spectrum are formed by 

co-occurring functional traits of leaves (Wright et al. 2004), litter (Freschet et al. 2012), roots (de 

la Riva et al., 2018), wood (Chave et al. 2009) and whole plant traits (Blonder et al. 2015). Recent 

studies have combined the above- and belowground aspects, merging the leaf economics spectrum 

(LES) and the root economics spectrum (RES) into a three-dimensional integrated framework of 

plant form and function, where the three orthogonal axes of this system represent the fast-slow re-

source allocation gradient, the fungal collaboration gradient, and the plant size gradient (Klimešová 
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& Herben 2021; Weigelt et al. 2021). 

Grime’s CSR system and the plant economics spectrum (PES) arise from the same premise 

of resource economics and trade-offs: stress tolerant (S) species display a slow return on resource 

investment, and ruderal (R) species, the opposite, fast return on resource investment. Competitor 

(C) species form the orthogonal component to the slow – fast gradient, and are related to greater 

plant size. Both the CSR system and the PES summarize a multidimensional space of traits and 

functions into a reduced space of strategies. At global scale, Díaz et al. (2016) demonstrated that 

74% of trait variation fits into the axes of plant size and fast-slow economics. Similarly, Pierce et al. 

(2017) obtained 60% of concordance between a 14 traits space and a reduced space of three traits 

representative of the CSR-triangle extremes (respectively leaf area LA, leaf dry matter content 

LDMC, and specific leaf area SLA). Few studies have investigated possible origins of these trait 

combinations, with mixed results: they might be the coincidental result of covarying environmental 

drivers (Lloyd et al. 2013), mathematical correlations (Osnas et al. 2013), physiological dependency 

(Pérez-Harguindeguy et al. 2013), genetic constraints (Donovan et al. 2011; Chen et al. 2021b), 

or they could actually reflect plant strategies, resulting from environmental constraints selecting 

against unfit trait combinations (Laughlin & Messier 2015; Zeballos et al. 2017). In fact, a recent 

study by Joswig et al. (2022) has linked 77% of global plant trait variation to climate and soil factors, 

along with further evidence for the existence of the global spectrum of plant form and function. 

However, Bruelheide et al. (2018) highlight the importance of local scale factors for functional trait 

composition.

Ecosystems with environmental gradients are thus ideal for the study of trait combinations. 

Indeed, plant species turnover reflects environmental filtering of strategies and trait covariation is 

expected to increase with increasing environmental harshness (Westoby & Wright 2006). Some 

research efforts have been able to confirm this (Zeballos et al. 2017; Di Biase et al. 2021; Kurze 

et al. 2021), while others observed opposite tendencies with divergences between root and leaf 

traits (Weemstra et al. 2022), or an overall weak trait coordination (Silva et al. 2018). In addi-

tion to contradictory results, these functional frameworks have shown boundaries in some condi-

tions: a decoupling between analogous root and leaf traits was observed along elevational gradients 

(Weemstra et al. 2022), nutrient gradients (Delpiano et al. 2020), and aridity gradients (Carvajal et 

al. 2019), which suggests that there are limits to the application of the global plant economics spec-

trum. Rosado & de Mattos (2017) found that CSR strategies can be insufficient to explain species 

dominance in settings with extreme conditions, and that the concept of a second filter, operating 

beyond the initial requirements for survival, might be needed to accurately explain species assem-

blages (Keddy 1992). Additional complexity arises when comparing functional responses within or 
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between species (Zhou et al. 2022), emphasizing the need for further investigation into the rela-

tionships between environmental factors, plant traits and plant strategies.

In this study, we have used the CSR and PES frameworks to investigate the functional assem-

blages of oligohaline salt marsh vegetation communities in northern France, along gradients of 

inundation frequency and salinity altered by human intervention. Oligohaline marshes mark the 

boundary between marshes under the direct influence of saline water, and freshwater marshes still 

subjected to tidal forces, with an average annual salinity between 0.5 ppt and 5 ppt (Odum et al. 

1984). The intertidal gradients of flooding and salinity in these systems are driving the zonation 

patterns observed in vegetation communities, and are strongly related to the elevational gradient 

(Pennings et al. 2005; Wasson et al. 2019). Under changing climatic conditions, these gradients 

are expected to shift, as are the numerous ecosystem services associated with oligohaline marshes 

(Millennium Ecosystem Assessment 2005). Current infrastructure (e.g. dykes) widely used in these 

ecosystems has already tampered with flooding gradients, and provides the opportunity to compare 

marshes with restricted tidal influence, and marshes connected to the tidal regime.

In a context of oligohaline marshes either totally connected to the estuary’s tidal regime or with 

tidal restriction brought about by infrastructure, we attempted to test if and how tidal restriction 

may select different trait combinations/strategies. Within this overarching objective, we expect hi-

gher environmental constraint, i.e. the effect of the flooding and salinity gradients, to select traits 

associated with a slow return on resource investment across study sites. Finally, we posit that the ob-

served trait combinations can be integrated as strategies within the CSR and the PES framework. 

We applied community-weighted mean (CWM, Díaz et al., 2007) trait values to oligohaline marsh 

plant communities, which help detect shifts in environmental filters along gradients (Ackerly & 

Cornwell 2007), and take into account the disproportionate influence of more abundant species on 

ecosystem processes, as described by the mass-ratio hypothesis (Grime 1998).

3. Material & Methods

3.1. Study sites

The Seine estuary in northern France is a highly anthropized, macrotidal estuary in the temperate 

climate zone with a mean temperature of 11.5 °C (Météo France 2023). With an annual average 
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flow rate of 1400 m3.s-1, the riverbed has been heavily channelized to accommodate the harbour ac-

tivities of the cities Le Havre and Rouen (Lemoine & Verney 2015). These alterations have spread 

to the neighbouring wetlands, with infrastructures such as dykes and culverts giving control over the 

water budget of these areas to permit agricultural activities, mainly mowing and livestock grazing. 

Despite these modifications, several thousand hectares of the Seine estuary and its wetlands have 

been granted the status of national nature reserve in 1997 (Réserves Naturelles de France 2023).

In this context, we selected three sites within the nature reserve, falling within the boundaries 

of oligohaline marshes (see Figure 1.1, p. 68). Within each site, three topographical levels were 

chosen for data acquisition, spanning an elevational gradient of 40 cm perpendicular to the riverbed 

which was determined using a digital elevation model of the Seine estuary (GIP Seine-Aval 2012). 

Under most circumstances, the elevational gradient reflects the flooding duration of the study sites. 

However, two of the chosen study sites are embanked, and cut off from the tidal regime by a dyke 

equipped with watergates, allowing for a managed waterflow. The third site, on the opposite sou-

thern shore, serves as a control for tidal restriction, as the waterflow is unrestricted between the ri-

ver and the wetlands. Due to constraints stemming from the national nature reserve status, farming 

activities and safety concerns in hunting areas, the land-uses of the final site selection were mostly 

out of our control.

For ease of comprehension, the study sites will have nicknames based on their characteristics. 

The control site on the south shore will be named Con.Gra.S+, as it is Connected, Grazed, and in-

serted along the water salinity gradient of the estuary at a level of approx. 15 PSU (S+). Inserted at 

the same level of salinity, but on the north shore behind the dyke, is site Res.MowGra.S+, which is 

Restricted, Mowed with late season Grazing, and a similar level of water salinity S+. Closer to the 

estuary’s mouth is site Res.Mow.S++, a study site that is Restricted, Mowed, with a salinity water 

S++ of approx. 20 PSU. Within the boundaries of the national nature reserve, grazing is allowed 

from April 1st to December 31st, and late season grazing starts in August ; mowing is permitted to 

start from July 8th (Maison de l’Estuaire 2018a, b).

Heterogeneous weather data from the years prior to our study suggest increasingly variable 

temperatures and precipitation, between and within years. To consider this temporal variation, we 

surveyed the vegetation of the selected study sites for three years, from 2020 to 2022.

3.2. Vegetation surveys

Vegetation surveys were carried out each year before the start of the authorized mowing period 

(starting July 8th). Using the Braun-Blanquet scale on each of the 9 study zones, we assessed species 
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abundance in a 4×4 m square in a physiognomically homogeneous vegetation zone representative 

of each site, divided into 16 subplots of 1m². This surface was chosen in accordance with the re-

commendations of Chytrý & Otýpková, (2003), as it enables the detection of the least frequent 

species, and allows for the calculation of meaningful community metrics. Vegetation height was 

measured at ten random points within the sampling area. Biomass production was sampled at the 

peak of plant production in July, by gathering all above-ground biomass within a 40×40 cm square, 

replicated three times close to the survey area. The col-lected biomass was dried at 40 °C during 

48h and weighed.

3.3. Functional traits

We requested functional trait data for the species we found in the vegetation inventories from the 

TRY-Database (Kattge et al. 2020) and the Global Root Traits (GRooT) database (Guerrero-

Ramírez et al. 2021). The requested traits were related to growth performance and life strategies 

that would enable us to detect environmental filtering along the abiotic gradients of each study site. 

After discarding traits with values for less than half of all the species encountered during our sur-

veys, the following traits were used in the analyses presented in this paper: leaf C content, leaf N, 

leaf dry matter content (LDMC), specific leaf area (SLA), lateral root spread, mean root diameter, 

root tissue density, root C content, root N content, root mycorrhizal colonisation, specific root area 

and specific root length. These trait-data were completed with Ellenberg’s Indicator Values (EIV; 

Salinity, Nitrogen, Light, Moisture, Temperature, pH) and Grime’s CSR-strategies for each species. 

The collected abundance and trait data were used to then compute the community weighted 

mean values for each trait across the 16 plots per survey (k) following the formula:

 with aik being the relative abundance of species i in plot k and tik the trait value of species i. The 

community-weighted mean (CWM) approach was used to analyse the relationship between species 

attributes (traits, Ellenberg-type indicator values) and sample attributes (environmental variables, 

richness) via the community matrix.

3.4. Statistical analysis

Species richness was calculated at site- and zone-level for each year, to compare species richness 

across sites and along the stress gradients of each site.

To reveal the selected plant traits by the abiotic constraints of each of the nine study sites, 
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Principal Component Analysis (PCA)(Pearson 1901) was performed on the correlation matrix of 

the CWM-values of aboveground- and belowground-traits from the databases TRY and GRooT. 

The high heterogeneity in species richness between zones tended to skew the data in favour of 

low-richness zones, where the CWMs would be inflated due to few species presenting high class-

mean percentages; to correct this bias, Braun-Blanquet’s 5 classes were used as a categorical abun-

dance variable rather than percentages, and the calculation of the CWMs was adjusted with the 

regional richness γ using the following formula:

 with aik being the relative abundance of species i in plot k and ti the trait value of species i. The ratio 

aik/γ represents the contribution of species i to the regional species richness γ and standardises the 

obtained CWM-values across zones, regardless of their overall species richness. To facilitate the 

interpretation and projection of points onto the two axes formed by the 12 trait-variables, the PCA 

was rotated using a Varimax transformation (Kaiser 1958) to constrain the variable-conglomerates 

onto the principal component axes (corresponding to the x, y and z axes of the graphical output). To 

help with the interpretation of this analysis’ output, various variables were included as supplemen-

tary variables in the final plot, such as Grime’s CSR strategies, Ellenberg’s Indicator Values (EIV) 

and soil parameters from our soil surveys (authors’ personal data).

The inclusion of Grime’s CSR values revealed the CSR triangle in the first two axes of the ro-

tated PCA (x, y), in which the vector CS indicates increasing stress levels, and CR increasing dis-

turbance levels (Keddy 2001). The (x,y) coordinates of each study zone were orthogonally projected 

onto the x and y axes, as well as onto the vectors of the CSR-triangle representing stress CS and 

disturbance CR. This projection yielded arbitrary values, expressed as percentages, quantifying the 

expression of each of the strategies in the observed communities, and the type of constraint they 

are subjected to (stress and/or disturbance). To explain these values, we fitted linear models with 

the strategy value as response variable and elevation, distance from the river and management type 

as explanatory variables.

All statistical analyses were carried out using R 4.2.2. (R-Core-Team 2022) in RStudio (RStudio 

Team 2020), with the tidyverse (Wickham et al. 2019), magrittr (Milton Bache & Wickham 2022), 

vegan (Oksanen et al. 2022), ade4 (Dray & Dufour 2007) and PCAmixdata (Chavent et al. 2017) 

packages.
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4. Results

4.1. Vegetation surveys

4.1.1.	 Vegetation	richness	and	topographic	gradients	are	linked

Over the course of three years, we have identified 56 plant species across the three study sites; 

control site Con.Gra.S+ presented 28 species across its three zones, site Res.Mow-Gra.S+ 46 spe-

cies and Res.Mow.S++ 52 species.

Across the three sites and all three observation years considered, total species richness was lowest 

in the zone closest to the riverbed, and increased with distance from the source of abiotic constraint 

(see Figure 1.2, p. 73). Moving away from the Seine along the three zones of the abiotic gradient, 

control site Con.Gra.S+ displayed an increase from 6, to 8 and to 23 species (383% increase), Res.

Mow-Gra.S+ increased from 15 to 20 to 31 species (206% increase), and Res.Mow.S++ went from 

19 to 26 to 23 species (136% increase), with a slight loss in species richness between the interme-

diate and the farthest zone. 

Using the three survey years as replicates (Figure 1.2, p. 73), it appeared that species richness 

did significantly increase between the low and the high level across the three sites (Kruskal-Wallis 

test, Dunn’s post-hoc test, n = 3; pA = 0.01, pB = 0.03, pC = 0.07), which is also true for Shannon’s H’ 

index (K-W, Dunn, n = 3; pA = 0.07, pB = 0.02, pC = 0.07). Evenness E did increase on sites with ti-

dal restriction Res.Mow-Gra.S+ and Res.Mow.S++, but not control site Con.Gra.S+ (K-W, Dunn, 

n = 3; pA = 0.46, pB = 0.07, pC = 0.04).

4.2. Vegetation community traits reveal life strategies and des-
cribe site stress and disturbance

4.2.1.	 Varimax	transformed	Principal	Components	Analysis

The Varimax-transformed PCA of the adjusted CWMs of plant traits yielded the following results: 

across the three study sites, the high levels converged on one side of the plot, and the low levels 

diverged on the opposite side (Figure 2.1B). A grouping of the communities according to their 

land use type also reveals a clear separation of the mowed and the grazed sites, with the sites being 

mowed and then grazed later in the season bridging the gap between the two previous land use 

type. 

Out of the 12 trait-variables, 11 formed two strong and perpendicular axes (Figure 2.1A): on the 
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FIGURE 2.1 : Principal components analysis (PCA) performed on community-weighted means of traits related to 
resource management, transformed using a Varimax rotation. The Varimax rotation maximises the sum of variances 
of the squared loadings (correlations between variables and factors), which results in the most influential variables 
being matched to the x and y axes of the projected space. A) CWM traits projected on the first two rotated axes of 
the PCA. The leaf traits correlated with the x-axis are related to resource acquisition strategies, and the root traits are 
related to collaboration with fungal symbionts. The leaf traits correlated with the y axis are related to resource conser-
vation, and the root traits to a “do it yourself”-strategy, not relying on fungal partners. Both axes are major factors in 
the leaf economic space and the root economic space, into which the vegetation communities of the study sites can 
be projected. B) Coordinated of the CWMs of the vegetation communities in the Varimax-transformed PCA. The blue 
colour guide gives the topographical level of each community, and the bright coloured ellipses and centroids give the 
management type of the sites. C) Supplementary variables projected in the Varimax transformed PCA: Grime’s CSR 
strategies (blue), Ellenberg’s indicator values (red) and soil parameters measured on the study sites (green). Joining 
the extremities of the CSR-variables results in a triangle shape, akin to the Grime-triangle where the vector CS indi-
cates increasing stress levels, and CR increasing disturbance levels. D) Orthogonal projection of the CWM-values onto 
the CS and CR vectors, to quantify stress- and disturbance-levels of the study sites. The projected points are repre-
sented in the raincloud plots in the margins, with stress-levels grouped by topographical level, and disturbance-levels 
grouped by management type.
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x axis (34.9% relative inertia), root N concentration, specific root area, leaf N, leaf C and mean root 

diameter are associated with an acquisition strategy in the leaf economic spectrum, and a collabora-

tion strategy with fungal partners in the root economic spectrum. High root tissue density, root C 

concentration, specific root length, LDMC, SLA and low plant height converged on the y-axis 

(32.7% relative inertia), are associated with a conservation strategy in the leaf economic spectrum, 

and a “do-it-yourself ” strategy regarding fungal partners in the root economic spectrum. The z-axis 

(9.4% relative inertia) is upheld by biomass alone. See Annexe 3, p. 220 for the detailed loadings 

of the projection axes.

The CWMs of the CSR strategies were projected as supplementary variables, and formed a 

triangle in the x,y-plane (Figure 2.1C). The plant communities of the high zones display a mostly 

competitive life-strategy, while the lower zones are either stress-tolerant or ruderal communities. 

The acquisition axis (x) presents a strong negative correlation with the stress gradient sensu Grime 

CS, while the conservation axis (y) is strongly correlated with the disturbance gradient CR. 

We further projected the CWMs of Ellenberg’s Indicator Values as well as soil parameters we 

measured on our study sites (namely pH, conductivity, NO3 content and total cation exchange ca-

pacity). There is a strong association between the R-strategy, the nitrogen EIV and NO3 content, 

and a somewhat higher tolerance to salinity. The C-strategy is associated with increased plant 

Stress (CS) Perturbation (CR) SR

Acquisition (32.7% inertia) Conservation (34.9% inertia) Production (9.4% inertia)

1000 2000 3000 1000 2000 3000 1000 2000 3000
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FIGURE 2.2 : Projected PCA-coordinates along the three axes of the PES, as well as along the vectors of the Grime 
triangle, plotted against their distance from the river Seine as a linear regression with a 95% confidence interval. This 
simplified representation of the regression detailed in Table 2.1 highlights the spatial lengths of each site's environ-
mental gradients and the corresponding plant community strategies. See Annexe 4, p. 220 for a representation using 
the three topographical levels rather than the distance from the river.
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height, higher cation exchange capacity and higher continentality and temperature sensu Ellenberg. 

Finally, the S-strategy is only associated with a higher Ellenberg’s moisture value.

4.2.2.	 Regression	after	projection

After projection the scores of our study sites onto the conservation- and acquisition-axes, as well 

as onto the vectors representing stress CS and disturbance CR of the CSR-triangle (Figure 2.1D), 

we performed a linear regression on the arbitrary percentages that resulted from the projection 

(Table 2.1). Higher acquisition within plant communities is mostly explained by management type: 

at identical elevation and distance from the river, acquisition increases significantly by 1957.34 

±742.78 % in mowed sites compared to grazed ones. Elevation is another significant factor: for 

every 10 cm increase in elevation, acquisition increases by 19.60 ±5.11 % (p = 6.79e-04). The huge 

increase due to mowing is however interacting with elevation and distance, since the positive effect 

of mowing on acquisition is reduced by -71.79 ±26.40 % (p = 1.13e-02) for every 10 cm increase in 

elevation, and increased by 26.11 ±9.23 % (p = 8.73e-03) for every 100 m increase in distance away 

from the river.

The conservation strategy of plant communities can mostly be explained by land management 

type, with a -204.36 ±41.96 % (p = 3.64e-05) decrease in mowed communities compared to grazed 

communities. The decrease of conservation is less important in the mixed management type, with a 

-166.31 ±20.95 % (p = 5.48e-06) loss. Distance from the river does however increase the prevalence 

of conservation within grazed communities, by 49.92 ±17.48 % (p = 7.86e-03) for every 100 m. The 

interaction between elevation and distance shows that for every 10 cm in elevation gain, the positive 

effect of distance on the conservation strategy is reduced by -1.18 ±0.43 % (p = 1.09e-02). 

Because of their high correlation, the results for the regression of stress-quantity are analogous 

(but of the opposite sign) to those of the acquisition strategy, and the results for the amount of 

disturbance are similar to those of the conservation strategy.

5. Discussion

5.1. Link between abiotic parameters and potential strategies of 
the plant communities

5.1.1.	 Plant	traits	reveal	the	plant	economic	spectrum	at	the	community-level
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We hypothesized that estuarine abiotic parameters would select different plant trait combinations 

illustrating fitting strategies within plant communities. With that objective in mind, plant trait 

databases have been used i) to identify potential life-strategies in the estuarine vegetation com-

munities, and ii) to try to link them to the abiotic parameters of estuarine marshes. Our analysis 

has resulted in two major axes regrouping most plant traits: the first one is comprised of traits as-

sociated with increased resource acquisition and collaboration between plants and fungal partners, 

representing a fast return on resource investment, while the second one is comprised of traits linked 

to better resource conservation and a “do-it-yourself ” approach, representing a slow return on re-

source investment (Wright et al. 2004; Reich 2014; Bergmann et al. 2020). This sub-hypothesis is 

thus validated.

Most studies distinguish the conservation gradient of the leaf economics spectrum (LES) from 

the collaboration gradient of the root economics space (RES). Interestingly, our results show over-

laying traits from both economic spaces, implying a correlation between root and leaf traits, which 

would be in line with findings affirming a convergence among traits to satisfy the metabolic supply 

chain (Reich 2014). Also, rather than producing one single axis, the trait-variables form a two-di-

mensional plane; we assume that this is due to the use of CWM, suggesting that at the commu-

nity-level, our estuarine vegetation associations present characteristics belonging to the fast and the 

slow investment strategies.

In this scope, we found the community of the high marshes to be mostly acquisitive/collabora-

tive in nature, while the low marshes tend towards the conservative/do-it-yourself approach. Like 

our previous results linking abiotic properties and vegetation community composition (Figure 1.4, 

p. 75), the high marshes converge to present comparable characteristics, while the low marshes 

exhibit a much larger range, which is mostly driven by Res.Mow.S++ and its unique freshwater 

dynamics. As it turned out, the upwelling fresh water in provenance from the cray cliffs  heavily 

dilutes the salinity constraint brought by the tides (Soueid-Ahmed et al. 2017); in addition to heavy 

rainfall and an undersized culvert (Maison de l’Estuaire 2018a), this can result in long periods of 

freshwater retention on the low elevation levels of this site. 

5.1.2.	 Plant	strategies	align	with	the	stress	gradient	hypothesis

We linked these observations to the abiotic characteristics of our study sites by projecting Grime’s 

competitor-stress tolerator-ruderal strategy-scores for the studied communities as supplementary 

variables in this analysis, as well as Ellenberg’s Indicator Values and soil characteristics measured 

at the study sites. The extremities of the C, S and R scores projected the CSR-triangle into the two 

dimensions of the transformed PCA, which allows for an arbitrary quantification of the stress- 
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and disturbance-values along the topographical gradient of our study sites, confirm the increasing 

stress-tolerance of the vegetation communities towards the low marshes.

Our most stress tolerant communities, as suggested by the S-score, are the low marshes of site 

Res.Mow.S++; the Ellenberg moisture value confirms the freshwater supply and peculiar ability of 

this study site to retain said freshwater, and to therefore host appropriate, water-logging tolerant 

plant communities. As expected, the overall S-score declines towards the higher marshes, indi-

cating milder conditions, and providing further evidence for the elevation gradient as a proxy of 

estuarine constraints. The communities presenting the most competitive species are defined by a 

high C-score, and are essentially the high marshes of the restricted sites Res.Mow-Gra.S+ and Res.

Mow.S++. The competition gradient is also opposed to the conservation/do-it-yourself strategy; in 

the sense where conservation is a survival-strategy in harsh conditions, this result is in line with the 

stress-gradient hypothesis (Bertness & Callaway 1994) which predicts more frequent competitive 

interactions between plant species in benign abiotic conditions. The C-score is further correlated 

to average plant height, an indicator of competition for light, and total cation exchange capacity, 

indicating high nutrient availability. This aligns with findings of (Craine et al. 2001) and (Daou 

et al. 2021), who found an overall decrease in LDMC with increasing soil fertility. Finally, the 

R-score mostly separates the grazed sites from the mowed sites, which agrees with the definition of 

“disturbance” being damaging to the vegetation (Grime 1974). The R-score is also somewhat cor-

related to Ellenberg’s salinity tolerance, which suggests that saltwater intrusions might be a source 

of disturbance.

This allows us to validate the second sub-hypothesis: the observed trait combinations can be 

integrated as strategies into the CSR and the PES framework.

5.1.3.	 Management	type	selects	different	life	strategies	of	the	plant	communi-
ties

It has previously been shown that abiotic stress and interactions within the plant communities are 

insufficient to explain marsh zonation (Silvestri et al. 2005), and that herbivores affect individual 

growth performance and community composition of salt marsh plant communities (Levin et al. 

2002; He et al. 2015). In the case of grazing pressure from livestock, plant community composition 

may be altered through trampling, compacting the soil and roughening the topsoil, thus increasing 

the frequency and duration of waterlogging (Dausse et al. 2012), as well as habitat heterogeneity, 

which is known to raise plant species richness (Gillet et al. 2010; Davidson et al. 2017). The effect 

of grazing might however interact with abiotic properties, salinity for instance, and decrease plant 

diversity (Bakker 1989), while also possibly promoting halophytes through the joint effect of tram-

pling and high soil salinity (van Klink et al. 2015). A recent long-term study by (Chen et al. 2021a) 
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provided evidence for different successional trajectories of plant communities under different ma-

nagement regimes, including grazing and mowing, and found that land abandonment resulted in 

significantly decreased plant diversity.

Due to the surprising freshwater dynamics of our mowed study site Res.Mow.S++, we are not 

able to directly compare the abiotic characteristics between grazed and mowed sites. However, 

the potential life strategies of the studied plant communities revealed that there was a significant 

increase in ruderality in the grazed communities compared to the mowed ones (205 %), which is 

consistent with findings from Olff & Ritchie (1998) who found that long-term grazing may pro-

mote the dominance of grazing-tolerant and grazing-resistant species. The communities of study 

site Res.MowGra.S+, with early season mowing and grazing, also presented a reduction of rude-

rality compared to mowing, albeit not as strong as the exclusively mowed site. Since we found re-

source conservation to be highly correlated to disturbance, grazing therefore promoted plants with 

conservative plant traits.

Mowing significantly reduced stress-tolerance in plant communities. We also found that mowing 

attenuated the decrease in stress-tolerance with increasing distance from the river; in other words, 

higher stress levels were maintained over longer distances on the mowed restricted site. However, 

this could also be explained by the tidal restriction of this site, as well as its unique capacity of 

freshwater retention.

5.2. Tidal restriction lengthens gradients: implications and pers-
pective

5.2.1.	 Functioning	of	restricted	wetlands,	and	ecological	conservation

Compared to control site Con.Gra.S+, the tidal restriction of sites Res.Mow-Gra.S+ and Res.Mow.

S++ seems to have resulted in stress gradients (and the associated acquisition strategy of plant com-

munities) covering longer distances, where the extremities of the stress-gradient of control Con.

Gra.S+ are separated by approximately 300 m, equivalent stress-values are separated by ~1000 m on 

both sites Res.GraMow.S+ and Res.Mow.S++ (Figure 2.2). Since disturbance (and the correlated 

conservation strategy of plant communities) is almost exclusively linked to grazing, we did not ob-

serve longer disturbance gradients with tidal restriction. 

The lengthening of the stress gradient as a consequence of tidal restriction might be explained 

by the man-made drainage systems behind the dyke responsible for the tidal restriction. Indeed, 

the ditches responsible for drainage also carry the water from the river further inland, and might 

therefore propagate the constraints linked to water salinity and the nutrients it carries. This joins 
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the study of (Hartmann & Stock 2019), who have observed four times shorter drainage systems in 

naturally grown marshes, opposed to the dense drainage structures in man-made marshes.

In other cases, like our study site Res.Mow.S++, tidal restriction can be responsible for freshwa-

ter retention and lower salinity (Roman & Burdick 2012; Emery & Fulweiler 2017), therefore 

shifting the plant communities there towards freshwater or brackish wetland communities (Warren 

et al. 2002). Our results indicate indeed very different species on site Res.Mow.S++, with an overall 

higher tolerance to stress and an affinity for high moisture, as indicated by Ellenberg’s Indicator 

Values. While we expected Res.Mow.S++ to present higher constraints of salinity due to its closer 

positioning towards the river mouth, the difference between sites Res.Mow-Gra.S+ and Res.Mow.

S++ might not only be explained by the unexpected upwelling of freshwater on site Res.Mow.S++, 

but also by different culvert-size – area-to-drain ratios, which may be responsible for the poor eva-

cuation of excess water on site Res.Mow.S++. In a way, “tidal restriction” transpires as an umbrella 

concept, comprising localised complexities reaching beyond the altered tidal forces, which should be 

considered in future research about tidal marshes and their response to modified abiotic constraints.
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Dans un contexte de changement climatique, les marais estuariens risquent d'être soumis à des inondations plus fréquentes, et des 

contraintes de salinité plus importantes.

(Photo : Maison de l'Estuaire)

CHAPITRE 3 :  
Estuarine plant communities 

can respond rapidly to altered 
conditions of salinity and 

inundation





1. Abstract

Estuarine marshes are known for their specialized vegetation communities, selected by the strong 

environmental gradients of inundation frequency and salinity, induced by the ocean’s tidal regimes 

and the river’s flooding cycles. In the current context of climate change, these abiotic gradients are 

predicted to shift spatially and to be driven by increasingly extreme weather events. To anticipate 

the response of the plant communities in those habitats, we performed a reciprocal transplantation 

experiment along the gradients of inundation frequency and salinity in the Seine estuary in nor-

thern France. A total of 60 communities were transplanted across four sites in the estuary, covering 

all permutations of increase, decrease and stability of the considered gradients. We observed a sur-

prisingly quick response for the com-munities originating from highly constrained locations, with 

strong changes in species composition within two years following the transplantation. Salt-tolerant 

species like Bolboschoenus maritimus or humidity-tolerant species like Eleocharis palustris were sen-

sitive to the change in environmental conditions, while ubiquitous species like Agrostis stolonifera 

were not. Communities subjected to similar constraints across sites did not display such a strong 

response. Functional trait data related to resource allocation was requested from the TRY- and 

GRooT-databases, to reveal potential shifts in community strategies as a consequence of shifts in 

abiotic constraints. While we found trait convergence in line with the plant economics spectrum 

(PES) across all transplanted communities, their temporal dynamics were not conclusive at the date 

of this article. In fact, three hypotheses remain to be tested with community data from the following 

years: whether this decoupling between taxonomic and functional composition is the cause of noise 

in the inventories and/or the trait databases; if the contrasting meteorological conditions between 

years overshadow the short-term effects of the transplantation; or whether community-level traits 

are suboptimal estimators due to high intraspecific trait variability (ITV).
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2. Introduction

Ongoing climate change and its impacts on ecosystems are currently one of ecology’s primary 

concerns and areas of research (Millennium Ecosystem Assessment 2005a; IPCC 2022). This also 

holds true for multiple other areas (Callaghan et al. 2020) with an exponential growth in scientific 

literature regarding this subject (Haunschild et al. 2016). Coastal ecosystems are among the most 

vulnerable to the predicted sea level rise (Saintilan et al. 2023), ocean acidification (Scanes et al. 

2020), temperature rise (Robins et al. 2016) and modified rain patterns (Saintilan et al. 2019). A 

frequent feature of coastal ecosystems, salt marshes can be found at the frontier between saltwa-

ter and freshwater constraints (Day et al. 2012). This frontier is likely to be displaced through 

the effects of climate change. As a consequence, the environmental gradients of inundation fre-

quency and salinity, responsible for the characteristic zonation of coastal marsh plant communities 

(Silvestri et al. 2005; Li et al. 2022), are likely to change. This could result in consequences on 

edaphic properties (Angiolini et al. 2013), community composition across organisational scales and 

life-forms (Short et al. 2016; Martínez-Megías & Rico 2022), and all associated ecosystem services 

(Millennium Ecosystem Assessment 2005b; Barbier et al. 2011; Chen et al. 2021). The latter are 

the main reason behind the intensive urban and industrial development of coasts, with various in-

frastructure seeking to stabilise these dynamic systems and benefit from their extraordinary primary 

production (Agardy et al. 2005). Historic land-claim and embankment have left vast areas of coastal 

marshes disconnected from the tidal regime, providing the necessary sediment flow for marshes to 

gain elevation with the rising sea levels, and avoid their destruction by drowning (Saintilan et al. 

2023). In the case of coastal infrastructure degradation, where broken dykes can abruptly reconnect 

historically embanked marshes and drastically alter their water budget, the embanked marshes will 

undergo rapid changes in environmental conditions, vegetation community composition, and the-

refore ecosystem processes (Emery & Fulweiler 2017; Adshead et al. 2024).

Possible outcomes of altered environmental gradients have been extensively studied before, but 

the response of plant community composition is difficult to single out in complex ecosystems with 

multifactorial constraints such as coastal marshes. While long-term restoration projects have provi-

ded valuable insight in the mechanisms underlying coastal plant community composition (Warren 

et al. 2002; Zhao et al. 2016; Kutcher & Raposa 2023), studies about their short-term responses 

are scarce. Similarly, single species have been thoroughly studied along coastal abiotic gradients 

(Mendelssohn & Seneca 1980; Langlois et al. 2003; Baldwin et al. 2010); assessing community-le-

vel processes might therefore be a useful complement to the current body of literature.

To investigate potential impacts of gradient shifts on vegetation communities, reciprocal 
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transplants are a space-for-time approach that allows short-term monitoring of said communities 

that have been moved along the environmental gradients of interest. Reciprocal transplantations 

have been successfully carried out on single species as well, mainly to evaluate intraspecific trait 

variation (ITV) and local adaptations (Ågren & Schemske 2012; Kesselring et al. 2019; Johnson et 

al. 2022), but also between-species interactions, i.e. competition and facilitation (Engels & Jensen 

2010; Alexander et al. 2015; Proença et al. 2019). For example, typical zonation patterns of marshes 

have been ascribed to salinity and inundation through transplantation experiments, highlighting 

the ecological tolerances of the transplanted species (Snow & Vince 1984; Engels & Jensen 2010). 

The inverse gradient of constraint – competition in salt marshes has also been described using this 

technique (Mora & Burdick 2013), as has been the rate of community change following transplan-

tation along the salinity gradient (Wetzel et al. 2004). Recently, it has been shown that salt marsh 

plant traits are modified by inundation frequency and wave force; this is an important indicator 

for potential responses of salt marsh communities to the effects of climate change (Schoutens et 

al. 2022). Community-level transplantations therefore offer the possibility to study the short-term 

outcomes of both local adaptation and biotic interactions, through the monitoring of species com-

position.

The role of salinity and inundation frequency in the structure of coastal vegetation communities 

has been thoroughly described ( Johnson 1915; Bertness & Ellison 1987; Odum 1988), with em-

phasis on the important effect of extreme events (Howard & Mendelssohn 1999a) and exposition 

duration (Li et al. 2022), that might exceed the species’ tolerance thresholds to either factor (Smith 

et al. 2009). Community response is not only dependent on the intensity and frequency of the abio-

tic constraint, but also on the composition of this community. For instance, tidal freshwater marsh 

communities have been observed to respond strongly to increased salinity: water osmolarity and ion 

accumulation in soil and plant tissues may decrease plant growth (Adam 1990), resulting in com-

positional shifts due to species-specific salinity tolerances (McKee & Mendelssohn 1989; Sutter et 

al. 2015). As a consequence of lower environmental stress, competition is a major structuring factor 

in these marshes (Bertness & Hacker 1994) which entails further complexity in the community’s 

response to increased environmental stress. Over time, increased salinity will convert freshwater 

communities to brackish or salt marsh communities, which are more resilient to increases in salinity 

(Craft et al. 2009). Salinity being strongly correlated with inundation frequency, few studies have 

successfully disentangled both factors and their individual effects on plant communities. However, 

frequency and duration are once again determining factors of plant community response to inunda-

tion, through the limitation of oxygen supply and changes in the soil’s redox status (Armstrong et al. 

1985; Anastasiou & Brooks 2003). Long-term waterlogging can impact seed germination, biomass 

productivity, and oftentimes premature senescence (Mielke et al. 2003; Boigné et al. 2017). On the 
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other hand, intermittent flooding separated by long drought periods, may create hypersaline areas 

through evapotranspiration in the intermediate and high marshes (Bertness & Pennings 2000). 

These complex pathways and synergies between abiotic and biotic compartments result in rather 

unpredictable community dynamics, at rates that are at best highly variable, or at worst, unknown 

(Wetzel et al. 2004).

To assess the taxonomic and functional response of coastal marsh communities, as well as their 

response rate, we have carried out a reciprocal transplantation experiment in the oligohaline mar-

shes of the Seine estuary in northern France. Infrastructure responsible for partial tidal restriction 

threatens the stability of embanked marshes due to rising sea levels, so an assessment of possible 

outcomes following reconnection to the hydrological functioning of the estuary is of great im-

portance for the environmental managers. Studying responses to both the salinity and inundation 

frequency gradients, our working hypotheses are the following: a) in line with previous results and 

the stress-gradient hypothesis, assembly shifts are related to the environmental selection of viable 

trait sets; we therefore expect a similar shift in plant traits or life strategies along the environmen-

tal gradients of salinity and flooding frequency studied here; b) specialist species will be replaced 

by generalist species on the higher end of the environmental gradients (salinity and flooding fre-

quency), and vice-versa; c) specialist communities will be transformed more rapidly into generalist 

communities due to the increased competitiveness of the latter.

3. Material & Methods

3.1. Study sites

Our experiment took place within the National Nature Reserve of the Seine Estuary (Réserves 

Naturelles de France 2023), in Normandy, France. The strong tidal regime of the English Channel 

exerts a physical force on the river Seine up to 160 km inland, and causes a water salinity gradient 

reaching 40 km inland. At a local scale, we chose two sites close to the river mouth (approx. 16 km) 

on the embanked north shore of the estuary, parallel to the Seine’s salinity gradient. This particular 

shore has undergone numerous human interventions to allow farming and hunting activities. The 

land claim happened approximately a century ago, and previous studies have shown that vegetation 

composition between the embanked north shore and the connected south shore was significantly 

different along the environmental gradients (Neupert et al., in review). The dyke responsible for the 

embankment, is also responsible for a managed tidal restriction, meaning that floodgates connected 
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to ditches traversing the grasslands allow for controlled draining during the summer and controlled 

inundation during the winter.

Site S- (salinity -), closest to the river mouth, is a mowed grassland, while site S+ (salinity +), ap-

prox. 2 km further upstream, is grazed. Contrary to expectations, the salinity constraint of the first 

site is weaker than the second’s, because of a localised geological anomaly causing the upwelling of 

freshwater on this site only (Soueid-Ahmed et al. 2017). Within each site, we set up two exclosures 

one year prior to the experiment, spanning a topographical gradient of 40 cm between the lowest 

level I+ (closest to the riverbed, thus inundated more frequently) and the highest level I- (inundated 

less frequently). The exclosures were meant to exclude the effect of different agricultural land uses in 

the experiment, and to protect the transplanted communities. They were installed next to the site’s 

ditches, which are perpendicularly connected to the river Seine.

3.2. Reciprocal transplantation setup

Within the four exclosures across the two study sites, we settled on five transplanting conditions 

for vegetation blocks, each measuring 30 x 30 cm, with five replicates each (see Figure 3.1):

• Complete control (CC): five blocks were established and left undisturbed, which is essentially 

the equivalent of identifying five areas and using their vegetation communities as complete 

control.

• Extraction control (EC): five extracted monoliths were replaced in their respective holes, to eva-

luate the potential disturbance effect of the extraction method.

• Salinity transplant (S): five monoliths were exchanged with five monoliths from the other study 

site’s same topographical level.

• Inundation transplant (I): five monoliths were exchanged with five monoliths from the same 

study site, but from the opposite topographical level.

• Diagonal transplant (IS): five monoliths were exchanged between opposite sites and topographi-

cal levels, resulting in two sub-treatments:

 ◦  Same direction variation: salinity and inundation gradients vary in the same direction (both 

increase (I+S+) or both decrease simultaneously (I-S-)).

 ◦ Opposite direction variation: salinity and inundation gradients vary in opposite directions 

(when inundation increases, salinity decreases (I+S-) and vice-versa (I-S+)).

The layout of the 25 community-blocks within each exclosures followed a five-rows-by-five-

columns arrangement, with a replicate of each treatment per row and column, to reduce the ef-

fect of spatial heterogeneity and the potential influence of neighbouring plant communities. Each 
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community was marked with a plastic stick and label. To carry out vegetation inventories, the stick 

would correspond to one fixed corner of a 30×30 cm wood square, to ensure that the same surface 

was inventoried every year.

Presence-absence inventories were conducted on each monolith-community in July 2021, 2022, 

and 2023, with the first year being the initial inventory directly following transplantation. To ex-

tract the plant communities with minimal disturbance, we fabricated specialised “stamps”, to extract 

a cube with 30 cm sides from the soil. Made out of aluminium, their bottom edge was slightly shar-

pened to cut through the root layer, and two handles were added to the top edge, for convenient 

extraction of the monolith. However, preliminary tests revealed that both pushing the stamp in and 

taking it out, were complicated by the extremely dense root layer of the grassland communities, and 

the suction effect of humid soil on the stamp’s metal surface. Thus, prior to pressing the stamps into 

the soil, we dug a small ramp next to each monolith’s intended location; the stamps would then be 

hammered 30 cm deep into the soil, and tipped over onto the ramp to prevent the suction effect. 

After successful replacement of the monolith with its counterpart originating from another site, the 

ramp hole was filled in with the original soil and vegetation we set aside.
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EC - extraction control: communities were extracted 
and replanted in the same spot.

CC - complete control: undisturbed surface.

S - salinity transplant: along the salinity gradient.

IS - diagonal transplant: along both gradients.

I - inundation transplant: along the inundation fre-
quency gradient.

FIGURE 3.1 : Illustration of the reciprocal transplantation design. The counter-intuitive direction of the salinity gra-
dient is due to the local freshwater upwelling on site S-: even though it is closer to the river’s mouth and exposed to 
inundations of higher salinity, previ-ous soil samples have shown this site to be less saline than site S+ due to the salt 
water’s dilution of the freshwater upwelling.
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3.3. Statistical analysis

The presence-absence inventories were used to calculate species richness across the years. To com-

pare the temporal dynamics between 2021 and 2023, we tested for significant differences in species 

richness within each site-treatment-pair using Mann-Whitney’s U test. The five replicates of each 

treatment allowed for the computation of species frequencies across these replicates, a metric si-

milar to species abundance. These frequencies allowed to determine apparition and disappearance 

dynamics of the inventoried species per treatment. We hypothesized that due to the reciprocal 

nature of the study design, each species response would be symmetrical between treatment-pairs. 

Therefore, we compared the species dynamics between these pairs, to highlight sensitive species and 

the amplitude of their response. The frequencies were further used for the computation of Bray-

Curtis dissimilarities, to quantify the differences in species composition between treatments and 

through time. As the control treatments were sensitive to meteorological variations across years, as 

well as the removal of the agricultural practices, we calculated the dissimilarity-values between the 

transplanted communities of year y, and the control treatments of the same year. This resulted in a 

similarity value for each transplanted community compared to their origin control community SO, 

and a value for the transplanted community compared to the destination control community SD.

Trait-data was requested from the TRY- and GRooT-databases, to examine the functional dy-

namics of the transplanted communities. With the help of the species frequencies, we computed 

community-weighted means (CWM; Díaz et al., 2007) of functional traits related to resource al-

location. As we found low richness communities to result in skewed, high values, we weighted the 

CWMs of each treatment with the ratio between the considered treatment’s species richness α and 

the overall species richness across all treatments γ, corresponding to the treatment’s contribution to 

overall species- and functional richness.

Functional trait space was reduced using a principal components analysis (PCA) followed by 

Varimax-transformation (Kaiser 1958) to lay the converging trait-variables over the x and y axes of 

the reduced, two-dimensional projection space.

As a counterpart to the Bray-Curtis dissimilarities, we calculated Rao’s quadratic entropy index 

between treatments and through time to quantify the functional similarities of the monolith’s com-

munities to their origin community, and their destination community.

All analyses were carried out using R (R-Core-Team 2022), with the libraries tidyverse (Wickham 

et al. 2019), vegan (Oksanen et al. 2022), ade4 (Dray & Dufour 2007), nlme (Pinheiro et al. 2019) 

and PCAmixdata (Chavent et al. 2017).
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4. Results

4.1. Species richness

We inventoried a total of 42 species over the course of this experiment. Per monolith, species 

richness ranged from 2 to 13 species in the first year. There was no significant difference in species 

richness between the complete control (CC) and extraction control (EC) treatments across all four 

sites and every year (Mann-Whitney’s U-test; n = 5, p > 0.05). Within the different treatments 

and between years, there were three significant differences in species richness out of 20 possible 

pairs (Mann-Whitney’s U-test; n=5, p < 0.05). We conclude that there was no overall tendency of 

changes in species richness, but rather localised, site-dependent effects (Table 3.1). 

4.2. Taxonomic trajectory: indicator species and community si-
milarities

At the community level, Bray-Curtis dissimilarities allowed us to determine the trajectory of the 

transplanted communities by plotting their similarity to the origin controls (SO) against their si-

milarity to the destination controls (SD). We expected to observe high SO and low SD at t0 and 

the opposite at t2, as the transplanted community was being subjected to novel abiotic and biotic 

constraints, resulting in the expression of a plant community resembling more and more the com-

munity it was transplanted into. Graphically (see Figure 3.2), this would translate into a downward 

slope, from the upper left corner (thereafter called A) towards the lower right corner (thereafter 

called D). In this graphical representation, the other two corners would be slightly problematic. 

Simultaneously high SO and SD values (corner B) would indicate a transplanted community re-

sembling both the origin and the destination community; this would only be possible if origin 

and destination community are already similar to one another, and would defeat the purpose of 

this experiment. The opposite case, with low SO and SD values (corner C), would be the theoretical 

outcome of a transplanted community, resembling neither its origin community, nor its destination 

community: consequently, this transplanted community would present a species composition enti-

rely different from both the origin and the destination community.

We have observed close to ideal trajectories from corner A to corner D on all communities ori-

ginating from site I+S-, with similarities at t0 presenting a SO/SD ratio of 0.88/0.26, 0.92/0.32 and 

0.95/0.21 for the respective destination sites S-I-, S+I+ and S+I-. At the end of the experiment, the 

t2-ratios for the same transplanted communities has mostly inverted, to reach 0.41/0.73, 0.32/0.87 

and 0.16/0.76 respectively, indicating a rapid assimilation of the transplanted communities into 
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the destination communities. In addition, the communities that have been transplanted into site 

I+S-, have also displayed important and similar changes in community composition. Interestingly, 

while these communities originating from the three other sites present an increasing SD, their SO 

was relatively low from the beginning (between 0.37 and 0.62), indicating a potential heterogeneity 

in their origin communities. The reciprocal transplantations between the other three sites have re-

sulted in relatively small trajectories, all concentrated in the B-quarter of the graphic. This suggests 

that the vegetation communities of the study sites I-S-, I+S- and I+S+ are already similar to each 

other to some extent, so that the transplantation did not result in important shifts in abiotic and 

biotic constraints that would set the transplanted communities on a new trajectory. 

4.3. Functional trajectory

Functional trait data from the TRY and GRooT-databases yielded two major results. Firstly, dis-

playing the transplanted communities’ trajectories similarly to Figure 3.2, but using Rao’s Q index 

as a similarity measure, resulted in erratic trajectories in the B corner of the figure, emphasizing the 

potentially high functional redundancy between study sites. Secondly, using a principal components 

analysis on the centred and scaled CWM-values of all transplanted monoliths resulted in a trait 

convergence in a two-dimensional plane, corresponding to the plant economics spectrum (Figure 

3.4). One axis regrouped functional traits associated with acquisitive/fast resource allocation, while 

Treatment Year

Origin Site

S- S+

I+ I- I+ I-

Mean 
species 

richness
± sd

Mean 
species 

richness
± sd

Mean 
species 

richness
± sd

Mean 
species 

richness
± sd

CC
2021 2,80 ± 0,84 3,25 ± 0,50 3,20 ± 1,64 6,60 ± 1,14

2023 3,60 ± 1,14 2,75 ± 0,96 3,20 ± 0,45 5,40 ± 0,89

EC
2021 3,00 ± 0,71 4,60 ± 1,52 3,20 ± 1,30 6,80 ± 1,92

2023 2,80 ± 0,84 3,80 ± 0,45 3,20 ± 1,30 5,20 ± 0,84

Inundation
2021 3,20 ± 0,45 ] 3,60 ± 1,14 6,60 ± 2,41 4,80 ± 1,48]2023 4,60 ± 0,89 4,00 ± 1,22 4,60 ± 0,89 2,80 ± 0,84

Salinity
2021 3,00 ± 0,71 6,00 ± 0,71 2,20 ± 0,45 ] 4,60 ± 0,55

2023 3,00 ± 0,71 5,00 ± 1,00 3,80 ± 0,45 5,20 ± 1,64

Diagonal
2021 3,00 ± 0,71 ] 3,60 ± 1,82 2,80 ± 0,84 3,40 ± 0,89

2023 4,20 ± 0,84 2,80 ± 0,84 3,00 ± 1,00 3,40 ± 1,14

TABLE 3.1 : Species richness and standard deviations for each combination of sites and transplantation treatments. 
Differences between the initial and the final year were tested using Mann-Whitney’s U-test (n=5, α<0.05), and signi-
ficant results are indicated with ]. One of the test results was close to being statistically significant (p=0.06), and is 
therefore identified with a pale ].
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FIGURE 3.2 : Trajectory of the transplanted monoliths, represented as arrows through time (t0 to t2), where the 
y-coordinates correspond to the monolith’s Bray-Curtis similarity to its origin community control treatment SO, and 
the x-coordinates to the monolith’s similarity to the destination community control treatment SD. Destination sites are 
represented as facets with coloured borders, while the arrows within are the transplanted monoliths, colour-coded 
with respect to their origin site. The letters in the facet corners represent theoretical observations. A corresponds to 
high SO and low SD, ideally representative of freshly transplanted communities, strongly resembling the communi-ty 
they have been extracted from. Corner D, on the opposite side, would represent communities that have been inte-
grated in the destina-tion community. Corner B is a theoretical case, where the transplanted community would be 
similar to both the origin and destination communities; in this particular case, origin and destination community 
would be similar if not identical, which should not be the case in our experimental design. Corner C on the other hand, 
represents the special case where a transplanted community resembles neither its origin nor its destination commu-
nity; this would mean that the transplanted community’s trajectory is unrelated to the origin’s or the destination’s 
community. A “perfect” assimilation trajectory would connect corner A to corner D, which we have observed on com-
munities originating from site I+S- (violet arrows).
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[I- S+] Diagonal: opposite variation [I+ S-]

[I- S-] Diagonal: simultaneous variation [I+ S+]
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[I- S0] Inundation alone [I+ S0]
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FIGURE 3.3 : Frequency (in %) of the transplanted communities’ species between t0 and t2, facetted by reciprocal 
treatment-pairs and ordered by variation amplitude. Each facet represents two reciprocal treatments with a centri-
fugal frequency scale, so that complementary species dynamics between the reciprocal treatments are represented 
as colinear vectors, with arrows indicating the direction of the temporal variation. Converging or diverging vectors 
indicate non-complementary dynamics.
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the second, perpendicular axis regrouped traits associated with conservative/slow resource allo-

cation. These converging axes were rotated on the x- and y-axes using a Varimax-transformation, 

resulting in the x/Conservation-axis (32% inertia) and the y/Acquisition-axis (20.7% inertia). As 

of the date of this study, the qualitative results of this analysis remain fuzzy: communities that were 

subjected to increased inundation frequency (I+) seemed to consistently steer towards lower acqui-

sition strategies at the community level, across the two salinity levels. We found no complementary 

tendencies between reciprocal treatments, but we expect the ongoing data-collection campaign to 

increase this experiment’s signal-to-noise ratio in the future.

Acquisition

Conservation

Acquisition

Conservation

Acquisition

Conservation

Acquisition

Conservation

Leaf_C

LDMC

Leaf_CN

SLA

R_spread

R_diam

R_C

R_mass_f

R_myco

R_N

R_dens

SRA

SRL

RDMC

Acquisition

Conservation

Acquisition

Conservation

Acquisition

Conservation

Acquisition

Conservation

Inundation: - Inundation: 0 Inundation: +

S
a
lin

ity
: -

S
a
lin

ity
: 0

S
a
lin

ity
: +

-2 0 2 4 6 -2 0 2 4 6 -2 0 2 4 6

-2

0

2

4

6

-2

0

2

4

6

-2

0

2

4

6

Rotated Axis 1 (32%)

R
o

ta
te

d
 A

x
is

 2
 (

2
0

.7
%

) Treatment

I- S-

I- S+

I- S0

I0 S-

I+ S+

I+ S-

I+ S0

I0 S+

Year

2021

2022

2023

FIGURE 3.4 : Varimax-transformed principal components analysis of the CWM-values of functional traits associated 
with resource allocation. The center-facet represents the converging trait-variables, while the eight facets around 
make use of the synthetic variables, namely “Acquisition” and “Conservation” to display the same trait-space across 
all facets. The points and their trajectories within represent the transplanted communities of the corresponding treat-
ments over the three years we studied them, colour-coded by reciprocal pairs of treatments. Abbreviations: lateral 
root spread = R_spread, mean root diameter = R_diam, root C concentration = R_C, root mass fraction = R_mass_f, 
root mycorrhizal colonization = R_myco, root N concentration = R_N, root tissue density = R_dens, specific root area 
= SRA, specific root length = SRL, root dry matter content = RDMC.

116 Chapitre﻿3﻿:﻿Estuarine﻿plant﻿communities﻿can﻿respond﻿rapidly﻿to﻿altered﻿conditions﻿of﻿salinity﻿and﻿inundation



4.4. Species diversity

We used the species frequencies across the five monoliths per treatment to calculate their variation 

in abundance between t0 and t2 (Figure 3.3). We found the salt-tolerant and hygrophilous species 

Bolboschoenus maritimus to respond strongly to modifications in inundation frequency alone, and 

salinity alone. The decrease in inundation frequency (I-S0) resulted in the disappearance of the spe-

cies in the transplanted communities (from 100% to 0%), while an increase in inundation frequency 

(I+S0) also increased the species’ frequency from 0% to 100%. In the diagonal reciprocal treatment, 

a decrease in inundation frequency and simultaneous increase in salinity (I-S+) also made the spe-

cies disappear (50% to 0%), while the opposite treatment (I+S-) did not increase its frequency from 

0%. The species Eleocharis palustris followed B. maritimus’ pattern closely, as did Glyceria declinata. 

Surprisingly, sub-halophile species Juncus gerardii stayed rather absent in most treatments, while 

we expected it to respond to increased salinity. It did so only in the reciprocal treatments I-S+ and 

I+S-. The ubiquitous species Agrostis stolonifera stayed mostly stable with a frequency of >80% in 

most treatments, except for I-S+, where it lost 40% in abundance.

5. Discussion

5.1. Community responses are either very weak, or very strong

Our study in progress has yielded preliminary, yet promising results at both the species- and the 

community-level. Overall species richness responded negatively to a decrease in inundation, and 

negatively to an increase in salinity. Temporal richness dynamics were not identified by the linear 

model, but a pairwise analysis revealed site- and treatment-specific responses, albeit fewer than 

expected. In fact, higher environmental stress is known to reduce species richness and plant pro-

ductivity, especially in salt marshes (Bertness & Ellison 1987; Ibañez et al. 1999; Day et al. 2012). 

Monitoring the similarity ratio between the transplanted communities’ origin (SO) and destina-

tion (SD) revealed two contrasting dynamics. The first, and more striking one, concerns the study 

site I+S-. Monoliths that have originated there, were set on similarly fast and long trajectories of 

community integration (see Figure 3.2) across the three destination sites, indicating a sharp shift 

in community composition, likely caused by the change in abiotic conditions. Similarly, mono-

liths arriving on study site I+S- have also undergone important shifts in community composition. 

Together, the reciprocal transplantation treatments involving this study site, are revealing of its par-
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ticular environmental conditions selecting for hygrophilous, stress-tolerant plants subjected to long 

inundation periods due to freshwater retention (see Neupert et al., in review). These same plants are 

likely outcompeted when transplanted into the other sites, hence the important assembly change. 

Correspondingly, less constrained communities that are being transplanted into this site are filtered 

out by the strong, environmental conditions. Our preliminary results match those from previous 

transplantation experiments carried out in salt marshes, that have consolidated the double gradient 

of “environmental constraint – competition”; species of the lower marshes are being outcompeted 

when transplanted into the more competitive communities of the higher marshes, while the en-

vironmental constraints of the lower marshes did not allow lasting establishment of species from 

the higher marshes (Crain et al. 2004; Ewanchuk & Bertness 2004; Pennings et al. 2005; Engels 

& Jensen 2010). Depending on the location of the experiment, higher marsh plants may not sur-

vive transplantation into the lower marshes (Crain et al. 2004), or have a strongly limited biomass 

production (Engels & Jensen 2010). Our study being confined to the boundary between freshwa-

ter tidal-marshes and oligohaline marshes, the experimental design did not reach the strong soil 

salinities of the low gradients. Spanning the whole gradient of strong salinity to freshwater would 

likely add a third point to the linear gradient of “environmental constraint – competition”, as strong 

constraints have been associated with between-species facilitation in salt marshes, allowing species 

to establish in habitats outside of their tolerances (Bertness & Hacker 1994; Hacker & Bertness 

1995, 1999; Pennings et al. 2005).

The second dynamic we observed after transplantation is of the stagnant type. It concerns the 

communities that have been exchanged among the three other study sites, and that have started 

with high SO and SD values, meaning that origin and destination community are already greatly 

similar to one another. The trajectories of the transplanted communities are short, and do not indi-

cate a clear direction over the course of three years. While this might change with future data and 

indicate some form of resistance, it is more likely be due to the fact that the environmental condi-

tions across these three study sites are not distinct enough to impact community composition. These 

findings are in line with the observations of Wetzel et al. (2004), who transplanted 100×100×10 

cm community plots along a salinity gradient in a tidal marsh. They reported significant shifts in 

community composition within 6 to 18 months following the transplantation, and a faster response 

from freshwater communities that were transplanted into saline environments. Interestingly, the 

time frames in our study are close to theirs, despite our transplanted communities having a three 

times smaller area. We expected higher areas to slow the response rate of the transplanted com-

munities, as it may provide a larger buffer zone to biotic interactions at the edges, as well as to the 

horizontal waterflows in saltmarshes (Chen et al. 2019). In a transplantation experiment focussing 

on colonisation history and biotic interactions, Chang & Marshall (2017) remark that timing is a 

118 Chapitre﻿3﻿:﻿Estuarine﻿plant﻿communities﻿can﻿respond﻿rapidly﻿to﻿altered﻿conditions﻿of﻿salinity﻿and﻿inundation



relevant factor when assessing abiotic and biotic effects, in that different phenological stages and 

external events may interact to lead plant communities on different assembly trajectories.

5.2. The plant economics spectrum emerges from the 
transplanted communities

Aside from community composition, phenotypic plasticity has also been described in community 

resistance and/or resilience to environmental changes. For instance, Henn et al. (2018) reported 

that leaf trait plasticity enabled transplanted communities along an elevational gradient to shift 

their trait values towards the mean trait values of the destination communities. Phenotypic plasti-

city (also known as acclimation) is the short-term component of intraspecific trait-variation (ITV) 

responding to quick changes in the environment, and adaptation is the long-term process of selec-

tion over many generations (Coleman et al. 1994).

Our results regarding community-level functional traits are still premature. In addition, the 

use of species’ mean trait values from public databases does not take into account ITV, and might 

therefore degrade the signal-to-noise ratio of community dynamics under shifting environmental 

conditions. Especially with loose correlations between trait plasticity and environmental conditions 

that remain to be clarified (Guittar et al. 2016). However, the observed trait convergence into the 

fast-slow axes of the plant economics spectrum (Reich 2014; Díaz et al. 2016) seems to indicate 

that the fundamentals of resource investment trade-offs hold true along the environmental gra-

dients of coastal marshes.

5.3. Sensitive species

One of this protocol’s working hypotheses is that specialist species will be replaced by generalist 

species on the lower end of the environmental gradients, and vice-versa. We have indeed found 

some key species disappearing and appearing in the reciprocal treatments of this experiment. 

Among them, the perennial halophyte Bolboschoenus maritimus forms branched rhizome networks 

storing carbohydrates over the winter period, and enabling them to emerge from shallow water in 

spring (Clevering & Hundscheid 1998; Hroudová et al. 2007). Our findings are in line with the 

species’ affinity for flooded habitats, as the reciprocal transplantation along the flooding gradient 

resulted in a 100% colonisation of the monoliths transplanted into more frequently inundated envi-

ronments, while the species completely disappeared when it was transplanted into a less frequently 

inundated environment. This complete colonisation at higher inundation frequencies is remarkable, 

given that it has likely occurred through seed germination only; B. maritimus was totally absent at 

its origin sites, so emergence from pre-existing rhizomes seems unlikely. Interestingly, increasing 
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salinity resulted in the disappearance of the species, despite its halophytic nature. These dynamics 

correlate with the overall species richness dynamics of the transplanted communities; the response 

of B. maritimus might therefore not be explainable by its ecological preferences alone, but might be 

dependent on the community structure it grows in.

The rhizomatous perennial Eleocharis palustris displayed dynamics strongly correlated with 

B. maritimus’ across all transplantation treatments. Hygrophilous like B. maritimus, E. palustris is 

however more of a salt-tolerant species rather than a halophile (Howard & Mendelssohn 1999a, b). 

Given the little role seed-dispersal plays in E. palustris’ propagation (Grime et al. 1988), the rapid 

colonisation of transplanted monoliths was likely ensured by the species’ efficient clonal growth 

(Benot et al. 2010). Glyceria declinata presented similar variations across transplantation treatments, 

probably thanks to its preference for wetlands and vegetative propagation (Grime et al. 1988). 

Juncus gerardi, another regular species in coastal marshes due to its high salt-tolerance, was scar-

cely present in this experiment. It only showed up in the diagonal transplantation treatment (I-S+, 

I+S-), and appeared with increasing salinity. Competitive mesophytes like Carex cuprina, Hordeum 

secalinum, Festuca arundinacea and Holcus lanatus displayed the opposite dynamics of the wetland 

species presented before, which is in line with their ecological preferences (Grime et al. 1988), and 

illustrates the “environmental stress – competition” gradient in coastal marshes. However, we ob-

served strong meteorological variations between the three years of this experiment, so further data 

collection might paint a different picture of the medium- to long-term dynamics of transplanted 

species.

6. Conclusion

Using the space-for-time substitution technique of reciprocal community transplantations, we have 

found further proof for the stress-gradient hypothesis in a temperate coastal marsh, with specialised 

stress-tolerant communities being integrated into generalist competitive communities within two 

years. The competitive communities also shifted strongly and rapidly towards the stress-tolerant 

community in the constrained site. We found some key species to respond strongly to those changes 

in salinity and inundation frequency, who could function as indicators for crucial tipping points, 

especially when considering species and community-level responses to climate change. This study is 

still in progress, and our findings regarding functional traits are preliminary. Further research could 

take a particular interest in seed banks, to shed light on colonisation mechanisms and communities’ 

response speed to a change in environmental conditions. Coastal marshes might also benefit from 
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more knowledge about ITV along its characteristic abiotic gradients, as the effects of short-term 

trait-plasticity and long-term acclimation might provide valuable clues for better management 

practices, restoration projects, or climate change mitigation.
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Les communautés végétales des marais estuariens sont réputées pour leur importante productivité.

(Photo : Maison de l'Estuaire)

CHAPITRE 4A :  
Photography as a tool for 
productivity estimation





1. Abstract

Non-destructive sampling techniques of vegetation are of particular use for the monitoring of 

plants while keeping disturbance to a minimum. Photography is an accessible tool, well suited for 

monitoring the growth of single individuals. In this paper, we present a semi-automated, cheap, 

and easy to use photo-analysis algorithm for leaf-area estimation of individual grasses, and show 

that this metric is also a good estimator for dry, aboveground biomass. Compared to destructive 

leaf area estimation using dedicated scanning software, some information is lost due to leaf overlap 

increasing with plant age/size. This error appeared to be linear in our study, meaning that it can 

be easily corrected with calibration data obtained from each of the studied species. Based on these 

results, we conclude that photography is a useful and accessible tool for the estimation of individual 

growth and productivity.

2. Introduction

Above ground biomass is a key trait in plant ecology, with applications ranging from the descrip-

tion of functional types and strategies, the indication of edaphic nutrient cycling, phenological 

dynamics and to the overall productivity of the considered vegetation types. Its assessment is often 

labour intensive and destructive, constraining experimental designs relying on repeated measures. 

Experimental designs that rely on destructive data acquisition over time, also have the disadvantage 

of either partially damaging the objects of interest, or completely destroy them, and work under the 

hypothesis that other individuals are good enough replicates to substitute for those that have been 

destroyed.

To solve this issue, various non-destructive sampling methods have been developed to estimate 

biomass reliably. At the community-level, investigated solutions range from visual estimation to 

equations harnessing the relationship between plant cover and biomass (Catchpole & Wheeler 

1992; Monzingo et al. 2022). At the individual level, allometric equations have been used with great 
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success for trees (Parresol 1999; Brahma et al. 2021), shrubs (Zhang et al. 2016) and grasses (Pottier 

& Jabot 2017). 

Among non-destructive techniques, image-based approaches offer interesting possibilities: at 

the community-level, photography has been used to assess N content of crops ( Jia et al. 2014; 

Tavakoli & Gebbers 2019) and their potential yield (Fernández et al. 2019), leaf chlorophyll content 

(Kawashima & Nakatani 1998), foliage phenology (Inoue et al. 2015) and aboveground biomass of 

crops (Roth & Streit 2018; Fei et al. 2023) grassland (Vanamburg et al. 2006) and forests (Ota et 

al. 2015; Stovall et al. 2017). Coupled with unmanned aerial vehicles and/or multispectral cameras, 

these techniques are closely related to remote sensing and offer many possibilities, but at a signi-

ficant cost for the acquisition of the equipment and adequate competences to use them. At the 

individual level, smaller designs have successfully used consumer grade cameras to estimate biomass 

of trees (Hays et al. 2020), shrubs (Tarhouni et al. 2016) and grasses (Tackenberg 2007). In many 

cases, image-based estimations of above-ground biomass have proven more accurate than allome-

tric equations (Tackenberg 2007; Hays et al. 2020).

Photographical biomass estimation at the individual level remains scarce, and to our knowledge, 

no automated software solutions have been developed to analyse large datasets. To fill this gap, 

we have conceived and applied such an automated method to four grass species typically found in 

European temperate grasslands. Our goal was to determine the accuracy of aboveground biomass 

estimation using the leaf area photographed with a consumer grade camera. This proof of concept 

would then enable fast and cost-effective data acquisition, allowing for the potential implementa-

tion of more consistent experimental monitoring across different treatments. So, we set out to test 

the strength of the relationship between leaf area and dry biomass, while simultaneously trying to 

determine the trade-off between the number of pictures taken per individual and the accuracy the 

subsequent biomass estimation. We hypothesised that variable growth forms might lead to skewed 

photo analyses; therefore, the higher the number of pictures used to calculate average leaf area, the 

better its estimation should be. 

3. Material & Methods

3.1. Cultivation and sampling

For this study, we selected the following four grassland species: two representatives of the 

Poaceae Alopecurus pratensis L. and Hordeum secalinum Schreb., Juncus gerardi Loisel represen-
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ting the Juncaceae, as well as the Cyperaceae Bolboschoenus maritimus L. This species selection was 

guided by their natural occurrence along environmental stress gradients, particularly those found in 

temperate coastal wetlands presenting abiotic constraints of salinity and inundation. Bolboschoenus 

maritimus and J. gerardi are commonly found in marshes with low salinity and frequent inunda-

tions, while A. pratensis and H. secalinum are to be found in mesophile grasslands. Strategy wise, the 

former two species are stress-tolerant and slow-growing, while the latter two are competitive, with 

fast resource allocation (Grime 2001).

For each species, 90 seeds were individually sown in 9×9×9 cm pots during the summer months 

of 2020. The 360 pots were kept in a greenhouse, and watered regularly to ensure similar, ideal ger-

mination conditions for each plant. Out of the 90 sown individuals, we obtained 42 viable plants 

of A. pratensis, 56 of H. secalinum, 49 of J. gerardi, and 25 of B. maritimus. As the plants matured, 

we progressively processed the individuals to acquire data from a broad range of plant ages and 

therefore plant sizes. The aboveground portion of each plant was thus photographed, destructively 

scanned using WinFOLIA 2009 (Regent Instruments Inc. 2016; see Annexe 5, p. 221) and finally 

weighed after a 48 hour drying period at 40°C.

3.2. Photo analysis algorithm

Each individual plant was photographed sideways four times, with a 90° rotation between two 

pictures. The plant was isolated from the background with a monochrome backdrop, on which was 

attached a blue 10×10 cm square, functioning as scale. The use of a square shape also allows for 

perspective correction of the camera’s angle. Using RStudio (RStudio Team 2020), Python (Python 

Software Foundation 2021) and OpenCV (Bradski 2000; “OpenCV Python Project” 2024), the 

pictures were analysed following the steps (Figure 4A.1):

1. Color adjustment, using the blue square as a reference.

2. Color thresholding to isolate the blue reference square from the backdrop.

3. Contrast thresholding to isolate the plant from the backdrop.

4. Quantification of the pixels forming the plant leaf area.

5. Conversion of the pixel count into a metric surface unit (cm²) using the pixel/cm ratio ob-

tained with the blue reference square. Measurement of height and width of the plant’s boun-

ding box, converted from pixels into cm using the pixel/cm ratio.

6. Writing of leaf area, height and width in a table.

Depending on size of the photo and size of the plant, this process may take between 2 and 5 se-

conds on average.
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3.3. Modelling the data

With the help of R (R-Core-Team 2022) and 

the packages tidyverse (Wickham et al. 2019) 

and magrittr (Milton Bache & Wickham 

2022), we have compared the leaf area acquired 

through destructive scanning and non-des-

tructive photography. To establish a possible 

link between dry aboveground biomass and 

leaf area, we performed linear regression ana-

lyses between those parameters.

To determine how the leaf area values of 

four photographs per individual would provi-

de better information in regard to dry biomass, 

we have compared the regression models with 

the average leaf area of the four photographs, 

to the models obtained with the maximum leaf 

area out of the four pictures as well as with one 

picture per plant picked at random.

To determine whether taking four photo-

graphs of each individual would provide better 

data than taking three, two, or only one picture, 

we used a bootstrap technique to compare the 

statistical models obtained in each case. For 

each number n < 4 of photographs, we drew 

n random pictures out of the four available 

for every plant, averaged the n associated leaf 

areas, and modelled the dry biomass with it. 

This random selection process was repeated 

999 times, to obtain 999 values of the coeffi-

cient of determination R² for each species and 

each number of photographs n. Only one R² 

was obtained for n = 4, as there’s only one pos-

sible combination of pictures. FIGURE 4A.1 : Illustration of the steps involved in the 
photo-analysis, from top to bottom.
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4. Results

4.1. Photographical data and destructive scans

After acquiring four photographs of each plant to account for their different growth forms, the 

mean values of each set of four photographs was used in all subsequent analyses. To assess whether 

the photographed leaf area was a good estimator of the actual leaf area, we compared both variables 

using linear regression (Figure 4A.2). Photography consistently underestimated the actual leaf area, 

which was expected to occur due to leaf overlap that is increasing with plant size. The relationship 

between photographed and scanned leaf area was however linear, so a correction term can be in-

serted in the equation associated with each species to account for this overlap. We determined the 

following equations, where, depending on their growth form, the slope of the curve is different for 

each species:

Photographed﻿Area﻿A.﻿pratensis﻿=﻿0.41﻿×﻿Scanned﻿Area﻿A.﻿pratensis﻿;﻿R2﻿=﻿0.97

Photographed﻿Area﻿H.﻿secalinum﻿=﻿0.52﻿×﻿Scanned﻿Area﻿H.﻿secalinum﻿;﻿R
2﻿=﻿0.97

Photographed﻿Area﻿J.﻿gerardi﻿=﻿0.24﻿×﻿Scanned﻿Area﻿J.﻿gerardi﻿;﻿R
2﻿=﻿0.52

Photographed﻿Area﻿B.﻿maritimus﻿=﻿0.34﻿×﻿Scanned﻿Area﻿B.﻿maritimus﻿;﻿R
2﻿=﻿0.95
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FIGURE 4A.2 : Photographed leaf area as a function of scanned leaf area per species.
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gerardi does not allow for an accurate estimation of aboveground biomass. The main reason for this is the plant’s 
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4.2. Relationship between leaf area and dry biomass

The relationship between leaf area and dry biomass was also found to be linear (Figure 4A.3). 

According to the coefficient of determination R², the destructively scanned leaf area was generally 

a slightly better estimator for dry biomass than the photographed biomass. This was especially true 

for the species J. gerardi, where there were stark differences between the scanned leaf area and the 

photographed leaf area. 

We further tested various formulas, combining leaf area, plant height and plant width to deter-

mine the most suited for dry biomass prediction. The inclusion of the plant height variable in ad-

dition to the leaf area somewhat increased the R² of all models. The final R² values for the scanned 

leaf area are R²A.geniculatus = 0.962, R²H.secalinum = 0.957, R²J.gerardi = 0.877, and R²S.maritimus = 0.977. The pho-

tographed leaf area resulted in similar, but somewhat inferior values: R²A.geniculatus = 0.94, R²H.secalinum = 

0.957, R²J.gerardi = 0.527, and R²S.maritimus = 0.956. 

4.3. Necessary number of photographs

To justify the time spent taking four photographs of each plant, we have compared the dry biomass 

models predicted by the leaf area averaged out of one, two, three or four pictures (Figure 4A.4). 

Using a bootstrap approach, we have built 999 models per species and per n < 4, where n is the 

number of photographs randomly selected among the four available per individual. The distribution 

of the 999 coefficients of determination per model and per species served as a basis for comparison, 

especially the mean values and the spread.

Per species, we found no significant differences in the mean R²-values of the models across the 

number of photographs n used to calculate the average leaf area. However, there is a substantial 

difference in spread; depending on the combination of n = 1 photographs used across individuals, 

the R² of the model predicting dry biomass may vary by more than 10%. This variation is progres-

sively reduced by increasing n. Interestingly, certain combinations of n = 1 photographs yielded 

higher R²-values than the model with n = 4 photographs, indicating that the average value obtained 

from 4 pictures is a compromise, not an optimum. 
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5. Discussion

5.1. Use-cases

In this study, we have illustrated an image-based technique that allows for accurate biomass esti-

mation through the photographed leaf area. Thanks to the inclusion of a reference shape in each 

photograph, the scaling process is fully automated, as well as the detection of the leaves through 

contrast and colour thresholding. This repeatable process allows for reliable time series of individual 

plants. The fast processing time of less than 5 seconds would permit leaf area detection in (almost) 

real time. Coupled with a calibration curve linking the aboveground biomass to the photographed 

leaf area for the studied species, this tool allows for instant data acquisition. Similarly, the “real” 

leaf area can be estimated with a preliminary calibration curve, since the leaf area lost to overlap is 

proportional to plant size.

5.2. Limitations

Our plant selection included Juncus gerardi, which caused some issues for the leaf area detection. 
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Its leaves were thin and small, with a dark-green colour that did not set itself apart with sufficient 

contrast from the black background we used here. Because of that, leaf area detection through 

thresholding was suboptimal; hence the low coefficient of determination for this species compared 

to the other three. We have therefore switched to a white background in later applications.

Although the imaging process could be adapted to other plant forms, it would require further 

testing. Here, we have worked with vertically growing grasses. Utilizing this method on horizon-

tally spreading plants should not pose any significant problems except from the isolation of the 

plant from a background of similar colour that might interfere with the thresholding. Using a mo-

nochrome substrate (or a cover) should yield satisfying results. Applying area detection on woody 

plants will likely require further development, to reliably separate wood from leaves. Each tissue 

type would also need a dedicated calibration method, to account for their different densities and 

functions, as highlighted by Tarhouni et al. (2016), Chieppa et al. (2020) and Hays et al. (2020), 

who obtained better estimations by including more variables pertaining to plant architecture into 

their models (e.g. height, width, branch length).

5.3. Perspectives

Such a separation of organs could be achieved through colour thresholding; we have experimented 

with the separation of living/green biomass and dead/yellow biomass during the thresholding phase 

of the algorithm, with some success. To accurately separate organs according to their colour, their 

colour-ranges need to be defined beforehand, and colour adjustment before leaf area detection be-

comes a necessary step. Machine-learning models could likely be trained to facilitate the definition 

of colour-ranges across different plant species. One could also develop a field tool, to acquire leaf 

area data through a smartphone application. Hays et al. (2020) have used a fabric sheet to isolate 

studied tree individuals from the background. More modern cameras might also include depth-sen-

sors, which might allow for a separation from the background using the measured distance from the 

camera. From this point on, it is only a small step towards full 3D-modelling of plants, which might 

provide even higher accuracy for biomass estimation.

6. Conclusion

In this study, we have developed an automated image analysis process for the estimation of leaf area 

and aboveground biomass. It has produced solid results for the vertically growing grasses studied 

here, with the exception of the species Juncus gerardi, whose leaves did not stand out enough for 
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clean detection. The image analysis software allows for flexible data acquisition approaches: batch 

analysis for folders containing a great number of pictures, or real-time picture-by-picture analysis 

with a camera-computer combo. The consumer-grade camera we used yielded satisfying results, 

which makes this a rather cheap endeavour. Coupled with species specific calibration curves, we 

found a high prediction accuracy of dry aboveground biomass; this image-based technique has 

therefore promise for the successful monitoring of individual plant growth. Given the ease of data 

acquisition and archiving of digital images, photography would allow for long-term monitoring of 

individual plant responses to changes in their environment, as well as their short-term dynamics. In 

a global context of land-use changes and climate change, easy and fast data acquisition is of utmost 

importance.
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Plus de 4000 photos ont été analysées pour suivre la croissance de trois espèces de marais estuariens en conditions contrôlées d'inon-

dation et de salinité.

(Photos : Markus Neupert)
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1. Abstract

Trait-based ecology has changed the way plant ecologists study community-level processes, 

among other advances through the description of the plant economics spectrum, resulting from 

the consistent correlation across spatial scales of functional traits related to resource investment. 

Between species, these trait correlations have revealed trade-offs in the way available resources are 

allocated in a given set of environmental conditions, and that these trade-offs impact community 

assembly rules and ecosystem processes. Within species however, uncertainties remain around the 

importance of intraspecific trait variation (ITV), and its potential upward repercussions on hi-

gher-order processes. As a matter of fact, ITV has been observed to impact species distribution and 

the biotic interactions within species. With rapidly changing climatic conditions, ITV might help 

in determining species response to adverse conditions, and to infer an ecosystem’s tolerance to these 

conditions. Coastal wetlands are at the forefront of climate change, with short environmental gra-

dients of inundation frequency and salinity that are bound to shift in the following decades. In an 

ex situ experiment mimicking estuarine constraints of salinity and inundation frequency, we have 

observed substantial shifts in intra-specific growth and resource allocation strategies of isolated 

plant individuals without competition. Across the two interacting stress gradients, the plant species’ 

traits related to resource acquisition correlated to reveal the acquisition – conservation strategies 

of the plant economic spectrum. Each of the three species displayed distinctive ITV, highlighting 

the importance of individual variability, that should be taken into account when studying commu-

nity-level responses to stress gradients.

2. Introduction

Functional traits have been in the spotlight of plant ecology since its inception as a science disci-

pline, and its search for rules of assembly through the description of plant life strategies and envi-

ronmental filters (Clements 1916, 1936; Gleason 1926; Vellend 2010). The subdisciplines of plant 

ecology focussing on physiological, population, community and ecosystem processes are linked 
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by common metrics of fitness and resource use (Shipley et al. 2016); in a way, functional traits are 

the common currency of plant ecology across organisational scales. What was first called “compa-

rative ecology” (Grime 1979), then “functional ecology” (Calow 1987) and nowadays “trait-based 

ecology”, has steadily become a subdiscipline in its own right, emphasising phenotypic traits over 

taxonomic and phylogenetic relationships (Grime 2001). 

Trait-based ecology has allowed plant ecologists to broaden our understanding of assembly rules 

(MacArthur & Levins 1967), environmental filtering (Díaz et al. 1998), ecosystem functioning 

(Garnier et al. 2004), ecological niches (McGill et al. 2006), biotic interactions (Violle et al. 2009), 

life strategies (Grime 1974), and finally plant resource economics (Wright et al. 2004). The latter 

has spawned the rather recent leaf economics spectrum (LES) and root economics spectrum (RES), 

which have earned much attention due to their manifestation across spatial scales (Díaz et al. 2004; 

Violle et al. 2007); at the community level (Díaz et al. 2007), along environmental gradients (Dwyer 

& Laughlin 2017) or stable conditions (Gorné et al. 2022), and finally across worldwide biomes 

(Díaz et al. 2016). The consistent trait covariation patterns have proven useful to condense multi-

dimensional trait spaces in a few strategy axes (i.e. “acquisitive/fast – conservative/slow” regarding 

resource allocation, “collaborative – do-it-yourself ” regarding mycorrhizal partners, and “short – 

tall” regarding plant size; Reich, 2014; Weigelt et al., 2021; Zhou et al., 2022).

Much like taxonomic community metrics, a plethora of trait-based components have been de-

fined for the description of plant community functions, based on the value, range and abundance 

of traits in a community (Díaz et al. 2007). The whole of functional diversity (FD) metrics is based 

on the description of a community’s trait distribution, and many adaptations (and semantic misun-

derstandings) have spawned from it (Garnier et al. 2016). To mirror the multidimensionality of the 

PES, several multidimensional indices of FD have been proposed (e.g. functional richness FRic, 

functional dispersion FDis, functional overlap FOv), relying on the distribution of trait values in 

multidimensional trait space, and being analogous to taxonomic metrics of diversity (Villéger et al. 

2008; Laliberté & Legendre 2010).

Large-scale applications of the plant economics spectrum (PES) have resulted in many studies 

investigating ecosystem processes and plant communities, with a primary focus on trait-gradient 

(Wright et al. 2005) and trait-trait relationships between species (Reich et al. 1999). Accessible trait 

databases, e.g. TRY (Kattge et al. 2020) and GRooT (Guerrero-Ramírez et al. 2021), have further 

encouraged trait-based studies at the community-level, making species mean trait values readily 

available. However, the underlying assumption of many such ecological studies is that between-spe-

cies trait variation (BTV) is significantly higher than intraspecific trait variation (ITV), which 

holds true in some cases, but has also been challenged in others (Westerband et al. 2021). For ins-
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tance, ITV may depend on phylogenetic proximity (Garland et al. 1992; Eichenberg et al. 2015), be 

very different between species and traits (Albert et al. 2010a, b). The knowledge gaps surrounding 

ITV result therefore in substantial uncertainties at higher-order processes ( Jung et al. 2010; Shipley 

et al. 2016; Anderegg et al. 2018), and limit the use of traits as proxies for environmental processes 

(Violle et al. 2007). 

Two mechanisms driving ITV have been identified: adaptation, resulting from the selection of a 

species’ genotypes (Hughes et al. 2008), and acclimation (or plasticity), encompassing a genotype’s 

potential to spawn several phenotypes under different environmental conditions (DeWitt et al. 

1998). Adaptation consists therefore of evolutionary processes over multiple generations, while 

acclimation is the result of environmental heterogeneity during a single generation (Coleman et 

al. 1994). While ITV is the result of both mechanisms (Scheiner & Lyman 1991), acclimation 

is of particular interest for the study resource economics in response to environmental conditions 

(Eichenberg et al. 2015), and of higher significance when studied along short gradients (Auger & 

Shipley 2013).

In a context of human-made climate change, it is of special importance to assess species’ ITV, 

as an indication of their potential response to rapidly altered environmental gradients. It appears 

that coastal wetlands are a relevant study object, as they present spatially short stress gradients of 

inundation frequency and salinity, both subject to future change in a rather short timeframe in rela-

tion to climate change and sea level rising (Herbert et al. 2015; IPCC 2022; Saintilan et al. 2023). 

Salinity increase in particular has been shown to reduce the water and nutrient uptake of plants 

(Clough 1984; Carmona et al. 2021b), limiting their growth rates (Pezeshki et al. 1990), photosyn-

thetic performance (Sobrado 2000), and modifying their resource investment strategies (Ball 1988). 

At the community-level, this may have consequences on the biotic interactions between plants 

(Guo et al. 2014), between plants and soil (Więski et al. 2010), community composition (Sutter et 

al. 2015) and negatively impact the long-term sustainability of salt marsh habitats in a context of 

climate change (Neubauer 2013). 

The aim of this study is to assess the individual performance of typical wetland species along 

experimental gradients of inundation frequency and salinity, and to disentangle singular effects of 

these gradients on the performance and resource investment of plants. As biotic interactions have 

been proven to impact ITV ( Jung et al. 2010; Herrera et al. 2015), we have carried out an experi-

ment in controlled conditions, enabling us to remove the plant-plant interaction component from 

the equation, and to exert a fine control over the abiotic component. Over a period of four months, 

three grass species have been reared in a total of nine treatments resulting from the combination of 

three inundation frequencies and three water salinities.
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The tested hypotheses are the following: (a) the three species display idiosyncratic ITV; (b) in-

creasing environmental stress impacts the resource investment trade-offs and results in trait changes 

within the acquisition and conservation strategies of each species; in particular, we expect stronger 

constraints to reduce the set of viable trait combinations (c) across all treatments and species, func-

tional traits are correlated and reveal the strategies of the plant economic spectrum; (d) together, 

increasing inundation frequency and salinity result in greater stress than each on their own.

3. Material & Methods

3.1. Experimental setup

To evaluate the response of estuarine plant species to the modification of salinity and inundation, 

we set up an experimental design to test three flooding frequencies crossed with three salinity levels. 

To create these conditions, we constructed nine 2×1 m basins out of wood and liner. Six of these 

were used to simulate different inundations, the other three are not subject to flooding. Each of 

the basins was accompanied by a 450 l water tank, to store the water corresponding to treatment 

(Figure 4B.1; see Annexe 6, p. 222 for photographs of the installation). Pumps were placed at 

the bottom of the tanks, with hoses leading to the associated basin. Similarly, pumps in the basins 

were connected to the tanks with a hose. Each pump pair was responsible for the water movements 

between a basin and its tank, and was coupled to automatic timers, to ensure the correct inundation 

intervals. 

The three water salinity and three inundation frequency treatments were chosen in line with ob-

servations from previous studies in the oligohaline marshes of the Seine estuary in northern France. 

Inundation regimes were fixed at one week every second week, one week every fourth week, and no 

inundation at all. The inundation weeks were set to mimic the effect of tides along the elevational 

gradient as closely as possible, with inundation periods of six hours, followed by a dry period of six 

hours as well. The treatment without inundation were watered by hand every week with 125 mL of 

water at the corresponding salinity. The salinity values of the water were 0, 7.5 and 15 g.L-1, reaching 

up to half of the salinity of sea water. As a result, there was a total of nine treatments of combined 

salinities (thereafter named S0, S7.5 and S15) and inundation frequencies (named I0, I1 and I2).
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3.2. The plants and their upbringing

Three mesophilic plant species (found in the oligohaline marshes of the Seine estuary) were chosen 

to undergo the nine treatments of salinity and inundation frequency: Alopecurus geniculatus L, 

Festuca arundinacea Schreb., and Holcus lanatus L. The seeds were provided by the botanical gardens 

of Caen and Rennes, France. Each species’ seeds were collected at exclusively one site every year, 

to limit their genetic similarity and exclude potential ITV due to adaptation. After a germination 

and two-week growth period in controlled and ideal conditions, five individuals of each species 

were planted into each of the nine constrained treatments, resulting in a total of 135 individuals. 

Each individual was planted alone in a pot of 4.5 l, filled with soil from the Seine estuary’s high 

marshes, homogenised through a 5 mm sieve. Prior to the arrival of the plants, the pots have been 

undergoing the cyclical inundation treatments for four weeks, to accommodate the plants in already 

stable conditions. The plants were then grown in constrained conditions for ~11 weeks, at a stable 

temperature of 18 ±2 C°, and an automated lighting cycle of 16 hours. The duration of the expe-

riment was limited to 11 weeks to evaluate the effect of the constraints on young seedlings, at the 

beginning of the growth period. This duration also corresponds to the time needed for each species 

to reach its growth plateau, where some leaves had reached the end of their lifespan and were re-

placed by newer ones.

Before and during the growth period, we monitored the salinities of the water treatments with 
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FIGURE 4B.1 : Illustration of the experimental setup of controlled salinity and inundation. The inundated treat-
ments were each fitted with a 450 l water tank, while the non-inundated treatments were watered weekly by hand. 
Per treatment, the disposition of the 15 pots was randomized to mitigate potential border effects.
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a portable, electric conductivity meter, to ensure stable conditions over the 11-week growth period. 

Potential algae development in the water tanks was monitored through spectroscopy at wavelengths 

of 460 nm and 680 nm, corresponding to the light absorption peaks of chlorophyll A and B. There 

were no significant changes in light absorption over the course of the experiment.

3.3. Non-destructive growth monitoring

To avoid destroying plants, each individual plant was photographed sideways from four angles once 

a week. The pots had been marked in advance, to ensure consistent photographs from the same 

angles. Those photographs were analysed using RStudio (RStudio Team 2020), Python (Python 

Software Foundation 2021) and OpenCV (Bradski 2000; OpenCV Python Project 2024), to au-

tomatically extract the plant’s leaf area. The four values obtained per individual were averaged, to 

account for an asymmetrical distribution of the aboveground biomass.

The leaf area collected over time was used to model the growth rates of the plants per treatment. 

For each of the three species, a generalised least squares (GLS; Aitken, 1936) model was fitted, 

because they allow correlation between the regression residuals and heteroskedasticity within them. 

We fitted the models using the log-transformed photographed leaf area as the response variable and 

inundation time, salinity and the log-transformed age of the plants as predictor variables, as well as 

their pairwise interactions. Inundation levels were expressed as the percentage of time each treat-

ment was subjected to tidal inundations, and the salinity levels were expressed in g.L-1. To account 

for the repeated measures on the individuals, the models included an autocorrelation – moving 

average correlation structure of respective orders p=1 and q=1. Within this structure, the age of the 

plants was used as the time covariate, and the identifier of each plant individual as the grouping va-

riable. Finally, to account for the increasing spread between individual growth curves over time, the 

variance was weighted using a power structure with the age of the plants as time covariate, and the 

treatment identifier as grouping variable. The significance of the predictor variables, the correlation 

structure and the variance structure were tested using the Akaike Indicator Criterion (AIC), and 

the normalised residuals of each final model were inspected to ensure goodness of fit. All models 

were constructed in R (R-Core-Team 2022) using the nlme package (Pinheiro et al. 2019).

3.4. Destructive trait sampling

At the end of the growth period in constrained conditions, a Soil Plant Analysis Development 

(SPAD) chlorophyll meter from Minolta (model SPAD-502Plus) was used on 10 leaves (when 

available) on each plant, to quantify the leaves’ chlorophyll content. Finally, the plants were har-

vested, for a final destructive assessment of Leaf Dry Matter Content (LDMC), leaf C and N 
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content, root C and N content, aboveground dry biomass and belowground dry biomass. Plants that 

died prior to the final sampling were not included, as senescence implies resource re-allocation that 

could potentially dilute the living plants’ trait values.

To determine the functional space each species would occupy within each treatment, the des-

tructively acquired trait values were projected in a three-dimensional space using principal compo-

nents analysis (PCA). Most of the trait variables converged into two major axes reflecting resource 

allocation strategies, that were rotated using a Varimax transformation (Kaiser 1958) to correspond 

to the x- and y-axes of the PCA’s projection space. In this projected trait space, we calculated the 

following indices for each species, each treatment, and each species-treatment combination:

• Functional richness FRic (Villéger et al. 2008), defined as the convex hull volume of the consi-

dered points in trait space. Functional richness was computed for each species i across and within 

treatments n (respectively noted FRici and FRici|n), as well as for each treatment across the three 

species (FRicn). Finally, we calculated the total functional richness across species and treatments 

(FRictot). 

• Functional overlap FOv, defined as the intersection volume between two convex hulls; we com-

puted the overlap for each pairwise combination of species i and j (i ∩ j) within each treatment 

n (FOvi∩j|n), as well as the overlap of the three species’ convex hulls where applicable (FOvi∩j∩k|n). 

• Functional dispersion FDis (Laliberté & Legendre 2010), defined as the mean distance in trait 

space between individual observations in and the group centroid c. Functional dispersion was 

computed for each species i across treatments (FDisi), for each treatment n across species (FDisn) 

and for each species within each treatment (FDisi|n). We also calculated the total functional dis-

persion across all species and treatments (FDistot).

To investigate the impact of salinity and inundation on functional traits related to resource al-

location strategies, the coordinates of the species within the two-dimensional trait space were pro-

jected onto the x- and y-axes corresponding to those strategies, and scaled to take values between 0 

and 100. A linear model was fitted for each strategy, using inundation frequency, salinity, and their 

interactions as explanatory variables.

Finally, to further our understanding of database limitations, we compared our acquired trait 

values to the species mean values and their standard deviation in the TRY database (Kattge et al. 

2020).

All calculations were carried out using R (R-Core-Team 2022) and the tidyverse (Wickham et al. 

2019), ade4 (Dray & Dufour 2007), geometry (Habel et al. 2023) and vegan (Oksanen et al. 2022) 

packages.
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4. Results

4.1. Growth monitoring

During the experiment, multiple individual plants have died, especially in the most constraining 

treatments. For instance, all five individuals of the three species have died in the treatment I2-S15. 

Unexpectedly, three individuals of F. arundinacea perished in treatment I0-S0.

The non-destructive growth monitoring of the 135 plants resulted in a total of 4480 photographs 

over the course of ~11 weeks (Figure 4B.2). Since four photographs were taken of each individual 

every time to calculate the average leaf area, this results in 1120 leaf area values which were used 

in a GLS for each species (Table 4B.1). The three species displayed different base growth rates and 

varying responses to inundation frequency and salinity. The log-log relationship between the res-

ponse variable ‘leaf area’ and the predictor ‘duration’ makes for an uneasy interpretation. For every 

X% increase in ‘duration’, ‘leaf area’ will increase by 100 × [(1.X)α - 1]%, where α is the coefficient 

associated to ‘duration’. For example, a 10% increase in ‘duration’ results in a (1.10)1.74 = 100 × (1.18-

1) = 18% increase in A. geniculatus’ leaf area. The coefficients of all remaining (non-transformed) 

explanatory variables are simply exponentiated, to reverse the log-transformation of the response 

variable.

Alopecurus geniculatus presented the highest relative (because of the log-log regression) growth 

rate while undisturbed, followed by F. arundinacea and H. lanatus. All species benefitted from a 

higher intercept with increasing inundation frequency, and higher salinity as well. Those initial be-

nefits were however mitigated by negative interactions between explanatory variables; the leaf area 

of all species was significantly reduced by the joint increase of inundation frequency and salinity, 

H. lanatus the most and F. arundinacea the least. The latter was also not negatively impacted by the 

effect of inundation over time while the other two species were slightly affected by it. The effect of 

TABLE 4B.1 : Regression coefficients of the GLS models for each species, using the photographed leaf area as the 
response variable, and the experimental parameters as explaining variables.
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salinity over time was significant for the three species, and of comparable impact between them.

4.2. Trait space

The final sampling of the surviving plants was destructive, and yielded trait values related to re-

source allocation (Table 4B.2). After standardisation, the entire trait dataset was analysed using 

PCA, resulting in two major, perpendicular axes of trait correlations: leaf N, chlorophyll content, 

root C and root N formed an axis corresponding to acquisitive resource allocation strategies, while 

LDMC, leaf C and negative SLA formed an axis corresponding to conservative strategies. Those 

two perpendicular axes were rotated onto the x- and y-axes of the projection plane using a Varimax 

transformation, to allow for a more convenient interpretation and projection of the point coordi-

nates onto those strategy-axes. Those rotated axes explained respectively 24.1% and 18.7% of the 

dataset’s total variance (Figure 4B.3). 

In the two-dimensional trait space, we calculated functional diversity indices. Across all species 

and treatments, we found a total functional diversity (surface) of FRictot = 35.4 surface units. Out of 

this total functional area, the three studied species covered the following spaces: FRicAg = 22 (62.1% 
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of total trait area), FRicFa = 21.4 (60.5% of total trait area) and FRicHl = 19.5 (55.2% of total trait 

area). The area shared between the three species equals FOvAg∩Fa∩Hl|tot = 8.4 surface units, represen-

ting 23.7% of total trait space overlap. Total functional dispersion amounted to FDistot = 1.97, and 

the species related functional dispersion values were FDisAg = 1.78, FDisFa = 2 and FDisHl = 1.87. 

Comparing treatments, I1-S7.5 reached the highest functional richness FRicI1-S1 = 13.9, and I1-

S15 the lowest, with FRicI1-S15 = 1.31 being ten times smaller. The latter can in part be explained by 
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FIGURE 4B.3 : Varimax transformed PCA on the trait values acquired destructively from the surviving plants after 
a growth period of ~11 weeks. The functional traits merged into strategy axes, aligned on the x- and y-axes thanks 
to the Varimax transformation. Each facet highlights the two-dimensional functional space filled by the replicates of 
each species (coloured accordingly), and across species (grey). The coloured, diamond-shaped points are the species’ 
area centroids, and the grey star-shape represents the overall centroid of the facet’s treatment. As there were no sur-
vivors in treatment I2-S15, the space on the figure was used to detail the traits that underly the three synthetic vectors 
of conservation, acquisition and biomass.
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the absence of H. lanatus; all replicates of this species died during the experiment. The treatment I1-

S15 also yielded the lowest functional dispersion with FDisI1-S15 = 0.67, while all other treatments 

display functional dispersion values between 1.1 and 1.7.

Functional overlap between species pairs varied greatly across treatments. On average, A. genicu-

latus and F. arundinacea shared the highest proportion of trait space, with FOvAg∩Fa|mean = 2.8 ± 4.6% 

of the total area per treatment. The average overlap between A. geniculatus and H. lanatus was simi-

lar, with FOvAg∩Hl|mean = 2.2 ± 2.2% of the covered trait area, while the species pair F. arundinacea – H. 

lanatus presented the lowest average overlap with FOvFa∩Hl|mean = 1.7 ± 3.7%. The most constraining 

treatments yielded the highest overlap proportions between species: in treatment I1-S15, we cal-

culated an overlap between A. geniculatus and F. arundinacea of FOvAg∩Fa|I1-S15 = 6.7% of the covered 

trait space. In treatment I2-S7.5, the functional spaces of the three species presented an overlap of 

FOvAg∩Fa∩Hl|I2-S7.5 = 4.3%, and pairwise overlap values of FOvAg∩Fa|I2-S7.5 = 11.6%, FOvAg∩Hl|I2-S7.5 = 6.2% 

and FOvFa∩Hl|I2-S7.5 = 11.6%.

4.3. Strategies

To assess the relative shifts in resource allocation strategies, we projected the coordinates of every 

individual onto the strategy axes and performed a linear regression on those projected coordinates 
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FIGURE 4B.4 : Regression coefficients (p < 0.05) of the two strategies formed by the trait-variables in the Varimax 
transformed PCA. Each datapoint in the two-dimensional trait space was projected onto each strategy-axis, and a 
linear model was constructed for each species, using their standardised coordinates (from 0 to 100) along those axes 
as response variable. Inundation frequency (in % of inundation time) salinity (in g.L-1), and their interaction were used 
as predictor variables.
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(significance level α = 0.05). Acquisitive strategies were significantly reduced by increasing inunda-

tion frequency in all species (A. geniculatus: -0.72 ±0.17; F. arundinacea: -0.45 ±0.2; H. lanatus: -0.53 

±0.13). Festuca arundinacea appeared to shift towards a more acquisitive resource allocation strategy 

with increasing salinity (1.73 ±0.68), while the two other species reacted to the joint increase of 

inundation frequency and salinity, which counteracted the decreasing acquisition (A. geniculatus: 

0.13 ±0.02; H. lanatus: 0.13 ±0.02). The conservative resource allocation strategy was not negatively 

correlated to the acquisitive strategy as expected; the only significant effect was a reduction in 

conservation strategy of A. geniculatus (-1.9 ±0.7) and H. lanatus (-2.6 ±0.8) with increasing salinity 

(Figure 4B.4, and Annexe 7, p. 225 for the complete model output).

4.4. Intraspecific trait values compared to mean values from da-
tasets

With the exception of leaf C content, leaf trait values were very variable. LDMC values ranged 

from 182.9 mg.g-1 to 555.3 mg.g-1 in A. geniculatus individuals (mean ±sd: 283.5 ±75.9 mg.g-1), 

from 153.1 mg.g-1 to 363.5 mg.g-1 in F. arundinacea individuals (mean ±sd: 251.7 ±54.6 mg.g-1) and 

from 184.9 mg.g-1 to 472.0 mg.g-1 in H. lanatus individuals (mean ±sd: 289.6 ±56.7 mg.g-1). SLA 
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TRY (black, vertical line) and its standard variation (coloured area around the mean value). Unfortunately, there were 
no leaf C and leaf C/N values available for A. geniculatus in the TRY-database.
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exhibited similar ranges of variation, with values ranging from 155.8 m².kg-1 to 424.8 m².kg-1 in 

A. geniculatus (mean ±sd: 277.9 ±66.3 m².kg-1), from 105.6 m².kg-1 to 319.8 m².kg-1 in F. arundina-

cea (mean ±sd: 196.8 ±60.5 m².kg-1), and from 196.0 m².kg-1 to 468.5 m².kg-1 in H. lanatus (mean 

±sd: 289.5 ±60.2 m².kg-1). Leaf chlorophyll content was also highly variable, with ranges from 33.6 

to 59.8 SPAD units in A. geniculatus, from 28.9 to 55.7 SPAD units in F. arundinacea and from 17.2 

to 48.4 SPAD units in H. lanatus. Leaf N content ranged from 0.6% to 4.7% across species. While 

root C content was comparatively stable with values ranging from 28.9% to 46.9% across species, 

root N content was also very variable, ranging from 0.5% to 2.2%.

The comparison of our acquired trait data to the species’ mean values in the TRY database 

highlighted important differences. In strongly constrained conditions, most acquired trait values 

exceeded the mean values’ standard deviation by up to ~150% (Figure 4B.5).

5. Discussion

5.1. Differences in growth and response to stress gradients 
between species

The non-destructive monitoring of the plants’ growth has revealed the overall compound effect 

of salinity and inundation frequency, where the significant interaction between those two stress 

gradients has a negative impact on all the species’ growth. A similar interaction exists between the 

stress gradients and time: all species were negatively impacted by the effect of salinity over time, 

possibly resulting from an accumulation of NaCl-ions in the soil and/or plant tissues, until reaching 

a tipping point of tolerance. In an in situ mesocosm experiment, Li & Pennings (2019) documented 

a significant divergence of community composition with increasing salinity exposure duration. The 

two species A. geniculatus and H. lanatus were also affected by the effect of inundation over time. 

Similar to the interaction between salinity and time, inundation might exert a cumulative stress on 

the plants through nutrient leaching of the soils, which has been found to cause substantial shifts 

in ITV (Siefert & Ritchie 2016), or through nutrient assimilation inhibition (Bradley & Morris 

1991). Outside of the temporal effect of inundation and salinity, we might also witness different 

tolerances to environmental stress over the life cycle of the plants (Falster et al. 2018). Overall, these 

particular results of our microcosm experiment are in line with the general knowledge of salt marsh 

communities: higher salinity entails a lower productivity as community composition shifts towards 

low-richness and salt-tolerant assemblages (Pennings et al. 2005).
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5.2. Trait correlation falls within the leaf economic spectrum

The projection of destructively acquired trait variables with the help of PCA has revealed a signifi-

cant trait correlation, resulting in two major axes: leaf and root N content, and chlorophyll content 

correlated to form the acquisition axis of the plant economic spectrum, while LDMC, LMA and 

leaf C content formed the conservation axis. This result adds to the huge and ever-growing body 

of literature describing correlations between these particular sets of traits. Interestingly, those two 

axes were not negatively correlated, but independent from each other, going against the universally 

admitted complementarity of those strategies (Wright et al. 2004). The regression performed on 

coordinates along the PCA’s strategy axes further described the decoupling of the two resource 

investment strategies. As acquisition significantly decreases in all three species as a consequence of 

increasing inundation, resource conservation does not increase. In a similar fashion, salinity entails 

a decrease of resource conservation in A. geniculatus and H. lanatus, which is not accompanied by an 

increase in resource acquisition. One possible interpretation would be that we might observe a re-

duction in plant’s metabolic rate in harsh environmental conditions, without observing an increase 

in resource conservation. On the other hand, the high ITV of each species might contribute to the 

decoupling of those two strategies, which aligns with recent findings highlighting the context-de-

pendent relationship between leaf traits and resource use strategies (Funk & Cornwell 2013; Muir 

et al. 2017; Anderegg et al. 2018). Some studies have shown an above- and below-ground decou-

pling of traits associated with the acquisition and conservation strategies (Carmona et al. 2021a; 

Weigelt et al. 2021; Weemstra et al. 2022). The results of our study might also be limited by the 

small number of root traits; capturing the potential covariation of a higher trait diversity could pro-

vide further arguments to explain the independence of the acquisition and conservation strategies 

observed here.

5.3. Harsh conditions reduce functional richness and increase 
functional overlap

In the two-dimensional trait space of the inundation and salinity treatments, we found impor-

tant differences in functional richness within and between species. On their own, inundation and 

salinity did not have an important effect on between-species functional richness. The treatment 

I1-S7.5, featuring intermediate inundation frequency and salinity, displayed the highest functional 

richness, while the most constraining treatments featured low overall functional richness, and the 

highest proportion of functional space overlap. We interpret this as cases of environmental filtering, 

where the viable sets of functional trait values is reduced by the abiotic constraints (Grime 1979; 

Keddy 1992; Díaz et al. 1998). The higher proportion of trait space overlap hints at a possible in-
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crease in interspecific interaction intensity: according to the stress gradient hypothesis (Bertness & 

Callaway 1994), this may result in either competition or facilitation, depending on the set of species 

and environmental constraints (Keddy 2001). In the case of salt marshes, many studies have shown 

the competition – facilitation gradients to be in line with the stress gradient hypothesis (Tanner et 

al. 2022).

5.4. Implications for higher-level processes

Ecosystem functioning is strongly associated with the dominant plant traits. The exclusion of biotic 

interactions in our experimental design lends itself to speculation about community-level impli-

cations. For instance, the observed overlap in trait space under strong abiotic constraint may lead 

to interesting outcomes with respect to the principle of limiting similarity (MacArthur & Levins 

1967). This principle states that co-occurring species tend to be functionally dissimilar to one ano-

ther, so environmental filtering selecting a narrow set of trait values is expected to lead to biotic 

interactions, with the potential exclusion of trait combinations unfit to compete. On the other 

hand, a study by Jung et al. (2010) has shown that ITV can promote species coexistence, by allowing 

them to pass through abiotic and biotic filters. An previous in situ study by the authors described 

decreasing taxonomic richness in salt marsh plant communities with increasing stress, and com-

munity-weighted mean trait values revealing an environmental filtering of traits associated with 

stress-tolerance and nutrient conservation. These abrupt changes in community composition along 

short gradients result in zonation patterns characteristic of salt marshes (Pennings et al. 2005), with 

the selection of specialist species towards the constrained end of the stress gradient. As our studied 

species were mostly mesophilic, we expect specialist species to display different directions and in-

tensities of ITV along the stress gradients of inundation and salinity. 

The relationship between ITV and community composition remains yet to be described in detail. 

Two competing hypotheses have been proposed: the “niche packing” hypothesis (Violle et al. 2012) 

states that high diversity is associated with low ITV, as strong competition selects small niches. In 

opposition to that, the “individual variation” hypothesis states that high diversity is the consequence 

of high ITV, allowing species with important plasticity to fill a vacant functional space (Clark et al. 

2010).

5.5. Functional traits in constrained conditions exceed the va-
lues from databases

Our results underline the important ITV of the studied species across the treatments of inundation 

frequency and salinity. SLA and LDMC may vary by up to 300%, leaf N content by 580% and root 
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N content by up to 380%. Those intraspecific variations were of similar proportion for the three 

species, which aligns with findings from Siefert et al. (2015), who showed that ITV is consistent-

ly high in traits associated with leaf economics. Previous studies have also shown that mean trait 

values retrieved from databases decrease in accuracy with decreasing spatial scale; trait values ag-

gregated across a given habitat are closer to database mean trait values than trait values aggregated 

at the community-level (Albert et al. 2012; Cordlandwehr et al. 2013). Cordlandwehr et al. (2013) 

highlight that under the assumption that CWM-trait values reflect environmental gradients, high 

ITV may lead to the underestimation of community trait response to these gradients. This, in turn, 

may lead to the skewed estimation of so-called “effect traits”, that impact ecosystem properties, 

and therefore other “response traits” (Lavorel & Garnier 2002). In the current context of climate 

change, describing those potential feedback loops may help plant ecologists to anticipate changes at 

the various ecological scales. This assessment highlights the need for further information provided 

in online data repositories, as incorporating ITV in predictive studies has proven to be a worthwhile 

effort (Westerband et al. 2021).

6. Conclusion

Our study in controlled conditions has highlighted the importance of ITV along the environmental 

stress gradients of inundation frequency and salinity. While we did also observe trait correlations 

akin to the strategy axes of the plant economics spectrum, they did not prove to be complementary 

as expected. Regardless, the three studied species presented important shifts along those strategy 

axes, with inundation being significantly associated with a reduction in trait values related to the 

resource acquisition strategy. On the other hand, salinity induced a reduction in trait values asso-

ciated with the resource conservation strategy in two of the three species. In addition to a strong 

compound effect of both inundation frequency and salinity, we found that harsh conditions reduced 

the functional richness of each species (representing the species’ niche breadth in these conditions), 

and increased functional overlap between species. This illustrates a form of environmental selection, 

as the set of viable traits is reduced by the strong constraints. At the community-level, the “limiting 

similarity” principle would imply increased biotic interactions resulting in competition or facilita-

tion. Finally, the measured trait values of the individuals from the most constrained treatments fre-

quently exceeded the standard deviation around the mean values from the TRY-database. Further 

efforts are critical to fill in our knowledge gaps about the importance of ITV at different ecological 

scales…and to fill the popular trait repositories with more data acquired in adverse environmental 
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conditions.
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Les enjeux actuels et futurs autour des marais de l'estuaire de la Seine reflètent la complexité de ces écosystèmes.

(Photo : Maison de l'Estuaire)

SYNTHÈSE, DISCUSSION 
ET PERSPECTIVES



“His ignorance was as remarkable as his knowledge.”

- Sir Arthur Conan Doyle, 'A Study in Scarlet'



1. Préambule

Ce travail de thèse avait pour objectif d’identifier et de quantifier les liens qui existent entre les 

facteurs biotiques et abiotiques en contexte estuarien, et d'évaluer leurs effets sur la structuration 

des communautés végétales estuariennes à la limite entre milieux d’eau douce et d’eau salée. Les 

hypothèses de travail qui ont guidé cette ambition étaient donc axées autour de la modification des 

gradients de contraintes estuariennes, à travers les effets de la restriction tidale et du changement 

climatique.

Pour répondre aux hypothèses de travail, nous avons sélectionné trois secteurs d’étude aux condi-

tions hydrodynamiques contrastées dans l’estuaire de la Seine, pour y collecter des données sur les 

paramètres physico-chimiques des sols et des communautés de végétation. La description ponc-

tuelle des sols au début de ce projet en 2020 a été complétée par un suivi des potentialités fonction-

nelles des sols de surface durant trois années, ainsi que d’inventaires botaniques au cours de la même 

période. Les données de ces inventaires ont été couplées avec des données de traits fonctionnels 

issus de bases de données publiques, pour répondre aux hypothèses portant sur les stratégies de vie 

des communautés végétales estuariennes. En parallèle de ces observations, nous avons mené deux 

expériences sur la réponse de la végétation à la modification des gradients environnementaux : 

• In situ, une transplantation réciproque de communautés de végétation le long des gradients 

d’inondation et de salinité a permis d’évaluer leur réponse à ces changements en termes de com-

position de communautés et de traits fonctionnels des communautés ;

• Ex situ, un dispositif expérimental de conditions contrôlées d’inondation et de salinité a permis 

d’évaluer l’effet conjugué de ces deux contraintes, et la réponse des individus de trois espèces 

prairiales en termes de production de biomasse et de stratégies d’allocation de ressources.

Cette partie du manuscrit propose alors une synthèse des résultats obtenus, de les discuter, et de 

les mettre en perspective.
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2. La restriction tidale

2.1. Paramètres abiotiques et assemblages de végétation

Les marais estuariens connectés au régime tidal de l’estuaire présentent une séquence d’assemblages 

de la végétation typique, retrouvée dans la plupart des estuaires tempérés, et fortement liée aux 

contraintes d’inondation et de salinité (Chapman 1974; Day et al. 2012). A l’aide d’inventaires de 

la végétation de l’estuaire de la Seine et de la caractérisation physico-chimique des sols sur lesquels 

elle s’établit, nous avons pu mettre en évidence une sélection similaire par la contrainte abiotique qui 

contribue fortement (~66%) à la structuration des communautés le long des gradients d’inondation 

et de salinité (Figure 1.4, p. 75). Le secteur d’étude connecté (la crique à Connard) présente un 

fonctionnement hydrique typique d’un marais estuarien oligohalin, et la végétation qui s’exprime le 

long des gradients de contrainte suit de très près la distribution théorique : des espèces sélectionnées 

par la contrainte oligohaline dans les bas marais (ici, Bolboschoenus maritimus et Tripolium panno-

nicum), qui est progressivement remplacée par des espèces compétitrices au fur et à mesure que la 

contrainte environnementale se lève. En revanche, la restriction tidale des deux secteurs endigués 

(le secteur de la Vanne B et le secteur de la crique à Tignol) était à l’origine de deux types de fonc-

tionnement distincts :

• Le secteur de la Vanne B s’est avéré présenter des contraintes physico-chimiques atténuées com-

paré au secteur connecté de la rive sud. La végétation répond en conséquence, avec une distri-

bution d’assemblages le long du gradient topographique qui, comparée à celle des assemblages 

connectés au régime hydrique de l’estuaire, est décalée dans l’espace en conditions de restriction 

tidale (Figure 1.4, p. 75); autrement dit, à une même distance du fleuve, la végétation endiguée 

présente une composition en espèces que l’on retrouverait plus loin sur le secteur non-endigué. 

• Le secteur de la crique à Tignol réunit des conditions hydriques locales qui changent la nature 

de la contrainte environnementale. La résurgence d’eau douce depuis la nappe de l’aquifère ka-

rstique (Soueid-Ahmed et al. 2017) dilue la contrainte liée au sel, et provoque des situations de 

rétention d’eau douce sur les niveaux topographiques bas du site. Cette propriété impacte les 

paramètres édaphiques, et à travers eux, les assemblages de végétation. Dans ce cas, la restriction 

tidale n’atténue pas les contraintes abiotiques d’origine estuarienne, mais les transforme pour 

donner lieu à un système au fonctionnement drastiquement différent.

Nous pouvons donc valider les deux hypothèses du premier chapitre. Premièrement, nous 

avons effectivement observé des gradients environnementaux tronqués derrière la digue respon-

sable de la restriction tidale, mais uniquement sur l’un des deux secteurs d’étude (Vanne B) ; le 
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secteur de la crique à Tignol présente des conditions hydriques locales particulières, accentuées 

par la restriction tidale. Cette particularité contribue à la validation de la deuxième hypothèse : 

les assemblages de végétation sont fortement guidées par les paramètres physico-chimiques de 

leur environnement. L’altération de ces paramètres aura donc un impact tout aussi important 

sur les communautés végétales. 

Au vu de ce constat, le terme de restriction tidale (anglais : tidal restriction) mérite d’être nuancé. 

Il a été popularisé dans la communauté scientifique anglophone par Roman et al. (1984), mais n’est 

pas courant en français. Le terme regroupe toutes les structures pouvant altérer les mouvements 

d’eau liés aux marées, et qui appartiennent généralement aux trois grands groupes suivants (U.S. 

Environmental Protection Agency 2020) :

• Structures construites pour empêcher certains mouvements d’eau, telles que digues et barrages ;

• Structures pour déplacer ou drainer l’eau, comprenant fossés, déversoirs, écluses et vannes d’eau ;

• Structures de transport, telles que ponts, ponceaux et chaussées.

La nature des structures et leurs dimensions forment alors un gradient de perméabilité aux 

mouvements d’eau, avec des conséquences sur les écosystèmes adjacents très différents. Il est égale-

ment important de noter que les effets de la restriction tidale diffèrent non seulement dans l’espace, 

mais aussi dans le temps. Dans la RNN de l’estuaire de la Seine, les infrastructures de fossés et de 

FIGURE IV.1 : Vanne d'eau dans la RNN de l'estuaire de la Seine, servant à gérer les mouvements d'eau au cours de 
l'année (Photo : Maison de l'Estuaire).
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vannes d’eau (Figure IV.1) sont utilisées pour restreindre fortement les mouvements d’eau durant 

l’hiver pour favoriser les inondations par les eaux de précipitations et de ruissellement, alors qu’en 

été les mouvements d’eau sont encouragés pour le drainage des surfaces et les activités agricoles. 

Idéalement, toute description de systèmes subissant une restriction tidale devrait donc être accom-

pagnée des propriétés relatives aux mouvements d’eau dans l’espace et dans le temps, afin de quan-

tifier l’écart des conditions causées par la restriction par rapport à des conditions de non-restriction 

comparables. 

2.2. Stratégies de vie de la végétation

L’utilisation de traits fonctionnels issus des bases de données TRY et GRooT (Kattge et al. 2020; 

Guerrero-Ramírez et al. 2021) pour décrire la structuration des communautés de végétation inven-

toriées a révélé une coordination de traits intéressante (Figure 2.1, p. 93), puisqu’elle correspond 

aux deux grands axes donnés par l’espace économique des plantes : retour sur investissement de res-

sources rapides – retour sur investissement lent, qui sont le résultat d’une corrélation de traits fonc-

tionnels sélectionnés par la contrainte abiotique ou la compétition (Reich 2014; Díaz et al. 2016). 

En fonction de la nature de la contrainte, la sélection par l’environnement de différentes combinai-

sons de traits se résume par les stratégies de vie des plantes ; nous avons incorporé les stratégies de 

vie CSR (Grime 1974) dans nos analyses, pour différencier les communautés sélectionnées par le 

stress, limitant leur production de biomasse (stratégie S), celles sélectionnées par la perturbation, 

qui détruit la biomasse produite (stratégie R), et finalement celles qui sont sélectionnées par la com-

pétition biotique (stratégie C). Les données issues de nos inventaires de végétation ont permis de 

réunir ces deux systèmes de stratégies de vie, avec les correspondances globalement attendues : les 

espèces compétitrices des sites de topographie haute présentent des traits plutôt associés à l’acqui-

sition rapide de ressources. À l’opposée de la stratégie C se retrouvent les valeurs de traits associées 

à une acquisition lente des ressources, indiquant une contrainte environnementales plus forte ; cette 

opposition de stratégies fait écho au gradient de sélection biotique – abiotique retrouvé le long des 

gradients de marais estuariens (Engels & Jensen 2010).

Le lien géométrique entre les extrémités du triangle de Grime nous a permis de retrouver les 

gradients de stress CS et de perturbation CR dans nos données, et de leur assigner des facteurs 

explicatifs. Après régression, il s’est avéré que le stress environnemental était principalement lié 

au gradient topographique ; les communautés de végétation des sites bas sont exposées à un stress 

environnemental plus intense/plus fréquent que les communautés des sites de topographie haute, 

entrainant une sélection d’espèces stress-tolérantes. Curieusement, la restriction tidale ne semble 

pas avoir d’effet sur la tolérance au stress de la végétation ; la sélection de la stratégie stress-tolérante 
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dans les communautés de végétation des trois secteurs d’étude ne se différencie pas par la présence 

ou l’absence d’une digue. Nos résultats précédents ont pourtant mis en évidence l’effet d’atténuation 

que la restriction tidale peut provoquer, ou encore la rétention d’eau douce de résurgence.

La perturbation sensu Grime a été rattachée principalement au type de gestion agricole (Table 

2.1, p. 94); le pâturage par les bovins provoque une perturbation plus forte que la fauche, et la 

fauche avec pâturage de regain a un effet intermédiaire. La perturbation associée à la présence des 

bovins provient non seulement de la pression de pâturage, mais aussi du piétinement, qui détruit 

une portion de la végétation et met le sol à nu ; l’effet du piétinement est exacerbé par l’humidité 

du sol sur les sites de topographie basse, qui se déstructure plus facilement (van Klink et al. 2015; 

Elschot et al. 2023). Ceci renforce à son tour l’effet des inondations en réduisant la résistance mé-

canique du milieu, et en générant de l’hétérogénéité spatiale avec des cuvettes d’eau qui persistent 

en dehors des périodes d’inondation (Chen et al. 2021). Une étude à long terme, menée par Chen 

et al. (2021), a comparé sept types d’exploitation de marais salés et leurs effets respectifs sur la vé-

gétation pendant 48 ans. Les types d’exploitation incluaient diverses combinaisons de pâturage et 

de fauche, tous comparés à des marais qui ont subi une déprise agricole. Leurs résultats soulignent 

les trajectoires successionnelles différentes des communautés végétales sous les régimes agricoles, 

qui divergent toutes de leur état initial ; l’exception est la végétation pâturée, qui présentait une suc-

cession cyclique. Les terres abandonnées tendaient vers une homogénéisation des communautés de 

végétation, et la plus forte réduction de richesse spécifique observée durant cette expérience.

À l’issue de cette portion de l’étude, nous pouvons partiellement valider nos hypothèses de 

travail qui lui étaient associées. Il était effectivement possible de retrouver les stratégies du sys-

tème CSR et les stratégies rapide – lent de l’espace économique des plantes dans les commu-

nautés des marais oligohalins de l’estuaire de la Seine. Le niveau topographique et le pâturage 

ont été identifiés comme les deux plus fortes contraintes environnementales, sélectionnant des 

traits fonctionnels associés à un investissement lent des ressources ; cette hypothèse est donc 

également validée. Cependant, la restriction tidale n’est pas apparue comme un facteur structu-

rant des stratégies de vie de la végétation inventoriée sur les secteurs d’étude ; cette hypothèse 

est donc rejetée, impliquant un potentiel découplage entre l’effet de la restriction tidale sur la 

composition taxonomique de la végétation, et sa « composition fonctionnelle ».
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3. Le changement climatique

D’ici 2100, le niveau marin global moyen est prévu d’augmenter de 0,43 à 1 m (Oppenheimer et 

al. 2019). Dans ce cadre, jusqu’à 90 % des zones humides côtières risquent d’être perdues d’ici 2100 

(Blankespoor et al. 2014; Crosby et al. 2016; Spencer et al. 2016), la vitesse d’augmentation du ni-

veau marin étant trop élevée pour permettre à ces milieux de migrer le long du littoral dynamique 

(Horton et al. 2018; Saintilan et al. 2023). En conjonction avec une possible réduction du débit 

des fleuves à travers une modification de la distribution des précipitations (Saintilan et al. 2019), 

la végétation des marais estuariens sera exposée à des gradients abiotiques progressivement altérés. 

Dans le cas de marais endigués, la reconnexion involontaire par dégradation des infrastructures res-

ponsables de la restriction tidale provoquerait une altération abrupte de l’environnement (Adshead 

et al. 2024). Pour anticiper la réponse de la végétation à la modification des gradients abiotiques 

d’inondation et de salinité, nous avons effectué une expérience de transplantation réciproque de 

communautés végétales au sein de l’estuaire, le long des gradients en question (Figure 3.1, p. 110). 

L’aspect des communautés a été complété par une expérience en conditions contrôlées, dans laquelle 

des individus de trois espèces prairiales ont été exposées à des modalités croisées d’inondation et de 

salinité, dans le but d’évaluer leur performance et leurs stratégies d’allocation de ressources.

3.1. Réponses des communautés

La transplantation réciproque des communautés végétales le long des gradients d’inondation et de 

salinité a mis en évidence leur vitesse de réponse à un changement drastique de conditions abio-

tiques (Figure 3.2, p. 114). Les communautés en provenance du site sujet à la rétention d’eau douce 

(secteur Tignol, niveau topographique bas) ont subi des changements de composition en espèces 

très importants en seulement deux années après la transplantation. De même, les communautés 

transplantées sur ce site ont vu leur composition changer drastiquement sur la même durée. Nous 

en avons conclu que les conditions environnementales de ce site étaient uniques dans la sélection de 

quatre sites, exerçant une pression de sélection sur la végétation qui aboutit à une communauté d’es-

pèces non-viables sur les trois autres sites. Le changement rapide de ces contraintes élimine alors 

très rapidement les espèces non adaptées (en l’espace de 2 ans). Il est probable que ces communau-

tés transplantées, adaptées à de longues inondations d’eau douce, soient éliminées par la contrainte 

saline des sites bas (Engels & Jensen 2010), et par la forte compétition de la végétation mésophile 

des sites hauts (Bertness & Ellison 1987; Pennings et al. 2005). La disparition des espèces non 

adaptées est accompagnée par l’implantation des espèces adaptées s’exprimant dans les monolithes 

transplantés, impliquant soit une colonisation très rapide par la communauté d’accueil, soit la pré-
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sence de ces espèces dans la banque de graines transplantée avec les monolithes. Les inondations 

fréquentes sont également un vecteur de propagation par hydrochorie important pour les espèces 

des marais estuariens (Rand 2000; Baldwin et al. 2010). 

En complément, le fait que trois communautés végétales, sur les quatre retenues pour cette ex-

périence de transplantation, aient peu répondu au changement de contrainte pourrait être un signe 

de résistance de ces communautés. Leur suivi durant les prochaines années permettra de confirmer 

ou d’infirmer ce constat ; les espèces pourraient effectivement faire preuve de plasticité phénoty-

pique (l’une des deux composantes de la variabilité de traits intraspécifique), leur permettant de 

survivre dans un premier temps à de nouvelles contraintes abiotiques et de maintenir la structure de 

la communauté. Dans ce cas, les communautés répondraient potentiellement moins brusquement, 

et le changement de composition s’effectuera progressivement, au fur et à mesure que les espèces 

transplantées succombent à ces nouvelles contraintes durables et/ou à la pression de compétition 

exercée par la végétation avoisinante.

La fréquence de présence des espèces sur les monolithes transplantés au cours du temps permet 

d’apporter des informations supplémentaires à cette hypothèse (Figure 3.3, p. 115). Certaines 

des espèces ont réagi de façon « binaire » à la modification de contraintes ; une présence sur tous 

les monolithes est devenue une absence totale, ou vice-versa. C’est notamment le cas de la réponse 

de Bolboschoenus maritimus à la modification des conditions d’inondation : la diminution de la fré-

quence d’inondation seule l’a fait disparaitre, et les conditions inverses lui ont permis de s’exprimer. 

Dans cette même modalité, une dynamique inverse a été observée pour Holcus lanatus, une espèce 

prairiale plus compétitrice que B. maritimus, indiquant une potentielle compétition entre ces es-

pèces. Des réponses plus atténuées, avec un potentiel de progression futur, ont été observées pour 

Eleocharis palustris, affichant un déclin de près de 50 % de sa fréquence initiale en cas de levée de la 

contrainte d’inondation, alors que la modalité réciproque l’a fait passer de 0 à 100 % de présence. 

À l’opposée de E. palustris, l’espèce Potentilla anserina a réagi plutôt positivement à la réduction 

d’inondations, et très négativement à son augmentation. Par ailleurs, E. palustris a répondu for-

tement au changement de salinité ; la réduction de la contrainte de salinité l’a fait disparaître des 

monolithes transplantés, alors que son augmentation l’a fait apparaître.

À travers cette expérience de transplantation, nous pouvons partiellement valider les hy-

pothèses de travail associées à la réponse des communautés végétales à une modification des 

contraintes d’inondation et de salinité. Les espèces spécialistes des marais de basse topogra-

phie sont très sensibles à un changement des conditions environnementales, et la pression de 

compétition exercée par les espèces des marais de topographie haute semble contribuer à cette 

réponse. Réciproquement, les espèces généralistes ont en partie succombé à une augmentation 
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des contraintes d’inondation et de salinité. Pour autant, ces observations sont préliminaires, 

avec seulement deux années qui se sont écoulées entre la transplantation et l’inventaire de vé-

gétation présenté ici. La réponse très rapide d’une seule communauté, et l’absence de réponse 

importante pour les trois restantes indique une potentielle résistance des communautés à un 

changement de conditions abiotiques ; peut-être est-elle liée à la plasticité phénotypique des 

espèces composant ces communautés ?

Par leurs sensibilités aux changements de conditions, Bolboschoenus maritimus et Elecocharis pa-

lustris pourraient potentiellement servir d’espèces sentinelles de la modification de la salinité du 

sol ; un changement significatif de leurs limites de répartition indiquerait alors un changement 

de conditions abiotiques. Quant aux espèces avec une réponse plus graduelle au changement de 

contraintes, il pourrait s’agir de plantes avec une plasticité phénotypique plus importante, leur 

conférant une résistance (peut-être limitée dans le temps) au changement de conditions abiotiques. 

La prochaine section est consacrée à la discussion de cette problématique.

3.2. Réponses individuelles

3.2.1.	 Variabilité	de	traits	intraspécifique

De nombreuses études portant sur les traits fonctionnels émettent implicitement l’hypothèse que 

la la variabilité de traits intraspécifique (VTI) est négligeable comparée à la variabilité de traits 

entre espèces, ce qui reste débattu (Westerband et al. 2021). C’est aussi la condition nécessaire pour 

l’utilisation des valeurs moyennes de traits issus de bases de données, leur validité dépendant des 

processus et de l’échelle d’organisation du vivant considérés (Cordlandwehr et al. 2013). Or, la VTI 

reste sous-étudiée, et sa contribution à la variation de traits fonctionnels à l’échelle des communau-

tés est également méconnue. Généralement, plus l’échelle spatiale d’une étude est réduite, et plus la 

contribution de la VTI à la variation générale liée aux traits est importante (Albert et al. 2010, 2011; 

Garnier et al. 2016). Mais la quantité de variation est également dépendante des traits considérés 

; par exemple, les travaux de Kazakou et al. (2014) ont permis d’identifier l’ampleur des variations 

de traits intraspécifiques en comparant les mêmes espèces en conditions oligotrophes et eutrophes, 

avec d’importantes disparités selon les traits considérés :

• Des traits à forte variation : surface foliaire, teneurs en carbone, azote et phosphore des feuilles ;

• Des traits à variation moyenne : hauteur végétative de la plante, teneur en matière sèche des 

feuilles et surface foliaire spécifique ;

• Des traits à faible variation : hauteur reproductive, teneur en azote des graines, masse des graines 

et date de floraison.
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Ces résultats restent à généraliser à travers les écosystèmes et les espèces (si une telle chose est 

possible), mais donnent un aperçu de la difficulté d’intégration de la VTI à des échelles d’organisa-

tion supérieures.

À travers des mesures de traits destructifs, l’expérience en conditions contrôlées d’inondation et 

de salinité (Figure 4B.1, p. 143) a permis de quantifier la variabilité de traits intraspécifique pour 

trois espèces des milieux humides estuariens, et d’observer des combinaisons de traits analogues à 

celles obtenues avec les données acquises in situ et les bases de données. La variabilité de traits était 

propre à chaque espèce, en termes d’amplitude et de direction, avec des réponses aux contraintes 

abiotiques différentes ; globalement, l’espèce Festuca arundinacea se distingue des espèces Alopecurus 

geniculatus et Holcus lanatus par une croissance plus lente, et une combinaison de traits fonctionnels 

lui donnant un caractère d’espèce conservatrice en conditions bénignes, là où les deux autres es-

pèces sont plutôt associées à la stratégie acquisitrice (Figure 4B.4, p. 150). La contrainte cumulée 

d’inondation et de salinité a beaucoup plus limité la croissance des individus que chacune de ces 

contraintes seule, indiquant une sorte de synergie ou d’effet amplificateur entre ces deux paramètres.

Nous pouvons donc valider trois de nos hypothèses de travail à l’origine de cette étude : pre-

mièrement, chacune des trois espèces étudiées a fait preuve d’une variabilité de traits, entre in-

dividus d’une même modalité et de modalités différentes. Deuxièmement, les traits fonction-

nels ont convergé pour mettre en évidence des combinaisons de traits s’insérant dans l’espace 

économique des plantes. Pour finir, le suivi de croissance non-destructif par photographie a 

montré l’effet amplifié de la contrainte cumulée d’inondation et de salinité sur la production de 

biomasse des individus.

3.2.2.	 Intégrations	potentielles	à	l'échelle	des	communautés

L’importance relative de la variation intra- et interspécifique dépend à la fois des contraintes abio-

tiques et des contraintes biotiques, qui de plus interagissent et font intervenir différents principes 

écologiques théoriques qu’il reste à démêler. Premièrement, le principe de similarité limitante 

(Mac Arthur & Levins 1967; May 1973) stipule qu’en conditions de fortes contraintes biotiques, la 

coexistence d’espèces est possible uniquement si les niches écologiques occupées sont étroites, pour 

éviter l’exclusion par compétition. Par extension, une contrainte environnementale croissante im-

plique que la variabilité intraspécifique diminue, tandis que la variabilité interspécifique augmente ; 

de très fortes contraintes abiotiques remettraient les contributions respectives des deux types de va-

riabilité au même niveau (Albert et al. 2011). Cela rejoint l’hypothèse du « comblement de niches » 

(anglais : niche packing) ; d’après cette hypothèse, de fortes diversités sont associées avec de faibles 

VTI, puisqu’une forte pression de compétition force les espèces à occuper des niches écologiques 
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très restreintes (Violle et al. 2012). A l’opposé, l’hypothèse de la « variation individuelle » (anglais : 

individual variation) propose qu’une forte diversité est la conséquence d’une forte VTI, permettant 

aux espèces avec une importante plasticité phénotypique de remplir des niches fonctionnelles va-

cantes (Clark et al. 2010).

L’expérience menée en conditions contrôlées d’inondation et de salinité à mis en évidence un 

effet de rétrécissement des niches fonctionnelles, à travers une combinaison de traits fonction-

nels viables plus restreinte en conditions de fortes contraintes (Figure 4B.3, p. 149). Cet espace 

fonctionnel viable est par ailleurs plus ou moins comblé par les espèces étudiées ; en conditions de 

faibles contraintes, la proportion de l’aire fonctionnelle couverte par les espèces est plus faible qu’en 

fortes contraintes, même si les aires fonctionnelles absolues des espèces sont plus importantes en 

faibles contraintes. Ces observations rejoignent donc partiellement la théorie du « comblement de 

niches » : non seulement l’espace fonctionnel total diminue, mais il se remplit de plus en plus. Le 

dispositif expérimental étant conçu de manière à limiter au maximum les interactions entre plantes, 

les éventuelles exclusions par compétition ne sont pas illustrées ici, ni le concept de similarité li-

mitante. Pour autant, les recouvrements des espaces fonctionnels de chaque espèce au sein d’une 

modalité donnent un aperçu de l’intensité des interactions biotiques qui pourraient se produire. La 

proportion du recouvrement augmente avec la contrainte abiotique, et annonce donc de plus fortes 

interactions, dont le sens restera à déterminer.

L’étude de Wilson & Stubbs (2012) a mis en évidence un phénomène de similarité limitante 

dans des marais salés en Nouvelle-Zélande, mais uniquement au sein des communautés végétales 

des hauts marais, qui incluent des espèces buissonnantes dans ces latitudes. Cependant, sur les 

marais plus bas, les auteurs exposent des résultats inverses, c’est-à-dire à une convergence des traits 

fonctionnels étudiés ; ils relient cette observation à la sélection de traits fonctionnels par l’envi-

ronnement, telle qu’elle avait été décrite par Grime (1979). Ils soulignent également qu’au stade 

peu avancé des connaissances actuelles, la sélection de traits fonctionnels mesurés pourrait s’avérer 

inappropriée dans l’étude de la similarité limitante1.

Nous pouvons donc valider la dernière hypothèse de cette partie ; la VTI de chacune des trois 

espèces a diminué avec des contraintes plus importantes, indiquant une convergence de traits et 

donc de stratégies viables en conditions de fortes contraintes.

Dans le sens où la restriction tidale modifie la composition des communautés végétales à tra-

vers la sélection de combinaisons de traits différente, elle peut également causer la variation des 

1 Toutefois, cette même sélection de traits avait permis à ces mêmes auteurs de mettre en évidence l’existence de similarité limitante 
sur des communautés de dunes en Nouvelle-Zélande (Stubbs & Wilson 2004).
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traits fonctionnels des espèces qui la composent. Très peu d’études se sont intéressées explicite-

ment au lien entre la restriction tidale et la VTI ; par exemple, les travaux de Yang et al. (2021) 

ont mis en évidence des allocations de ressources différentes de l’espèce de marais Bolboschoenus 

planiculmis (F. Schmidt) en Corée du Sud. En conditions de restriction tidale, l’espèce investissait 

plus de ressources dans les rhizomes pour favoriser leur persistance, alors qu’en conditions tidales 

non-restreintes, plus d’énergie était allouée à la dispersion des graines et l’extension des rhizomes 

pour la colonisation végétative2. Malgré des populations en déclin, la plasticité phénotypique de 

B. planiculmis a donc permis à l’espèce de persister dans des milieux déconnectés du régime tidal 

depuis environ trente ans. Cet exemple de résistance au changement de conditions abiotiques a 

des implications intéressantes pour l’échelle des communautés végétales ; en dehors d’une certaine 

résistance des communautés aux variations abiotiques, cela implique l’existence de seuils critiques 

(ou de points de bascule) des paramètres environnementaux, qui nécessitent d’être franchis avant de 

susciter une réponse de la végétation. Déterminer ces seuils pour la gestion des différentes commu-

nautés végétales estuariennes émerge alors comme un objectif de gestion important pour anticiper 

les effets liés au changement climatique.

4. Perspectives appliquées et théoriques

4.1. Reconnexion et restauration

La mise en place de structures responsables d’une restriction des marées a des effets importants 

sur le fonctionnement des marais et prairies humides qui la subissent. La restriction tidale provoque 

souvent une réduction de la salinité du sol, ainsi qu’une diminution des fréquences d’inondation 

qui conduit à l’oxydation des sols et de la matière organique (Portnoy 1999), pouvant mener à un 

tassement des sols, et par conséquent à une réduction de l’élévation des marais, appelée subsidence 

(qui peut dépasser les 60 cm d’après Burdick & Roman, 2012). 

 Dans certains cas, la perte de fonctions écosystémiques à enjeu pour l’écosystème en question 

ou pour les services écosystémiques qu’il rend (comme l’accrétion sédimentaire ou le stockage de 

matière organique), peut entrainer des arguments en faveur d’une reconnexion de ces milieux au 

régime hydrique de l’estuaire. Dans d’autres cas, la reconnexion peut être forcée par l’augmentation 

2 Un shift de stratégie de reproduction similaire avait été observé pour Carex brevicuspis (C.B. Clarke) en milieu humide lacustre en 
Chine (Chen et al. 2015), ce qui pourrait indiquer un mécanisme de survie en favorisant la dispersion des graines par hydrochorie en 
conditions d’inondation fréquente.
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du niveau de la mer ou une dégradation des infrastructures ; anticiper les conséquences d’une recon-

nexion abrupte devient alors nécessaire pour assurer le bon rétablissement des fonctions écosysté-

miques de marais connectés. La restauration des mouvements d’eau liés aux marées est la condition 

de départ pour rétablir les services écosystémiques liés aux milieux humides connectés, et pour les 

rendre autosuffisants sur les plans du budget hydrique et du budget sédimentaire (Figure IV.2). 

Dans le cas où des infrastructures sont volontairement déplacées, retirées ou bréchées dans le but de 

reconnecter des surfaces au fonctionnement hydrique de l’estuaire, on parle alors de dépoldérisation 

ou de « réalignement géré » (anglais : managed realignment).

Des projets de restauration tidale de marais salés ont montré que leurs réponses biologiques 

et écologiques à la reconnexion sont généralement prévisibles (Burdick & Roman 2012). Un défi 

majeur reste la définition de l’état cible du milieu ; dans le cas de la végétation, il s’agit surtout de 

communautés cibles, avec un assemblage et des abondances d’espèces d’intérêt pour les milieux à 

restaurer (Smith & Warren 2012). La difficulté de la définition d’un état objectif réside surtout 

dans la dynamique temporelle inhérente des marais salés (Fell et al. 2000; Donnelly & Bertness 

2001), et l’éventuelle absence de milieux de référence pouvant servir de cible (Seigel et al. 2005). 

Pour des projets à long terme, la montée des eaux liée aux effets du changement climatique pourrait 

même impliquer des objectifs en perpétuel changement (Christian et al. 2000). Certains auteurs 

suggèrent alors d’abandonner la notion d’état de référence à atteindre, et soulignent l’importance de 
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FIGURE IV.2 : Boucle de rétroaction simplifiée régulant la persistance des marais estuariens face à deux facteurs : 
l'élévation du niveau de la mer (jusqu'à 5 millimètres par an) entraîne une augmentation (positive) du niveau de la 
mer par rapport à la surface du marais, tandis qu'une restriction de la marée réduit généralement le niveau de la mer 
relatif par rapport au marais. La baisse du niveau de la mer associée à la restriction tidale entraîne une diminution 
des inondations et de l'apport de sédiments, ce qui réduit le piégeage des sédiments et le stockage de la matière or-
ganique (typiquement une perte nette de stockage de la matière organique) et donc une diminution de l'accrétion 
(typiquement une perte d'élévation, appelée subsidence).
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valoriser le potentiel d’un écosystème de retrouver ses fonctions originelles (Hackney 2000; Warren 

et al. 2002) ; le terme de « gestion souple » se retrouve de plus en plus en français (Projet Adapto 

2023a, b). Par ailleurs, Zedler (2007) remarque que la notion de communauté de végétation cible 

est limitée dans tous les cas, car deux structures de communautés taxonomiquement équivalentes ne 

traduisent pas nécessairement des fonctions équivalentes.

Malgré quelques incertitudes persistant autour des conséquences de la restauration tidale 

(Simenstad & Thom 1996; Thom et al. 2002), des dynamiques prévisibles de la végétation ont 

été reportées : les espèces glycophytes (par ex. Typha sp. et Phragmites sp.) disparaissent rapide-

ment lorsqu’elles sont exposées à l’eau salée, et l’abondance des halophytes augmente (Roman et 

al. 2002; Konisky et al. 2006; Smith et al. 2009). Par ailleurs, un produit secondaire bénéfique de 

la reconnexion est la disparition d’une multitude d’espèces invasives intolérantes au sel (Smith & 

Warren 2012). Le déclin des espèces intolérantes au sel est accompagné par la recolonisation du 

milieu par les halophiles annuelles comme Salicornia sp. (Lindig-Cisneros & Zedler 2002; Wolters 

et al. 2005a; Smith et al. 2009), et a été lié à la forte production de graines de ces espèces et leur 

dispersion par hydrochorie (Ellison 1987; Dausse et al. 2008; Erfanzadeh et al. 2010; Beaumont & 

Dittmann 2022). C’est également le cas de Spartina sp., mais la colonisation initiale par les graines 

est suivie par une expansion de plus en plus végétative (Metcalfe et al. 1986; Kittelson & Boyd 

1997). Buchsbaum et al. (2009) ont ainsi observé une augmentation significative de l’abondance de 

Spartina alterniflora quatre années après restauration tidale. La réponse des espèces tolérantes au sel 

semble plus imprévisible que celle des halophiles strictes, car leur établissement n’est pas unique-

ment guidé par les contraintes abiotiques, mais aussi par la pression de compétition exercée par les 

communautés végétales avoisinantes (Burdick et al. 2001; Vasquez et al. 2006; Smith et al. 2009). 

La variabilité des réponses peut provenir d’une multitude de facteurs, et persister dans le temps. 

Par exemple, le programme de restauration de 57 zones intertidales du Connecticut aux Etats-Unis 

a permis de suivre pendant plus de vingt ans le devenir de 9 sites après restauration tidale (Warren 

et al. 2002). Il s’est avéré que la vitesse de restauration écologique (mesurée par l’expansion de la 

végétation halophile) était très hétérogène, avec des taux observés allant de 0,5 % de la surface totale 

par an, à 5 % par an. Cette vitesse ne pouvait être expliquée par la salinité, mais semblerait plutôt 

liée à l’inondation : les vitesses de colonisation élevées étaient associées à des faibles élévations et 

des durées d’inondation plus longues. Le compartiment de faune était généralement découplé de la 

végétation, avec des vitesses de re-établissement allant de 5 ans pour les poissons, 15 ans pour les oi-

seaux et 20 ans pour certains gastéropodes. D’autres études décrivent également des systèmes gran-

dement restaurés après une décennie (Burdick et al. 1997; Wolters et al. 2005b; Raposa 2008), alors 

que d’autres observent des différences significatives de composition des communautés végétales 
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plus de 100 ans après restauration tidale (Garbutt & Wolters 2008), avec des richesses spécifiques 

régulièrement inférieures dans les marais restaurés que dans les marais de référence (Onaindia et al. 

2001). Malgré ces hétérogénéités, les auteurs soulignent le fort potentiel de restauration des marais 

salés par reconnexion au régime tidal, avec une réponse généralement rapide en fonction de l’inten-

sité de la reconnexion. Toutefois, le suivi écologique sur long terme reste nécessaire.

4.2. Restriction tidale et changement climatique

Le changement climatique va provoquer des modifications importantes dans le fonctionne-

ment des écosystèmes côtiers, à travers l’augmentation du niveau de la mer (Khojasteh et al. 2021; 

Saintilan et al. 2023), l’acidification de l’océan (Scanes et al. 2020), l’augmentation des températures 

(Robins et al. 2016) et la modification de la distribution des précipitations (Saintilan et al. 2019).

L’augmentation du niveau de la mer est une menace particulière à la boucle de rétroaction de la 

persistance des marais estuariens ; une augmentation trop rapide, sans les apports sédimentaires né-

cessaires à la dynamique d’accrétion pour que les marais s’élèvent avec le niveau de la mer, risque de 

noyer et donc de détruire ces milieux. Cependant, un budget sédimentaire trop élevé peut conduire 

à l’enfouissement d’espèces pionnières des marais côtiers (Langlois et al. 2001), l’équilibre entre 

apports hydriques et sédimentaires est donc précaire.

Des modélisations récentes de Saintilan et al. (2023) ont relié la probabilité de destruction des 

marais à la vitesse de l’augmentation du niveau marin à l’échelle globale ; leurs résultats montrent 

qu’à partir d’une augmentation de 4,6 mm par an, les marais avaient 66 % de chances d’être détruits, 

et 90 % de chances lorsque la vitesse d’augmentation atteint les 7 mm par an. Différents scénarios 

de changement climatique entrainent des risques différents pour les marais côtiers : pour un ré-

chauffement de 1,5 °C, le niveau marin moyen est prévu d’augmenter à une vitesse comprise entre 

2,4 et 6,4 mm par an, exposant 34 % des marais côtiers à une vitesse d’augmentation supérieure à 

4,6 mm par an, dont 3 % sont exposés au seuil critique de 7 mm par an. Pour un réchauffement de 

3 °C, la totalité des marais côtiers est exposée à une vitesse d’augmentation supérieure à 4,6 mm par 

an, et 39 % sont exposés à une vitesse supérieure à 7 mm par an. Le maintien des objectifs fixés par 

l’Accord de Paris sur le climat de 2015 est essentiel pour la protection des milieux littoraux.

La restauration tidale des marais déconnectés apparaît donc comme un moyen important d’aug-

menter la résilience de ces écosystèmes, en réactivant le processus d’auto-entretien des marais cô-

tiers. Ceci est particulièrement valable pour les marais endigués, ayant subi une subsidence impor-

tance, et qui disposent d’un « capital d’élévation » moins important face à l’augmentation du niveau 

marin (Cahoon & Guntenspergen 2010). Même lorsque les marais côtiers n’auront pas le budget 
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sédimentaire nécessaire pour s’élever suffisam-

ment avec le niveau de la mer, leur extension 

permettra de réduire l’érosion du trait de côte 

en dissipant l’énergie reçue par l’eau (Morgan 

et al. 2009; Kirwan et al. 2010, 2016). La sup-

pression d’infrastructures de restriction tidale 

permettra également de mitiger des risques de 

brèches catastrophiques et d’intrusions ma-

rines abruptes (Burdick & Roman 2012).

Lorsque les conditions hydriques et sédi-

mentaires nécessaires à la migration des ma-

rais côtiers sont satisfaites, toute la séquence 

d’habitats peut potentiellement se déplacer vers 

l’intérieur des terres. Considérant l’importante 

anthropisation des littoraux, cette migration 

risque d’être stoppée par des infrastructures 

immuables (habitations, complexes industriels, 

routes) ; la prise au piège des marais côtiers entre un front d’eau croissant et des infrastructures 

durables s’appelle la « compression côtière » (anglais : coastal squeeze, d’après Doody 2004, 2013; 

Figure IV.3). Aujourd’hui et à l’avenir, la compression côtière est supposée être la principale cause 

de perte de marais intertidaux (Adam 2019). Si le déficit sédimentaire est identifié comme cause 

majeure d’une potentielle compression côtière, il est possible d’apporter du sédiment pour encoura-

ger l’ajustement vertical des marais ; ces sédiments peuvent être captés par des barrières à sédiments 

(Bakker et al. 2002), obtenus par dragage (Ge et al. 2016), ou bien leur érosion peut être empêchée 

par l’installation de brise-lames parallèles au trait de côte (Nottage & Robertson 2005). Toute créa-

tion de marais par apport de sédiments sera coûteuse en temps et main d’œuvre, mais des résultats 

obtenus après création de sols de zones humides non-tidales à base de sédiments de dragage sont 

encourageants (Boigné 2017).

4.3. L'estuaire de la Seine : perspectives

Les espaces naturels et semi-naturels de l’estuaire aval de la Seine bénéficient du statut de protec-

tion le plus fort de l’Etat français : la Réserve Naturelle Nationale (Réserves Naturelles de France 

2023). La création de la RNN de l’estuaire de la Seine en 1997 avait pour but de protéger son fonc-

tionnement « naturel ». Le plan de gestion de la RNN sert de document de référence pour les ac-

FIGURE IV.3 : Principe de la compression côtière, qui em-
pêche la migration des communautés végétales de marais 
vers l'intérieur des terres. A) Déplacement de l'écosystème 
côtier en absence de contraintes. B) Déplacement de l'éco-
système côtier bloqué par une contrainte naturelle. C) et 
D) Déplacement de l'écosystème côtier bloqué par une 
contrainte anthropique (Bernatchez & Quintin 2016).
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tions menées dans ce cadre entre 2018 et 2028 (Maison de l’Estuaire 2018a, b, c, 2020) et regroupe 

ainsi 161 opérations, relevant entre autres de la communication, de l’animation, de la maintenance 

d’infrastructures, de la gestion du patrimoine naturel et de la surveillance du territoire.

Sur les 131 espèces de plantes prairiales de la RNN de l’estuaire de la Seine, 16 sont considérées 

patrimoniales (soit 12 %), et présentent donc un intérêt écologique particulier (Maison de l’Estuaire 

2018a). Dans les inventaires botaniques des sites d’étude présentés ici, 5 des espèces patrimoniales 

ont été retrouvées :

• Baldellia ranunculoides (L.) Parl. ; très rare (RR) , vulnérable (VU)  ;

• Bolboschoenus maritimus (L.) Palla ; rare (R), préoccupation mineure (LC) ;

• Juncus gerardi Loisel ; rare (R), quasi-menacée (NT) ;

• Oenanthe lachenalii C.C.Gmel. ; très rare (RR), quasi-menacée (NT) ;

• Tripolium pannonicum ( Jacq.) Dobrocz. ; rare (R), quasi-menacée (NT).

Parmi elles, les abondances d’O. lachenalii et de T. pannonicum étaient anecdotiques, tandis que les 

trois autres espèces formaient des populations conséquentes au sein de nos sites d’étude. L’halophile 

T. pannonicum et les deux subhalophiles B. maritimus et J. gerardi sont emblématiques des marais 

salés ; T. pannonicum se retrouvant surtout à la limite entre vasière et bas-marais, B. maritimus dans 

les bas-marais, et J. gerardi dans les marais intermédiaires. L’hygrophile B. ranunculoides est inféodée 

aux sites fréquemment inondés par de l’eau douce, et se retrouve donc exclusivement dans le secteur 

de la crique à Tignol, au niveau topographique bas. Son cas est particulier, dans le sens où l’espèce 

s’exprime dans un secteur présentant des conditions environnementales résultant d’une synergie 

de conditions exceptionnelle ; un drainage plus efficace, pour empêcher la rétention d’eau douce 

du secteur, mènera probablement à la réduction de sa population, voire sa disparition du secteur. 

D’autre part, des intrusions salines suivant une reconnexion au régime tidal impacteront tout aussi 

négativement cette espèce intolérante à la salinité. La présence de Baldellia ranunculoides est le ré-

sultat de la mosaïque d’habitats créée par des restrictions tidales d’origine anthropique de natures 

différentes, qui dépendent des infrastructures d’alimentation en eau de la rive nord.

Représentatives et indicatrices de leurs habitats respectifs, les espèces patrimoniales (sub)halo-

philes seront sensibles à la modification des contraintes environnementales définissant ces habi-

tats. La montée des eaux et l’augmentation de la salinité seront à l’origine d’un déplacement de la 

séquence d’habitats des marais estuariens vers l’intérieur des terres ; si et seulement si ces habitats 

restent intacts, alors ces espèces seront conservées. L’expérience de transplantation de communautés 

végétales a par ailleurs illustré la sensibilité aux changements abiotiques de B. maritimus et J. ge-

rardi. Les conditions nécessaires à la migration, et donc à la conservation de la séquence d’habitats, 

sont la présence d’espace disponible, et la dynamique d’accrétion sédimentaire positive pour pallier 
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l’augmentation du niveau marin. La majorité des sédiments transitant dans l’estuaire aval sont des 

sables et des vases d’origine marine (61 % et 27 % respectivement), et le reste (12 %) provient du 

bassin versant amont de la Seine (Lemoine & Verney 2015). Malgré les connaissances du fonction-

nement sédimentaire à grande échelle de l’estuaire, les dynamiques plus localisées, et influencées 

par les infrastructures de restriction tidale, demeurent largement inconnues. Les pièges à sédiments 

installés dans le cadre de cette thèse ont mis en évidence l’importante quantité de sédiments dé-

posés sur le secteur connecté de la rive sud : entre 5 et 10 cm par an. La digue insubmersible de la 

rive nord empêche le dépôt de sédiments dans les deux secteurs déconnectés étudiés, empêchant 

leur élévation pour compenser la montée des eaux. Or, l’étude de Saintilan et al. (2023) indique 

qu’au-delà de 7 mm d’augmentation du niveau de la mer relatif au marais considéré, la probabilité 

de sa disparition était de 90 %. Actuellement, le niveau de la Manche s’élève de 2,1 mm/an au port 

du Havre (DREAL Normandie 2020) ; le secteur connecté de la rive sud semble donc présenter les 

conditions sédimentaires nécessaires pour la migration de la séquence d’habitats, ce qui n’est pas le 

cas des secteurs endigués. Leur reconnexion au régime tidal leur conférera une résilience potentielle 

face au changement climatique, mais au prix de la perte d’habitats particuliers, comme celui de 

Baldellia ranunculoides.
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Annexe 1 : Cartes topographiques des sites d'étude
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Annexe 2 : Fiches descriptives des sols

Notice

Remplir ensuite la fiche de description pédologique selon les instruction suivantes :

Rubrique A - Végétation Remplir

Rubrique B - Position topographique Remplir si estimable

Rubrique C - Informations diverses Remplir et cocher les cases

Rubrique D - Sol

* Codage à utiliser pour  les différentes rubriques :

Matière organique : 0 = Absente

Abondance 1 = Indeterminée

2 = Faible (<1%)

3 = Moyenne (1 à 4%)

4 = Assez forte (4 à 10%)

5 = Forte (10 à 20%)

6 = Très forte (20 à 30%)

7 = Extrêmement forte (>30%)

Effervescence HCl 0 = Nulle

Intensité 1 = Faible (oreille)

dans la terre fine (< 2mm) 2 = Moderée (bulle)

3 = Forte (mousse)

4 = Extrêmement forte

Eléments Grossiers 1 = graviers (0,2 à 2cm)

2 = cailloux (2 à 6cm)

3 = pierres (6 à 20 cm)

4 = blocs (>20 cm)

Localisation 1 = Généralisée

2 = Localisée à la matrice

3 = Localisée au squelette

4 = Localisée aux éléments secondaires

Texture 1 = Sablo-limoneuse

(Triangle GEPPA) 2 = Limoneuse

3 = Limono-sableuse

4 = Argilo-sableuse

5 = Argilo-limoneuse

6 = Argileuse

Abondance tâches d'hydromorphie, 0 = Pas de tâches

oxydation, réduction : 1 = tres peu nombreuses (>2%)

2 = peu nombreuses (2 à 5%)

3 = Assez nombreuses (5 à 15%)

4 = Nombreuses (15 à 40%)

5 = Tres nombreuses (40 à 80%)

6 = Dominantes (plus de 80%)

Compacité 1 = meuble (le couteau pénètre sans effort)

2 = peu compact (le couteau pénètre avec un léger effort)

3 = compact (le couteau pénètre incomplètement même 

avec un effort important)

4 = tres compact (le couteau ne pénètre que de quelques

millimetres)

Racines 1 = pas de racines

2 = peu de racines

3 = nombreuses racines

4 = très nombreuses racines
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Parcelle n° Transect n° Sondage n° Date : Observateur(s) : 

A/ Végétation B/ Position topographique

Type : Distance / Seine (m) :

% de recouvrement : Exhaussement/Seine (m) :

C/ Informations diverses

Niveau de la nappe (cm):

Semelle de labour : OUI NON

Tourbes : OUI NON Si OUI, profondeur d'apparition (cm) :

épaisseur (cm) : 

D/ Sol

Substrat géologique :

Profondeur d'enracinement (cm) :

Nombre d'horizons texturaux rencontrés : E/ Photo du profil F/ Schéma du profil

Profondeur en cm

Couleur (descript° nominale)

Matière organique 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 ou 7

Intensité 0,1,2,3,ou 4

localisation 0,1,2,3 ou 4

Taille 1,2,3 ou 4

Pourcentage total

Texture estimée 1 ,2, 3, 4, 5, ou 6

Boudin Oui / Non

 1 / 2

 3 / 4

complet

Tâches d'oxydation 

0,1,2,3,4,5 ou 6

Fond matriciel gris + 

täches rouilles (Go)

Fond matriciel gris bleu 

voir gris noir (Gr)

Racines 0,1,2 ou 3

Horizon pédologique supposé :

G/ Caractéristique physico-chimique

Sables 

grossiers
Sables fins

Limons 

grossiers
Limons fins Argiles

% %

Horizon
Prof. sond. tarière 

(cm)

Prof. prélèv. 

(cm)
Ca K Na Mg S CEC S/T Na/S

 Type de sol =

C/N
CaCO3 

(g/kg)

Granulométrie (%)

Texture
Limons et 

argiles (%)

Cations échangeables (cmol+/kg)

Fiche de description sondage pédologique

Effervescence HCl

Eléments grossiers

Anneau

Hydromorphie

Horizon
Prof. sond. tarière 

(cm)

Prof. prélèv. 

(cm)
pH

Conduct. 

(μS/cm)
Da 

(g/cm3) Corg (g/kg) N (g/kg)

Parcelle n° Tignol Transect n° Haut Sondage n° 1 Date : 16/06/20 Observateur(s) : 

A/ Végétation B/ Position topographique

Type : Distance / Seine (m) :

% de recouvrement : Exhaussement/Seine (m) :

C/ Informations diverses

Niveau de la nappe (cm):

Semelle de labour : OUI NON X

Tourbes : OUI NON X Si OUI, profondeur d'apparition (cm) :

épaisseur (cm) : 

D/ Sol

Substrat géologique :

Profondeur d'enracinement (cm) :

Nombre d'horizons texturaux rencontrés : E/ Photo du profil F/ Schéma du profil

Profondeur en cm 0 20 20 35 35 50 50 100

Couleur (descript° nominale)

Matière organique 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 ou 7

Intensité 0,1,2,3,ou 4

localisation 0,1,2,3 ou 4

Taille 1,2,3 ou 4

Pourcentage total

Texture estimée 1 ,2, 3, 4, 5, ou 6

Boudin Oui / Non

 1 / 2

 3 / 4

complet

Tâches d'oxydation 

0,1,2,3,4,5 ou 6

Fond matriciel gris + 

täches rouilles

Fond matriciel gris bleu 

voir gris noir

Racines 0,1,2 ou 3

Horizon pédologique supposé :

G/ Caractéristique physico-chimique

Sables 

grossiers
Sables fins

Limons 

grossiers
Limons fins Argiles

Aca 0-20 cm 7.5 7.82 614.1 0.87 76.01 7.50 10.14 187.34 1.44 12.78 26.35 27.47 31.96 AL 85.78

Aca-Goca 20-35 cm 22.5 8.05 430.3 1.52 9.98 1.08 9.26 293.91 0.80 13.45 33.91 25.68 26.16 LA 85.75

Go1ca 35-50 cm 37.5 8.48 351.1 1.47 4.57 0.46 9.84 315.59 0.17 33.16 37.47 17.52 11.68 LMS 66.66

52.5 8.65 233.4 1.48 3.97 0.24 16.89 283.57 0.26 82.07 10.98 2.87 3.82 S 17.67

67.5 8.83 211.2 1.48 1.65 0.16 10.26 291.50 0.65 80.74 9.99 2.72 5.90 S 18.61

% %

Horizon
Prof. sond. tarière 

(cm)

Prof. prélèv. 

(cm)
Ca K Na Mg S CEC S/T Na/S

Aca 0-20 cm 7.5 31.95 0.22 2.62 2.82 37.60 35.26 Saturé 6.96

Aca-Goca 20-35 cm 22.5 18.21 0.24 1.47 1.68 21.60 18.65 Saturé 6.79

Go1ca 35-50 cm 37.5 11.82 0.19 1.07 1.07 14.16 11.13 Saturé 7.59

52.5 6.84 0.10 0.52 0.55 8.01 4.79 Saturé 6.48

67.5 5.53 0.10 0.48 0.51 6.62 4.56 Saturé 7.19

1

0 0 0 0

Fiche de description sondage pédologique

brun brun gris gris gris ocre

Effervescence HCl
2 2 2 2

Eléments grossiers

3 2 0 0

1 1 1

non non oui oui

2 2 3 1

Anneau

oui oui

Hydromorphie

0 1 2 4

non non non oui

non non oui non

Aca Aca-Goca Go1ca Go2ca

3 2 0 0

 Type de sol = THALASSOSOLS POLDÉRISÉS-RÉDUCTISOLS argile limoneuse à sable, carbonaté

C/N
CaCO3 

(g/kg)
Texture

Prof. prélèv. 

(cm)
pH

Conduct. 

(μS/cm)
Da 

(g/cm3) Corg (g/kg) N (g/kg)

Granulométrie (%)

Prof. sond. tarière 

(cm)
Horizon

50-100 cmGo2ca

Go2ca 50-100 cm

Limons et 

argiles (%)

Cations échangeables (cmol+/kg)

100 -

0 -

20 -

35 -

50 -

Aca

Aca-Goca

Go1ca

Go2ca
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Parcelle n° Tignol Transect n° Haut Sondage n° 2 Date : 16/06/20 Observateur(s) : 

A/ Végétation B/ Position topographique

Type : Distance / Seine (m) :

% de recouvrement : Exhaussement/Seine (m) :

C/ Informations diverses

Niveau de la nappe (cm):

Semelle de labour : OUI NON X

Tourbes : OUI NON X Si OUI, profondeur d'apparition (cm) :

épaisseur (cm) : 

D/ Sol

Substrat géologique :

Profondeur d'enracinement (cm) :

Nombre d'horizons texturaux rencontrés : E/ Photo du profil F/ Schéma du profil

Profondeur en cm 0 15 15 45 45 100

Couleur (descript° nominale)

Matière organique 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 ou 7

Intensité 0,1,2,3,ou 4

localisation 0,1,2,3 ou 4

Taille 1,2,3 ou 4

Pourcentage total

Texture estimée 1 ,2, 3, 4, 5, ou 6

Boudin Oui / Non

 1 / 2

 3 / 4

complet

Tâches d'oxydation 

0,1,2,3,4,5 ou 6

Fond matriciel gris + 

täches rouilles (Go)

Fond matriciel gris bleu 

voir gris noir (Gr)

Racines 0,1,2 ou 3

Horizon pédologique supposé :

G/ Caractéristique physico-chimique

Sables 

grossiers
Sables fins

Limons 

grossiers
Limons fins Argiles

Ahoca 0-15 cm 7.5 7.84 300.6 0.61 103.01 9.81 10.51 162.75 1.12 15.39 27.17 20.54 35.78 AL 83.48

22.5 8.2 639.9 1.34 13.34 1.31 10.21 288.54 0.57 7.61 34.81 27.75 29.26 LA 91.82

37.5 8.42 505.9 1.42 7.26 0.67 10.86 304.65 0.48 22.45 32.03 27.86 17.18 LMS/LAS 77.07

52.5 9.03 207.2 1.53 1.40 0.16 8.76 286.59 0.62 87.25 4.85 2.43 4.85 S 12.13

67.5 9.15 221.8 1.48 2.61 0.18 14.39 307.98 0.72 78.57 11.35 4.93 4.44 SL 20.72

% %

Horizon
Prof. sond. tarière 

(cm)

Prof. prélèv. 

(cm)
Ca K Na Mg S CEC S/T Na/S

Ahoca 0-15 cm 7.5 37.56 0.25 1.72 3.18 42.70 41.60 Saturé 4.02

22.5 19.09 0.22 1.96 2.05 23.33 19.64 Saturé 8.42

37.5 13.11 0.21 1.62 1.41 16.35 13.36 Saturé 9.91

52.5 5.46 0.09 0.54 0.49 6.58 4.46 Saturé 8.15

67.5 5.62 0.11 0.66 0.57 6.95 4.76 Saturé 9.52

*hémiorganique : >8g/100g de carbone (pour 0-15cm)

0 0 0

Fiche de description sondage pédologique

brun brun gris gris ocre

Effervescence HCl
2 2 2

Eléments grossiers

3 2 0

1 1 1

non oui oui

Anneau

oui oui

Hydromorphie

0 1 4

non oui oui

non non non

Ahoca Aca-Goca Goca

3 1 0

 Type de sol = THALASSOSOLS POLDÉRISÉS-RÉDUCTISOLS hémiorganique, argile limoneuse à sable limoneux, carbonaté

C/N
CaCO3 

(g/kg)
Texture

Prof. prélèv. 

(cm)
pH

Conduct. 

(μS/cm)
Da 

(g/cm3)
Corg (g/kg) N (g/kg)

Granulométrie (%)

Prof. sond. tarière 

(cm)
Horizon

45-100 cm

15-45 cm

Goca

Aca-Goca

Aca-Goca 15-45 cm

Goca 45-100 cm

Limons et 

argiles (%)

Cations échangeables (cmol+/kg)

100 -

0 -

15 -

45 -

Ahoca

Aca-Goca

Goca

Parcelle n° Tignol Transect n° Haut Sondage n° 3 Date : 16/06/20 Observateur(s) : 

A/ Végétation B/ Position topographique

Type : Distance / Seine (m) :

% de recouvrement : Exhaussement/Seine (m) :

C/ Informations diverses

Niveau de la nappe (cm):

Semelle de labour : OUI NON X

Tourbes : OUI NON X Si OUI, profondeur d'apparition (cm) :

épaisseur (cm) : 

D/ Sol

Substrat géologique :

Profondeur d'enracinement (cm) :

Nombre d'horizons texturaux rencontrés : E/ Photo du profil F/ Schéma du profil

Profondeur en cm 0 20 20 45 45 100

Couleur (descript° nominale)

Matière organique 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 ou 7

Intensité 0,1,2,3,ou 4

localisation 0,1,2,3 ou 4

Taille 1,2,3 ou 4

Pourcentage total

Texture estimée 1 ,2, 3, 4, 5, ou 6

Boudin Oui / Non

 1 / 2

 3 / 4

complet

Tâches d'oxydation 

0,1,2,3,4,5 ou 6

Fond matriciel gris + 

täches rouilles (Go)

Fond matriciel gris bleu 

voir gris noir (Gr)

Racines 0,1,2 ou 3

Horizon pédologique supposé :

G/ Caractéristique physico-chimique

Sables 

grossiers
Sables fins

Limons 

grossiers
Limons fins Argiles

Aca 0-20 cm 7.5 7.97 369 0.70 63.80 6.20 10.29 215.38 2.17 20.06 29.10 20.57 28.10 LAS 77.77

Aca-Goca 22.5 8.29 361.4 1.38 12.76 1.25 10.22 285.98 1.15 6.92 29.11 32.69 30.13 AL/LA 91.93

Goca 37.5 8.48 455.9 1.34 8.53 0.82 10.41 290.77 0.33 17.92 32.70 24.02 25.04 LAS 81.76

52.5 8.82 264.2 1.46 3.44 0.22 15.77 293.54 0.34 75.74 13.34 6.44 4.14 SL 23.92

67.5 8.89 216.5 1.48 4.12 0.25 16.57 281.56 0.38 77.60 12.65 4.22 5.15 SL 22.02

% %

Horizon
Prof. sond. tarière 

(cm)

Prof. prélèv. 

(cm)
Ca K Na Mg S CEC S/T Na/S

Aca 0-20 cm 7.5 31.28 0.18 1.88 2.58 35.91 32.40 Saturé 5.23

Aca-Goca 22.5 19.28 0.22 1.21 1.72 22.43 19.84 Saturé 5.39

Goca 37.5 15.49 0.21 1.73 1.41 18.84 15.86 Saturé 9.18

52.5 6.60 0.09 0.75 0.59 8.04 5.07 Saturé 9.39

67.5 6.32 0.11 0.62 0.62 7.67 5.52 Saturé 8.04

0 0 0

Fiche de description sondage pédologique

brun brun gris gris ocre

Effervescence HCl

Eléments grossiers

3 2 0

non oui oui

Anneau

oui oui

Hydromorphie

0 1 4

non oui oui

non non non

Aca Aca-Goca Goca

3 1 0

 Type de sol = THALASSOSOLS POLDÉRISÉS-RÉDUCTISOLS limon argilo sableux à sable limoneux, carbonaté

C/N
CaCO3 

(g/kg)
Texture

Prof. prélèv. 

(cm)
pH

Conduct. 

(μS/cm)
Da 

(g/cm3)
Corg (g/kg) N (g/kg)

Granulométrie (%)

Prof. sond. tarière 

(cm)
Horizon

45-100 cm

20-45 cm

Goca

Limons et 

argiles (%)

20-45 cm

Goca 45-100 cm

Cations échangeables (cmol+/kg)

100 -

0 -

20 -

45 -

Aca

Aca-Goca

Goca
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Parcelle n° Tignol Transect n° Moyen Sondage n° 1 Date : 16/06/20 Observateur(s) : Tous

A/ Végétation B/ Position topographique

Type : Distance / Seine (m) :

% de recouvrement : Exhaussement/Seine (m) :

C/ Informations diverses

Niveau de la nappe (cm):

Semelle de labour : OUI NON X

Tourbes : OUI NON X Si OUI, profondeur d'apparition (cm) :

épaisseur (cm) : 

D/ Sol

Substrat géologique :

Profondeur d'enracinement (cm) :

Nombre d'horizons texturaux rencontrés : E/ Photo du profil F/ Schéma du profil

Profondeur en cm 0 10 10 30 30 100

Couleur (descript° nominale)

Matière organique 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 ou 7

Intensité 0,1,2,3,ou 4

localisation 0,1,2,3 ou 4

Taille 1,2,3 ou 4

Pourcentage total

Texture estimée 1 ,2, 3, 4, 5, ou 6

Boudin Oui / Non

 1 / 2

 3 / 4

complet

Tâches d'oxydation 

0,1,2,3,4,5 ou 6

Fond matriciel gris + 

täches rouilles (Go)

Fond matriciel gris bleu 

voir gris noir (Gr)

Racines 0,1,2 ou 3

Horizon pédologique supposé :

G/ Caractéristique physico-chimique

Sables 

grossiers
Sables fins

Limons 

grossiers
Limons fins Argiles

Aca 0-10 cm 7.5 7.59 335.00 1.00 44.44 4.91 9.05 214.91 0.78 19.34 30.64 19.70 29.54 LAS 79.88

Aca-Goca 10-30 cm 22.5 8.19 215.10 1.33 6.77 1.08 6.25 328.07 0.20 10.11 42.59 24.55 22.55 LA 89.69

37.5 8.51 195.20 1.34 3.52 0.53 6.64 333.33 0.26 21.24 37.94 21.08 19.50 LAS 78.51

52.5 8.63 172.90 1.52 0.34 0.24 1.42 332.46 -0.07 62.97 22.36 5.59 9.15 SL 37.09

67.5 8.72 168.80 1.51 0.43 0.19 2.22 330.70 0.01 64.13 21.81 3.39 10.66 SL 35.86

80-100 cm Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd

% %

Horizon
Prof. sond. tarière 

(cm)

Prof. prélèv. 

(cm)
Ca K Na Mg S CEC S/T Na/S

Aca 0-10 cm 7.5 26.74 0.30 1.28 4.48 32.80 27.00 Saturé 3.89

Aca-Goca 10-30 cm 22.5 15.68 0.21 1.15 2.81 19.85 15.65 Saturé 5.77

37.5 11.30 0.15 1.23 1.49 14.17 10.60 Saturé 8.69

52.5 7.05 0.09 1.04 0.75 8.92 5.75 Saturé 11.63

67.5 6.42 0.09 1.06 0.65 8.22 5.25 Saturé 12.85

80-100 cm Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd

Nd : Non déterminé car campagne terrain non terminée

Eléments grossiers

Effervescence HCl

3 2 0

Fiche de description sondage pédologique

brun brun gris gris ocre

2 1 1

0 0 0

Anneau

non non

non oui oui

Hydromorphie

0 3 4

oui

non oui oui

non non non

Aca Aca-Goca Goca

3 1 0

 Type de sol = THALASSOSOLS POLDÉRISÉS-RÉDUCTISOLS limon argilo-sableux à sable limoneux, carbonaté

C/N
CaCO3 

(g/kg)
Texture

Prof. prélèv. 

(cm)
pH

Conduct. 

(μS/cm)
Da 

(g/cm3)
Corg (g/kg) N (g/kg)

Granulométrie (%)

Prof. sond. tarière 

(cm)
Horizon

30-80 cmGoca

Limons et 

argiles (%)

Goca 30-80 cm

Cations échangeables (cmol+/kg)

100 -

0 -

10 -

30 -

Aca

Aca-Goca

Goca

Parcelle n° Tignol Transect n° Moyen Sondage n° 2 Date : 16/06/20 Observateur(s) : Tous

A/ Végétation B/ Position topographique

Type : Distance / Seine (m) :

% de recouvrement : Exhaussement/Seine (m) :

C/ Informations diverses

Niveau de la nappe (cm):

Semelle de labour : OUI NON X

Tourbes : OUI NON X Si OUI, profondeur d'apparition (cm) :

épaisseur (cm) : 

D/ Sol

Substrat géologique :

Profondeur d'enracinement (cm) :

Nombre d'horizons texturaux rencontrés : E/ Photo du profil F/ Schéma du profil

Profondeur en cm 0 10 10 30 30 100

Couleur (descript° nominale)

Matière organique 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 ou 7

Intensité 0,1,2,3,ou 4

localisation 0,1,2,3 ou 4

Taille 1,2,3 ou 4

Pourcentage total

Texture estimée 1 ,2, 3, 4, 5, ou 6

Boudin Oui / Non

 1 / 2

 3 / 4

complet

Tâches d'oxydation 

0,1,2,3,4,5 ou 6

Fond matriciel gris + 

täches rouilles (Go)

Fond matriciel gris bleu 

voir gris noir (Gr)

Racines 0,1,2 ou 3

Horizon pédologique supposé :

G/ Caractéristique physico-chimique

Sables 

grossiers
Sables fins

Limons 

grossiers
Limons fins Argiles

Aca 0-10 cm 7.5 7.67 615.90 0.54 83.25 8.82 9.44 131.75 2.02 6.79 28.80 21.33 41.06 AL 91.19

Aca-Goca 10-30 cm 22.5 8.53 274.00 1.40 7.78 0.64 12.18 305.56 0.66 15.89 42.50 21.25 19.70 LAS 83.45

37.5 8.68 223.10 1.42 4.04 0.19 21.66 289.68 -0.05 59.55 30.63 5.71 4.15 SL 40.49

52.5 8.66 265.60 1.38 3.18 0.21 15.00 307.14 -0.06 65.39 22.25 5.17 7.24 SL 34.67

67.5 8.68 265.40 1.34 4.13 0.37 11.12 280.16 0.11 66.79 21.56 4.01 7.52 SL 33.10

80-100 cm Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd

% %

Horizon
Prof. sond. tarière 

(cm)

Prof. prélèv. 

(cm)
Ca K Na Mg S CEC S/T Na/S

Aca 0-10 cm 7.5 35.69 0.29 3.09 5.57 44.64 39.82 Saturé 6.93

Aca-Goca 10-30 cm 22.5 12.98 0.17 1.70 1.57 16.42 12.32 Saturé 10.37

37.5 6.66 0.07 1.30 0.68 8.71 5.14 Saturé 14.97

52.5 7.08 0.09 1.52 0.72 9.41 5.65 Saturé 16.15

67.5 6.72 0.09 1.54 0.66 9.01 5.45 Saturé 17.06

80-100 cm Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd

Nd : Non déterminé car campagne terrain non terminée

Eléments grossiers

Effervescence HCl

3 2 0

Fiche de description sondage pédologique

brun brun gris gris ocre

2 1 1

0 0 0

Anneau

non non

non oui oui

Hydromorphie

0 3 4

oui

non oui oui

non non non

Aca Aca-Goca Goca

3 1 0

 Type de sol = THALASSOSOLS POLDÉRISÉS-RÉDUCTISOLS hémiorganique, limon sableux à sable limoneux, carbonaté

C/N
CaCO3 

(g/kg)
Texture

Prof. prélèv. 

(cm)
pH

Conduct. 

(μS/cm)
Da 

(g/cm3)
Corg (g/kg) N (g/kg)

Granulométrie (%)

Prof. sond. tarière 

(cm)
Horizon

30-80 cmGoca

Limons et 

argiles (%)

Goca 30-80 cm

Cations échangeables (cmol+/kg)

100 -

0 -

10 -

30 -

Aca

Aca-Goca

Goca
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Parcelle n° Tignol Transect n° Moyen Sondage n° 3 Date : 16/06/20 Observateur(s) : Tous

A/ Végétation B/ Position topographique

Type : Distance / Seine (m) :

% de recouvrement : Exhaussement/Seine (m) :

C/ Informations diverses

Niveau de la nappe (cm):

Semelle de labour : OUI NON X

Tourbes : OUI NON X Si OUI, profondeur d'apparition (cm) :

épaisseur (cm) : 

D/ Sol

Substrat géologique :

Profondeur d'enracinement (cm) :

Nombre d'horizons texturaux rencontrés : E/ Photo du profil F/ Schéma du profil

Profondeur en cm 0 15 15 40 40 100

Couleur (descript° nominale)

Matière organique 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 ou 7

Intensité 0,1,2,3,ou 4

localisation 0,1,2,3 ou 4

Taille 1,2,3 ou 4

Pourcentage total

Texture estimée 1 ,2, 3, 4, 5, ou 6

Boudin Oui / Non

 1 / 2

 3 / 4

complet

Tâches d'oxydation 

0,1,2,3,4,5 ou 6

Fond matriciel gris + 

täches rouilles (Go)

Fond matriciel gris bleu 

voir gris noir (Gr)

Racines 0,1,2 ou 3

Horizon pédologique supposé :

G/ Caractéristique physico-chimique

Sables 

grossiers
Sables fins

Limons 

grossiers
Limons fins Argiles

Aca 0-10 cm 7.5 8.26 401.70 0.62 29.08 2.98 9.75 253.97 0.69 6.18 33.72 26.76 32.65 AL 93.12

22.5 8.67 295.80 1.30 7.04 0.65 10.84 296.83 0.23 16.88 45.49 20.22 17.18 LMS 82.89

37.5 8.80 238.40 1.47 4.03 0.41 9.77 295.24 0.00 59.82 26.81 6.45 6.95 SL 40.22

52.5 8.81 237.40 1.45 3.34 0.46 7.20 303.17 0.00 63.02 22.65 9.26 5.15 SL 37.06

67.5 8.83 238.90 1.33 3.79 0.44 8.56 303.17 0.04 59.09 23.75 8.28 8.84 SL 40.87

80-100 cm Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd

% %

Horizon
Prof. sond. tarière 

(cm)

Prof. prélèv. 

(cm)
Ca K Na Mg S CEC S/T Na/S

Aca 0-10 cm 7.5 25.03 0.23 2.48 3.58 31.32 23.83 Saturé 7.92

22.5 12.37 0.15 2.05 1.48 16.05 10.69 Saturé 12.78

37.5 7.41 0.09 1.46 0.78 9.75 5.48 Saturé 15.01

52.5 7.61 0.09 1.55 0.81 10.07 6.00 Saturé 15.44

67.5 7.63 0.10 1.52 0.78 10.03 6.12 Saturé 15.16

80-100 cm Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd

Nd : Non déterminé car campagne terrain non terminée

0 0 0

Fiche de description sondage pédologique

brun brun gris gris ocre

Effervescence HCl

Eléments grossiers

3 2 0

non oui oui

2 1 1

Anneau

non non

Hydromorphie

0 3 4

oui

non oui oui

non non non

Aca Aca-Goca Goca

3 1 0

 Type de sol = THALASSOSOLS POLDÉRISÉS-RÉDUCTISOLS limon sableux à sable limoneux, carbonaté

C/N
CaCO3 

(g/kg)
Texture

Prof. prélèv. 

(cm)
pH

Conduct. 

(μS/cm)
Da 

(g/cm3)
Corg (g/kg) N (g/kg)

Granulométrie (%)

Prof. sond. tarière 

(cm)
Horizon

40-80 cm

15-40 cm

Goca

Aca-Goca

Limons et 

argiles (%)

Aca-Goca 15-40 cm

Goca 40-80 cm

Cations échangeables (cmol+/kg)

100 -

0 -

15 -

40 -

Aca

Aca-Goca

Goca

Parcelle n° Tignol Transect n° Bas Sondage n° 1 Date : 16/06/20 Observateur(s) : M, ELS, F, PL

A/ Végétation B/ Position topographique

Type : Distance / Seine (m) :

% de recouvrement : 90% Exhaussement/Seine (m) :

C/ Informations diverses

Niveau de la nappe (cm): environ 60cm

Semelle de labour : OUI NON X

Tourbes : OUI NON X Si OUI, profondeur d'apparition (cm) :

épaisseur (cm) : 

D/ Sol

Substrat géologique :

Profondeur d'enracinement (cm) :

Nombre d'horizons texturaux rencontrés : E/ Photo du profil F/ Schéma du profil

Profondeur en cm 0 10 10 45 45 100

Couleur (descript° nominale)

Matière organique 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 ou 7

Intensité 0,1,2,3,ou 4

localisation 0,1,2,3 ou 4

Taille 1,2,3 ou 4

Pourcentage total

Texture estimée 1 ,2, 3, 4, 5, ou 6

Boudin Oui / Non

 1 / 2

 3 / 4

complet

Tâches d'oxydation 

0,1,2,3,4,5 ou 6

Fond matriciel gris + 

täches rouilles (Go)

Fond matriciel gris bleu 

voir gris noir (Gr)

Racines 0,1,2 ou 3

Horizon pédologique supposé :

G/ Caractéristique physico-chimique

Sables 

grossiers
Sables fins

Limons 

grossiers
Limons fins Argiles

Ahoca 0-10 cm 7.5 7.89 835.90 0.92 59.41 6.37 9.32 167.36 2.27 6.45 41.13 14.09 36.06 AL 91.29

22.5 8.58 487.00 1.33 8.84 1.06 8.34 322.18 0.51 14.95 38.98 22.54 23.01 LAS 84.54

37.5 8.59 461.80 1.38 0.94 0.45 2.07 336.40 0.04 55.47 25.56 9.71 9.20 SL 44.48

52.5 8.55 488.40 1.36 1.41 0.44 3.18 316.32 0.00 48.09 33.18 8.03 10.70 LS 51.91

67.5 8.57 453.00 1.33 1.87 0.38 4.87 301.26 -0.01 63.96 22.47 6.79 6.79 SL 36.05

% %

Horizon
Prof. sond. tarière 

(cm)

Prof. prélèv. 

(cm)
Ca K Na Mg S CEC S/T Na/S

Ahoca 0-10 cm 7.5 28.46 0.41 5.02 7.09 40.98 32.48 Saturé 12.24

22.5 13.66 0.19 3.14 3.18 20.18 14.07 Saturé 15.58

37.5 6.97 0.09 2.31 1.36 10.73 5.67 Saturé 21.57

52.5 7.29 0.10 2.32 1.28 11.00 6.10 Saturé 21.11

67.5 6.53 0.09 2.13 1.13 9.88 5.13 Saturé 21.53

Nd : Non déterminé car campagne terrain non terminée

*hémiorganique : >8g/100g de carbone (pour 0-15cm)

0 0 0

Fiche de description sondage pédologique

brun gris ocre gris ocre

Effervescence HCl

Eléments grossiers

3 0 0

oui oui oui

2 3 1

Anneau

non non oui

Hydromorphie

0 3 3

non oui oui

non non non

Ahoca Go1ca Go2ca

2 1 0

 Type de sol = THALASSOSOLS POLDÉRISÉS-RÉDUCTISOLS hémiorganique, sodisé, argile limoneuse à sable limoneux, carbonaté

C/N
CaCO3 

(g/kg)
Texture

Prof. prélèv. 

(cm)
pH

Conduct. 

(μS/cm)
Da 

(g/cm3)
Corg (g/kg) N (g/kg)

Granulométrie (%)

Prof. sond. tarière 

(cm)
Horizon

10-45 cm

45-100 cmGo2ca

Go1ca

Limons et 

argiles (%)

Go1ca 10-45 cm

Go2ca 45-100 cm

Cations échangeables (cmol+/kg)

100 -

0 -

10 -

45 -

Ahoca

Go2ca

Go1ca
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Parcelle n° Tignol Transect n° Bas Sondage n° 2 Date : 16/06/20 Observateur(s) : M, ELS, F, PL

A/ Végétation B/ Position topographique

Type : Distance / Seine (m) :

% de recouvrement : 90% Exhaussement/Seine (m) :

C/ Informations diverses

Niveau de la nappe (cm): environ 60cm

Semelle de labour : OUI NON X

Tourbes : OUI NON X Si OUI, profondeur d'apparition (cm) :

épaisseur (cm) : 

D/ Sol

Substrat géologique :

Profondeur d'enracinement (cm) :

Nombre d'horizons texturaux rencontrés : E/ Photo du profil F/ Schéma du profil

Profondeur en cm 0 10 10 45 45 100

Couleur (descript° nominale)

Matière organique 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 ou 7

Intensité 0,1,2,3,ou 4

localisation 0,1,2,3 ou 4

Taille 1,2,3 ou 4

Pourcentage total

Texture estimée 1 ,2, 3, 4, 5, ou 6

Boudin Oui / Non

 1 / 2

 3 / 4

complet

Tâches d'oxydation 

0,1,2,3,4,5 ou 6

Fond matriciel gris + 

täches rouilles (Go)

Fond matriciel gris bleu 

voir gris noir (Gr)

Racines 0,1,2 ou 3

Horizon pédologique supposé :

G/ Caractéristique physico-chimique

Sables 

grossiers
Sables fins

Limons 

grossiers
Limons fins Argiles

Ahoca 0-15 cm 7.5 7.96 700.50 0.66 51.32 5.58 9.21 205.02 0.82 5.62 33.09 25.67 34.80 AL 93.56

22.5 8.62 302.40 1.35 3.48 0.69 5.06 319.67 0.04 37.99 37.87 14.26 9.84 LS 61.97

37.5 8.77 239.80 1.50 1.44 0.47 3.04 334.73 -0.17 61.87 31.92 5.89 0.49 SL 38.30

52.5 8.74 232.30 1.32 2.83 0.49 5.76 309.62 -0.03 47.08 38.19 11.20 3.56 LLS 52.95

67.5 8.75 234.40 1.36 0.00 0.36 0.00 324.69 0.03 75.33 13.35 6.16 5.13 SL 24.64

% %

Horizon
Prof. sond. tarière 

(cm)

Prof. prélèv. 

(cm)
Ca K Na Mg S CEC S/T Na/S

Ahoca 0-15 cm 7.5 26.40 0.45 4.12 6.59 37.56 29.80 Saturé 10.97

22.5 9.43 0.14 1.85 1.91 13.32 9.36 Saturé 13.87

37.5 6.37 0.08 1.44 1.10 8.99 5.47 Saturé 15.97

52.5 7.21 0.11 1.48 1.16 9.96 6.75 Saturé 14.89

67.5 5.57 0.08 1.34 0.86 7.85 4.51 Saturé 17.02

Nd : Non déterminé car campagne terrain non terminée

*hémiorganique : >8g/100g de carbone (pour 0-15cm)

0 0 0

Fiche de description sondage pédologique

brun gris ocre gris ocre

Effervescence HCl

Eléments grossiers

3 0 0

oui oui oui

2 3 1

Anneau

non non non

Hydromorphie

0 3 3

non oui oui

non non non

Ahoca Go1ca Go2ca

2 1 0

 Type de sol = THALASSOSOLS POLDÉRISÉS-RÉDUCTISOLS hémiorganique, sodisé, argile limoneuse à sable limoneux, carbonaté

C/N
CaCO3 

(g/kg)
Texture

Prof. prélèv. 

(cm)
pH

Conduct. 

(μS/cm)
Da 

(g/cm3)
Corg (g/kg) N (g/kg)

Granulométrie (%)

Prof. sond. tarière 

(cm)
Horizon

45-100 cm

15-45 cm

Go2ca

Go1ca

Limons et 

argiles (%)

Go1ca 15-45 cm

Go2ca 45-100 cm

Cations échangeables (cmol+/kg)

100 -

0 -

10 -

45 -

Ahoca

Go2ca

Go1ca

Parcelle n° Tignol Transect n° Bas Sondage n° 3 Date : 16/06/20 Observateur(s) : M, ELS, F, PL

A/ Végétation B/ Position topographique

Type : Distance / Seine (m) :

% de recouvrement : 90% Exhaussement/Seine (m) :

C/ Informations diverses

Niveau de la nappe (cm): environ 60cm

Semelle de labour : OUI NON X

Tourbes : OUI NON X Si OUI, profondeur d'apparition (cm) :

épaisseur (cm) : 

D/ Sol

Substrat géologique :

Profondeur d'enracinement (cm) :

Nombre d'horizons texturaux rencontrés : E/ Photo du profil F/ Schéma du profil

Profondeur en cm 0 10 10 45 45 100

Couleur (descript° nominale)

Matière organique 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 ou 7

Intensité 0,1,2,3,ou 4

localisation 0,1,2,3 ou 4

Taille 1,2,3 ou 4

Pourcentage total

Texture estimée 1 ,2, 3, 4, 5, ou 6

Boudin Oui / Non

 1 / 2

 3 / 4

complet

Tâches d'oxydation 

0,1,2,3,4,5 ou 6

Fond matriciel gris + 

täches rouilles (Go)

Fond matriciel gris bleu 

voir gris noir (Gr)

Racines 0,1,2 ou 3

Horizon pédologique supposé :

G/ Caractéristique physico-chimique

Sables 

grossiers
Sables fins

Limons 

grossiers
Limons fins Argiles

Ahoca 0-20 cm 7.5 7.75 888.40 0.62 82.24 9.11 9.03 110.13 0.97 5.31 32.22 21.09 40.42 AL 93.72

22.5 8.77 274.00 1.43 5.37 0.80 6.69 317.18 0.24 31.60 36.94 17.17 14.05 LMS 68.16

37.5 8.85 247.70 1.45 2.66 0.30 8.82 317.18 0.12 51.73 33.34 10.05 4.76 LLS 48.15

52.5 8.94 231.70 1.39 1.76 0.31 5.67 318.94 0.12 35.32 44.12 12.37 8.07 LS 64.56

67.5 8.92 316.90 1.40 -0.98 0.16 -6.19 320.70 0.06 81.02 12.28 4.60 2.05 S 18.93

% %

Horizon
Prof. sond. tarière 

(cm)

Prof. prélèv. 

(cm)
Ca K Na Mg S CEC S/T Na/S

Ahoca 0-20 cm 7.5 31.27 0.55 4.52 9.41 45.76 38.97 Saturé 9.88

22.5 9.27 0.21 1.81 2.51 13.80 9.93 Saturé 13.10

37.5 6.04 0.13 1.57 1.38 9.12 5.71 Saturé 17.18

52.5 6.80 0.13 1.58 1.44 9.94 6.65 Saturé 15.88

67.5 5.03 0.08 1.60 0.99 7.70 4.29 Saturé 20.80

Nd : Non déterminé car campagne terrain non terminée

*hémiorganique : >8g/100g de carbone (pour 0-15cm)

0 0 0

Fiche de description sondage pédologique

brun gris ocre gris ocre

Effervescence HCl

Eléments grossiers

3 0 0

oui oui oui

2 3 1

Anneau

non non oui

Hydromorphie

0 3 3

non oui oui

non non non

Ahoca Go1ca Go2ca

2 1 0

 Type de sol = THALASSOSOLS POLDÉRISÉS-RÉDUCTISOLS hémiorganique, sodisé, argile limoneuse à sable, carbonaté

C/N
CaCO3 

(g/kg)
Texture

Prof. prélèv. 

(cm)
pH

Conduct. 

(μS/cm)
Da 

(g/cm3)
Corg (g/kg) N (g/kg)

Granulométrie (%)

Prof. sond. tarière 

(cm)
Horizon

45-100 cm

20-45 cm

Go2ca

Go1ca

Limons et 

argiles (%)

Go1ca 20-45 cm

Go2ca 45-100 cm

Cations échangeables (cmol+/kg)

100 -

0 -

10 -

45 -

Ahoca

Go2ca

Go1ca
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Parcelle n° Vanne B Transect n° Haut Sondage n° 1 Date : 15/06/20 Observateur(s) : 

A/ Végétation B/ Position topographique

Type : Prairial Distance / Seine (m) : Le plus haut et le plus loin de la Seine

% de recouvrement : 100% Exhaussement/Seine (m) :

C/ Informations diverses

Niveau de la nappe (cm):

Semelle de labour : OUI NON X

Tourbes : OUI NON X Si OUI, profondeur d'apparition (cm) :

épaisseur (cm) : 

D/ Sol

Substrat géologique :

Profondeur d'enracinement (cm) :

Nombre d'horizons texturaux rencontrés : E/ Photo du profil F/ Schéma du profil

Profondeur en cm 0 25 25 60 60 100

Couleur (descript° nominale)

Matière organique 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 ou 7

Intensité 0,1,2,3,ou 4

localisation 0,1,2,3 ou 4

Taille 1,2,3 ou 4

Pourcentage total

Texture estimée 1 ,2, 3, 4, 5, ou 6

Boudin Oui / Non

 1 / 2

 3 / 4

complet

Tâches d'oxydation 

0,1,2,3,4,5 ou 6

Fond matriciel gris + 

täches rouilles (Go)

Fond matriciel gris bleu 

voir gris noir (Gr)

Racines 0,1,2 ou 3

Horizon pédologique supposé :

G/ Caractéristique physico-chimique

Sables 

grossiers
Sables fins

Limons 

grossiers
Limons fins Argiles

7.5 8.18 611.5 0.89 67.47 6.41 10.52 218.71 1.38 29.24 28.92 13.31 27.14 LAS 69.37

22.5 8.73 822.2 1.47 11.15 1.42 7.82 319.70 0.56 33.61 39.40 12.47 13.96 LMS 65.83

37.5 8.96 521.2 1.36 1.40 0.29 4.85 407.50 0.48 75.68 17.10 5.18 1.55 SL 23.84

52.5 8.97 536.9 1.41 0.38 0.21 1.82 366.73 0.22 77.41 14.74 4.57 3.05 SL 22.37

NaGoca 60-100 cm 67.5 8.86 611.7 1.34 2.86 0.32 8.93 360.02 0.11 63.48 27.43 6.48 2.49 SL 36.41

% %

Horizon
Prof. sond. tarière 

(cm)

Prof. prélèv. 

(cm)
Ca K Na Mg S CEC S/T Na/S

7.5 31.11 0.12 4.92 2.47 38.63 31.33 Saturé 12.75

22.5 12.02 0.07 4.67 1.03 17.78 12.85 Saturé 26.25

37.5 6.02 0.06 2.19 0.86 9.12 4.88 Saturé 23.95

52.5 5.51 0.09 1.97 1.06 8.64 4.44 Saturé 22.83

NaGoca 60-100 cm 67.5 6.18 0.19 2.43 1.57 10.37 5.39 Saturé 23.46

0 0 0

Fiche de description sondage pédologique

brun foncé jaunâtre gris jaune

Effervescence HCl

Eléments grossiers

4 0 0

non oui

3 1 1

Anneau

Hydromorphie

0 4 à 5 1

non

oui
oui

oui

NaAca NaAgca-NaGoca NaGoca

2

 Type de sol = RÉDOXISOLS-SODISOLS réductique, limon argilo-sableux à sable limoneux, carbonaté, de polder

C/N
CaCO3 

(g/kg)
Texture

Prof. prélèv. 

(cm)
pH

Conduct. 

(μS/cm)
Da 

(g/cm3)
Corg (g/kg) N (g/kg)

Granulométrie (%)

Prof. sond. tarière 

(cm)
Horizon

25-60 cm

0-25 cm

NaAgca-NaGoca

NaAca

Limons et 

argiles (%)

NaAca 0-25 cm

NaAgca-NaGoca 25-60 cm

Cations échangeables (cmol+/kg)

100 -

0 -

25 -

60 -

NaAca

NaGoca

NaAgca-NaGoca

Parcelle n° Vanne B Transect n° Haut Sondage n° 2 Date : 15/06/20 Observateur(s) : 

A/ Végétation B/ Position topographique

Type : Distance / Seine (m) : Le plus haut et le plus loin de la Seine

% de recouvrement : Exhaussement/Seine (m) :

C/ Informations diverses

Niveau de la nappe (cm):

Semelle de labour : OUI NON X

Tourbes : OUI NON X Si OUI, profondeur d'apparition (cm) :

épaisseur (cm) : 

D/ Sol

Substrat géologique :

Profondeur d'enracinement (cm) :

Nombre d'horizons texturaux rencontrés : E/ Photo du profil F/ Schéma du profil

Profondeur en cm 0 15 15 65 65 100

Couleur (descript° nominale)

Matière organique 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 ou 7

Intensité 0,1,2,3,ou 4

localisation 0,1,2,3 ou 4

Taille 1,2,3 ou 4

Pourcentage total

Texture estimée 1 ,2, 3, 4, 5, ou 6

Boudin Oui / Non

 1 / 2

 3 / 4

complet

Tâches d'oxydation 

0,1,2,3,4,5 ou 6

Fond matriciel gris + 

täches rouilles (Go)

Fond matriciel gris bleu 

voir gris noir (Gr)

Racines 0,1,2 ou 3

Horizon pédologique supposé :

G/ Caractéristique physico-chimique

Sables 

grossiers
Sables fins

Limons 

grossiers
Limons fins Argiles

Ahoca 0-15 cm 7.5 7.93 354.6 0.61 86.12 8.50 10.13 191.60 3.90 34.12 34.38 11.46 16.15 LS 61.98

22.5 8.07 1458 1.37 24.62 2.06 11.93 245.19 0.37 47.86 30.59 8.94 12.24 LS 51.77

37.5 8.28 1035 1.49 1.81 0.34 5.28 366.98 0.41 68.67 20.26 7.46 3.20 SL 30.92

52.5 8.53 739.7 1.44 1.64 0.29 5.74 364.45 0.21 72.63 17.94 6.15 3.07 SL 27.16

NaGoca 65-100 cm 67.5 8.63 722.2 1.34 2.84 0.26 10.84 343.52 0.16 58.56 27.68 8.74 4.86 SL 41.28

% %

Horizon
Prof. sond. tarière 

(cm)

Prof. prélèv. 

(cm)
Ca K Na Mg S CEC S/T Na/S

Ahoca 0-15 cm 7.5 39.86 0.14 2.40 1.98 44.38 36.81 Saturé 5.41

22.5 17.72 0.05 4.37 0.79 22.94 13.55 Saturé 19.06

37.5 8.82 0.04 2.48 0.54 11.88 5.83 Saturé 20.88

52.5 7.43 0.06 2.09 0.74 10.32 5.66 Saturé 20.24

NaGoca 65-100 cm 67.5 7.09 0.09 2.46 1.02 10.66 6.43 Saturé 23.10

*hémiorganique : >8g/100g de carbone (pour 0-15cm)

Effervescence HCl

4 0 0

Fiche de description sondage pédologique

brun gris jaune jaune gris

Eléments grossiers
0 0 0

non non non

3 1 1

Anneau

Hydromorphie

0 4 3

oui
oui

oui

Ahoca NaAgca-NaGoca NaGoca

2

 Type de sol = RÉDOXISOLS-SODISOLS réductique, hémiorganique, limon sableux à sable limoneux, carbonaté, de polder

C/N
CaCO3 

(g/kg)
Texture

Prof. prélèv. 

(cm)
pH

Conduct. 

(μS/cm)
Da 

(g/cm3)
Corg (g/kg) N (g/kg)

Granulométrie (%)

Prof. sond. tarière 

(cm)
Horizon

15-65 cmNaAgca-NaGoca

Limons et 

argiles (%)

NaAgca-NaGoca 15-65 cm

Cations échangeables (cmol+/kg)

100 -

0 -

15 -

65 -

NaAgca-NaGoca

NaGoca

Ahoca
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Parcelle n° Vanne B Transect n° Haut Sondage n° 3 Date : 15/06/20 Observateur(s) : 

A/ Végétation B/ Position topographique

Type : Prairial Distance / Seine (m) : Le plus haut et le plus loin de la Seine

% de recouvrement : 100% Exhaussement/Seine (m) :

C/ Informations diverses

Niveau de la nappe (cm):

Semelle de labour : OUI NON X

Tourbes : OUI NON X Si OUI, profondeur d'apparition (cm) :

épaisseur (cm) : 

D/ Sol

Substrat géologique :

Profondeur d'enracinement (cm) :

Nombre d'horizons texturaux rencontrés : E/ Photo du profil F/ Schéma du profil

Profondeur en cm 0 20 20 65 65 100

Couleur (descript° nominale)

Matière organique 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 ou 7

Intensité 0,1,2,3,ou 4

localisation 0,1,2,3 ou 4

Taille 1,2,3 ou 4

Pourcentage total

Texture estimée 1 ,2, 3, 4, 5, ou 6

Boudin Oui / Non

 1 / 2

 3 / 4

complet

Tâches d'oxydation 

0,1,2,3,4,5 ou 6

Fond matriciel gris + 

täches rouilles (Go)

Fond matriciel gris bleu 

voir gris noir (Gr)

Racines 0,1,2 ou 3

Horizon pédologique supposé :

G/ Caractéristique physico-chimique

Sables 

grossiers
Sables fins

Limons 

grossiers
Limons fins Argiles

Aca 0-20 cm 7.5 7.66 3119 0.97 63.10 6.22 10.14 210.21 1.08 31.77 35.69 9.07 22.38 LAS 67.15

22.5 8.21 1844 1.44 1.76 0.39 4.52 361.67 0.12 59.24 28.45 5.59 6.60 SL 40.64

37.5 8.4 1112 1.46 0.60 0.27 2.22 369.33 0.14 71.50 19.24 5.06 4.05 SL 28.36

52.5 8.55 821.3 1.42 0.18 0.30 0.61 370.59 0.11 59.59 24.99 8.16 7.14 SL 40.30

NaGoca 65-100 cm 67.5 8.7 750.6 1.36 0.52 0.27 1.92 386.88 0.56 71.63 16.39 3.48 7.95 SL 27.81

% %

Horizon
Prof. sond. tarière 

(cm)

Prof. prélèv. 

(cm)
Ca K Na Mg S CEC S/T Na/S

Aca 0-20 cm 7.5 35.29 0.11 Nd 2.01 37.41 30.59 Saturé Nd

22.5 10.07 0.04 4.75 0.70 15.55 6.09 Saturé 30.53

37.5 7.48 0.05 3.48 0.68 11.69 5.74 Saturé 29.75

52.5 7.81 0.07 2.55 0.96 11.40 6.84 Saturé 22.40

NaGoca 65-100 cm 67.5 6.14 0.10 2.59 1.55 10.38 5.91 Saturé 24.96

Nd : Non déterminé car campagne terrain non terminée

Effervescence HCl

4 0 0

Fiche de description sondage pédologique

brun foncé jaunâtre gris jaune

Eléments grossiers
0 0 0

non oui

3 1 1

Anneau

Hydromorphie

0 4 à 5 1

X

oui

oui

oui

Aca NaAgca-NaGoca NaGoca

2

 Type de sol = RÉDOXISOLS-SODISOLS réductique, limon argilo-sableux à sable limoneux, carbonaté, de polder

C/N
CaCO3 

(g/kg)
Texture

Prof. prélèv. 

(cm)
pH

Conduct. 

(μS/cm)
Da 

(g/cm3)
Corg (g/kg) N (g/kg)

Granulométrie (%)

Prof. sond. tarière 

(cm)
Horizon

20-65 cmNaAgca-NaGoca

Limons et 

argiles (%)

NaAgca-NaGoca 20-65 cm

Cations échangeables (cmol+/kg)

100 -

0 -

20 -

65 -

NaAgca-NaGoca

NaGoca

Aca

Parcelle n° Vanne B Transect n° Moyen Sondage n° 1 Date : 16/06/20 Observateur(s) : 

A/ Végétation B/ Position topographique

Type : Distance / Seine (m) :

% de recouvrement : Exhaussement/Seine (m) :

C/ Informations diverses

Niveau de la nappe (cm):

Semelle de labour : OUI NON X

Tourbes : OUI NON X Si OUI, profondeur d'apparition (cm) :

épaisseur (cm) : 

D/ Sol

Substrat géologique :

Profondeur d'enracinement (cm) :

Nombre d'horizons texturaux rencontrés : E/ Photo du profil F/ Schéma du profil

Profondeur en cm 0 20 20 50 50 100

Couleur (descript° nominale)

Matière organique 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 ou 7

Intensité 0,1,2,3,ou 4

localisation 0,1,2,3 ou 4

Taille 1,2,3 ou 4

Pourcentage total

Texture estimée 1 ,2, 3, 4, 5, ou 6

Boudin Oui / Non

 1 / 2

 3 / 4

complet

Tâches d'oxydation 

0,1,2,3,4,5 ou 6

Fond matriciel gris + 

täches rouilles (Go)

Fond matriciel gris bleu 

voir gris noir (Gr)

Racines 0,1,2 ou 3

Horizon pédologique supposé :

G/ Caractéristique physico-chimique

Sables 

grossiers
Sables fins

Limons 

grossiers
Limons fins Argiles

NaAca 0-20 cm 7.5 8.03 1386 0.92 52.58 5.12 10.27 236.34 2.82 11.23 32.30 26.83 26.83 LA 85.96

22.5 8.48 1223 1.29 10.29 1.06 9.70 290.09 0.51 3.53 24.65 33.56 37.76 AL 95.96

37.5 8.54 1176 1.22 9.68 0.48 20.36 263.16 0.38 27.30 41.54 15.39 15.39 LMS 72.31

52.5 8.73 884.4 1.34 2.00 0.40 5.04 355.63 0.14 31.38 39.20 14.89 14.39 LMS 68.48

67.5 Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd

% %

Horizon
Prof. sond. tarière 

(cm)

Prof. prélèv. 

(cm)
Ca K Na Mg S CEC S/T Na/S

NaAca 0-20 cm 7.5 18.60 0.83 7.99 6.92 34.34 26.62 Saturé 23.28

22.5 13.30 0.63 6.45 5.03 25.41 19.87 Saturé 25.38

37.5 7.99 0.38 4.08 3.01 15.46 10.17 Saturé 26.40

52.5 7.06 0.36 3.74 2.87 14.02 8.40 Saturé 26.65

67.5 Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd

Nd : Non déterminé car campagne terrain non terminée

Fiche de description sondage pédologique

brun gris brun gris ocre

Effervescence HCl

Eléments grossiers

3 2 0

2 5 1

0 0 0

Anneau

non non oui

oui oui oui

Hydromorphie

0 3 4

non oui oui

NaAca NaAgca-NaGoca NaGoca

2 1 0

 Type de sol = RÉDOXISOLS-SODISOLS réductique, limon argileux à limon moyen sableux, carbonaté, de polder

C/N
CaCO3 

(g/kg)
Texture

Prof. prélèv. 

(cm)
pH

Conduct. 

(μS/cm)
Da 

(g/cm3)
Corg (g/kg) N (g/kg)

Granulométrie (%)

Prof. sond. tarière 

(cm)
Horizon

50-100 cm

20-50 cm

NaGoca

NaAgca-NaGoca

Limons et 

argiles (%)

NaAgca-NaGoca 20-50 cm

NaGoca 50-100 cm

Cations échangeables (cmol+/kg)

100 -

0 -

20 -

50 -

NaAca

NaAgca-NaGoca

NaGoca
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Parcelle n° Vanne B Transect n° Moyen Sondage n° 2 Date : 16/06/20 Observateur(s) : 

A/ Végétation B/ Position topographique

Type : Distance / Seine (m) :

% de recouvrement : Exhaussement/Seine (m) :

C/ Informations diverses

Niveau de la nappe (cm):

Semelle de labour : OUI NON X

Tourbes : OUI NON X Si OUI, profondeur d'apparition (cm) :

épaisseur (cm) : 

D/ Sol

Substrat géologique :

Profondeur d'enracinement (cm) :

Nombre d'horizons texturaux rencontrés : E/ Photo du profil F/ Schéma du profil

Profondeur en cm 0 15 15 40 40 100

Couleur (descript° nominale)

Matière organique 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 ou 7

Intensité 0,1,2,3,ou 4

localisation 0,1,2,3 ou 4

Taille 1,2,3 ou 4

Pourcentage total

Texture estimée 1 ,2, 3, 4, 5, ou 6

Boudin Oui / Non

 1 / 2

 3 / 4

complet

Tâches d'oxydation 

0,1,2,3,4,5 ou 6

Fond matriciel gris + 

täches rouilles (Go)

Fond matriciel gris bleu 

voir gris noir (Gr)

Racines 0,1,2 ou 3

Horizon pédologique supposé :

G/ Caractéristique physico-chimique

Sables 

grossiers
Sables fins

Limons 

grossiers
Limons fins Argiles

NaAca 0-15 cm 7.5 7.9 1338 0.79 64.65 6.51 9.93 177.21 1.08 9.84 28.76 21.99 38.34 AL 89.08

22.5 8.19 1350 1.25 11.60 1.08 10.74 283.61 0.76 8.21 26.63 35.35 29.05 LA 91.03

37.5 8.25 1297 1.27 5.23 0.83 6.33 328.08 0.64 8.11 34.22 29.03 28.00 LA 91.25

52.5 8.54 724.5 1.07 1.16 0.35 3.29 357.86 0.14 35.05 41.96 12.12 10.72 LS/LMS 64.81

67.5 8.88 532.4 1.39 4.43 0.25 17.45 349.15 0.61 56.67 28.48 5.97 8.27 SL 42.72

% %

Horizon
Prof. sond. tarière 

(cm)

Prof. prélèv. 

(cm)
Ca K Na Mg S CEC S/T Na/S

NaAca 0-15 cm 7.5 27.88 0.63 7.30 6.53 42.34 33.64 Saturé 17.25

22.5 17.80 0.22 5.25 2.08 25.36 19.66 Saturé 20.69

37.5 17.02 0.19 5.01 1.70 23.91 16.83 Saturé 20.96

52.5 9.24 0.10 2.37 0.98 12.70 8.18 Saturé 18.69

67.5 6.03 0.06 1.89 0.80 8.77 4.97 Saturé 21.50

Fiche de description sondage pédologique

brun gris brun gris ocre

Effervescence HCl

Eléments grossiers

3 2 0

2 5 1

0 0 0

Anneau

non non

oui oui oui

Hydromorphie

0 3 4

oui

non oui oui

NaAca NaAgca-NaGoca NaGoca

2 1 0

 Type de sol = RÉDOXISOLS-SODISOLS réductique, argile limoneuse à sable limoneux, carbonaté, de polder

C/N
CaCO3 

(g/kg)
Texture

Prof. prélèv. 

(cm)
pH

Conduct. 

(μS/cm)
Da 

(g/cm3)
Corg (g/kg) N (g/kg)

Granulométrie (%)

Prof. sond. tarière 

(cm)
Horizon

40-100 cm

15-40 cm

NaGoca

NaAgca-NaGoca

Limons et 

argiles (%)

NaAgca-NaGoca 15-40 cm

NaGoca 40-100 cm

Cations échangeables (cmol+/kg)

100 -

0 -

15 -

40 -

NaAca

NaAgca-NaGoca

NaGoca

Parcelle n° Vanne B Transect n° Moyen Sondage n° 3 Date : 16/06/20 Observateur(s) : 

A/ Végétation B/ Position topographique

Type : Distance / Seine (m) :

% de recouvrement : Exhaussement/Seine (m) :

C/ Informations diverses

Niveau de la nappe (cm):

Semelle de labour : OUI NON X

Tourbes : OUI NON X Si OUI, profondeur d'apparition (cm) :

épaisseur (cm) : 

D/ Sol

Substrat géologique :

Profondeur d'enracinement (cm) :

Nombre d'horizons texturaux rencontrés : E/ Photo du profil F/ Schéma du profil

Profondeur en cm 0 20 20 50 50 100

Couleur (descript° nominale)

Matière organique 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 ou 7

Intensité 0,1,2,3,ou 4

localisation 0,1,2,3 ou 4

Taille 1,2,3 ou 4

Pourcentage total

Texture estimée 1 ,2, 3, 4, 5, ou 6

Boudin Oui / Non

 1 / 2

 3 / 4

complet

Tâches d'oxydation 

0,1,2,3,4,5 ou 6

Fond matriciel gris + 

täches rouilles (Go)

Fond matriciel gris bleu 

voir gris noir (Gr)

Racines 0,1,2 ou 3

Horizon pédologique supposé :

G/ Caractéristique physico-chimique

Sables 

grossiers
Sables fins

Limons 

grossiers
Limons fins Argiles

Aca 0-20 cm 7.5 8.01 834.9 0.91 67.50 6.77 9.98 188.34 0.98 13.51 32.84 21.07 31.60 AL 85.51

22.5 8.64 873.7 1.48 11.70 1.60 7.33 302.48 0.95 9.04 30.00 25.79 34.21 AL 90.01

37.5 8.59 1071 1.46 6.11 0.87 7.04 312.40 0.41 7.58 36.48 27.77 27.77 LA 92.01

52.5 8.7 966.3 1.49 5.24 0.50 10.39 315.58 0.09 25.81 41.11 18.27 14.72 LMS 74.10

67.5 Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd

% %

Horizon
Prof. sond. tarière 

(cm)

Prof. prélèv. 

(cm)
Ca K Na Mg S CEC S/T Na/S

Aca 0-20 cm 7.5 24.08 0.67 5.55 7.61 37.91 31.73 Saturé 14.65

22.5 14.13 0.45 6.45 4.77 25.80 20.58 Saturé 25.01

37.5 12.21 0.31 5.78 3.52 21.82 15.92 Saturé 26.50

52.5 8.79 0.18 4.49 2.28 15.75 10.06 Saturé 28.54

67.5 Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd

Nd : Non déterminé car campagne terrain non terminée

Fiche de description sondage pédologique

brun gris brun gris ocre

Effervescence HCl

Eléments grossiers

3 2 0

2 5 1

0 0 0

Anneau

non non oui

oui oui oui

Hydromorphie

0 3 4

non oui oui

Aca NaAgca-NaGoca NaGoca

2 1 0

 Type de sol = RÉDOXISOLS-SODISOLS réductique, argile limoneuse à limon moyen sableux, carbonaté, de polder

C/N
CaCO3 

(g/kg)
Texture

Prof. prélèv. 

(cm)
pH

Conduct. 

(μS/cm)
Da 

(g/cm3)
Corg (g/kg) N (g/kg)

Granulométrie (%)

Prof. sond. tarière 

(cm)
Horizon

50-100 cm

20-50 cm

NaGoca

NaAgca-NaGoca

Limons et 

argiles (%)

NaAgca-NaGoca 20-50 cm

NaGoca 50-100 cm

Cations échangeables (cmol+/kg)

100 -

0 -

20 -

50 -

Aca

NaAgca-NaGoca

NaGoca
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Parcelle n° Vanne B Transect n° Bas Sondage n° 1 Date : 16/06/20 Observateur(s) : M, ELS, F, PL

A/ Végétation B/ Position topographique

Type : Prairial Distance / Seine (m) : Bas, la plus proche

% de recouvrement : 100% Exhaussement/Seine (m) :

C/ Informations diverses

Niveau de la nappe (cm):

Semelle de labour : OUI NON X

Tourbes : OUI NON X Si OUI, profondeur d'apparition (cm) :

épaisseur (cm) : 

D/ Sol

Substrat géologique :

Profondeur d'enracinement (cm) :

Nombre d'horizons texturaux rencontrés : E/ Photo du profil F/ Schéma du profil

Profondeur en cm 0 15 15 55 55 90 90 100

Couleur (descript° nominale)

Matière organique 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 ou 7

Intensité 0,1,2,3,ou 4

localisation 0,1,2,3 ou 4

Taille 1,2,3 ou 4

Pourcentage total

Texture estimée 1 ,2, 3, 4, 5, ou 6

Boudin Oui / Non

 1 / 2

 3 / 4

complet

Tâches d'oxydation 

0,1,2,3,4,5 ou 6

Fond matriciel gris + 

täches rouilles (Go)

Fond matriciel gris bleu 

voir gris noir (Gr)

Racines 0,1,2 ou 3

Horizon pédologique supposé :

G/ Caractéristique physico-chimique

Sables 

grossiers
Sables fins

Limons 

grossiers
Limons fins Argiles

NaAhoca 0-15 cm 7.5 7.96 1485.00 0.75 33.57 33.57 1.00 237.40 1.55 16.67 36.72 21.70 23.36 LAS 81.78

22.5 8.44 1026.00 1.47 7.58 7.57 1.00 311.38 0.55 15.51 44.26 21.88 17.81 LAS 83.94

37.5 8.41 1233.00 1.43 5.27 5.27 1.00 316.26 0.52 21.96 38.76 19.90 18.86 LAS 77.52

52.5 8.42 1170.00 1.16 3.61 3.61 1.00 326.83 0.26 32.42 38.75 14.05 14.53 LMS 67.33

NaGo1ca 55-90 cm 67.5 8.44 1054.00 1.30 3.47 3.47 1.00 303.25 0.41 49.21 35.32 7.79 7.27 LLS 50.38

NaGo2ca 90-100 cm Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd

% %

Horizon
Prof. sond. tarière 

(cm)

Prof. prélèv. 

(cm)
Ca K Na Mg S CEC S/T Na/S

NaAhoca 0-15 cm 7.5 20.30 0.32 8.17 3.81 32.60 23.93 Saturé 25.05

22.5 10.91 0.17 6.21 2.30 19.59 12.73 Saturé 31.72

37.5 9.77 0.19 6.22 2.08 18.26 10.60 Saturé 34.05

52.5 8.34 0.21 5.94 1.82 16.30 9.00 Saturé 36.42

NaGo1ca 55-90 cm 67.5 6.73 0.18 5.04 1.43 13.38 6.12 Saturé 37.70

NaGo2ca 90-100 cm Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd

Nd : Non déterminé car campagne terrain non terminée

*hémiorganique : >8g/100g de carbone pour 0-15cm

Effervescence HCl

3 2 0 0

Fiche de description sondage pédologique

brun gris brun gris ocre gris ocre

Eléments grossiers
0 0 0 0

oui oui oui

3 5 3 3

Anneau

non oui

Hydromorphie

0 3 5 4

oui oui

non oui oui non

oui

NaAhoca NaAgca-NaGoca NaGo1ca NaGo2ca

2 1 0 0

 Type de sol = RÉDOXISOLS-SODISOLS réductique, salin, argile limoneuse à limon léger sableux, carbonaté, de polder

C/N
CaCO3 

(g/kg)
Texture

Prof. prélèv. 

(cm)
pH

Conduct. 

(μS/cm)
Da 

(g/cm3)
Corg (g/kg) N (g/kg)

Granulométrie (%)

Prof. sond. tarière 

(cm)
Horizon

15-55 cmNaAgca-NaGoca

Limons et 

argiles (%)

NaAgca-NaGoca 15-55 cm

Cations échangeables (cmol+/kg)

100 -

0 -

15 -

55 -

NaAhoca

NaAgca-NaGoca

NaGo1ca

90 -
NaGo2ca

Parcelle n° Vanne B Transect n° Bas Sondage n° 2 Date : 16/06/20 Observateur(s) : M, E, F, PL

A/ Végétation B/ Position topographique

Type : Prairial Distance / Seine (m) : Bas

% de recouvrement : 100% Exhaussement/Seine (m) : La plus proche

C/ Informations diverses

Niveau de la nappe (cm): 60 - 70 cm

Semelle de labour : OUI NON X

Tourbes : OUI NON X Si OUI, profondeur d'apparition (cm) :

épaisseur (cm) : 

D/ Sol

Substrat géologique :

Profondeur d'enracinement (cm) :

Nombre d'horizons texturaux rencontrés : E/ Photo du profil F/ Schéma du profil

Profondeur en cm 0 15 15 55 55 100

Couleur (descript° nominale)

Matière organique 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 ou 7

Intensité 0,1,2,3,ou 4

localisation 0,1,2,3 ou 4

Taille 1,2,3 ou 4

Pourcentage total

Texture estimée 1 ,2, 3, 4, 5, ou 6

Boudin Oui / Non

 1 / 2

 3 / 4

complet

Tâches d'oxydation 

0,1,2,3,4,5 ou 6

Fond matriciel gris + 

täches rouilles (Go)

Fond matriciel gris bleu 

voir gris noir (Gr)

Racines 0,1,2 ou 3

Horizon pédologique supposé :

G/ Caractéristique physico-chimique

Sables 

grossiers
Sables fins

Limons 

grossiers
Limons fins Argiles

NaAhoca 0-15 cm 7.5 7.89 966.40 0.90 68.17 68.17 1.00 224.39 1.34 14.22 35.55 20.00 28.88 LAS 84.43

22.5 8.32 1466.00 1.43 9.74 9.73 1.00 305.69 0.75 10.21 38.99 25.82 24.23 LA 89.04

37.5 8.20 1708.00 1.40 5.87 5.86 1.00 313.01 0.29 21.89 43.96 19.20 14.65 LMS 77.82

52.5 8.30 1589.00 1.37 2.96 2.95 1.00 314.63 0.04 50.84 35.32 4.97 8.83 LS 49.12

NaGoca 55-100 cm 67.5 8.21 1831.00 1.35 3.97 3.97 1.00 322.76 0.27 25.13 46.76 15.03 12.80 LMS 74.60

% %

Horizon
Prof. sond. tarière 

(cm)

Prof. prélèv. 

(cm)
Ca K Na Mg S CEC S/T Na/S

NaAhoca 0-15 cm 7.5 28.93 0.56 10.30 6.00 45.79 30.40 Saturé 22.49

22.5 15.95 0.22 7.05 3.03 26.25 14.82 Saturé 26.87

37.5 13.40 0.18 7.56 2.44 23.58 10.93 Saturé 32.08

52.5 7.44 0.14 5.84 1.51 14.92 5.39 Saturé 39.13

NaGoca 55-100 cm 67.5 9.77 0.24 7.28 1.91 19.20 8.29 Saturé 37.93

Nd : Non déterminé car campagne terrain non terminée

*hémiorganique : >8g/100g de carbone pour 0-15cm

Effervescence HCl

3 2 0

Fiche de description sondage pédologique

brun gris brun gris ocre

Eléments grossiers
0 0 0

0 0 0

3 5 3

Anneau

oui oui oui

Hydromorphie

0 3 5

oui oui

NaAhoca NaAgca-NaGoca NaGoca

2 1 0

 Type de sol = RÉDOXISOLS-SODISOLS réductique, salin, argile limoneuse à limon moyen sableux, carbonaté, de polder

C/N
CaCO3 

(g/kg)
Texture

Prof. prélèv. 

(cm)
pH

Conduct. 

(μS/cm)
Da 

(g/cm3)
Corg (g/kg) N (g/kg)

Granulométrie (%)

Prof. sond. tarière 

(cm)
Horizon

15-55 cmNaAgca-NaGoca

Limons et 

argiles (%)

NaAgca-NaGoca 15-55 cm

Cations échangeables (cmol+/kg)

100 -

0 -

15 -

55 -

NaAhoca

NaAgca-NaGoca

NaGoca
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Parcelle n° Vanne B Transect n° Bas Sondage n° 3 Date : 16/06/20 Observateur(s) : M, E, F, PL

A/ Végétation B/ Position topographique

Type : Prairial Distance / Seine (m) : Bas

% de recouvrement : 100% Exhaussement/Seine (m) : La plus proche

C/ Informations diverses

Niveau de la nappe (cm): 60 - 70 cm

Semelle de labour : OUI NON X

Tourbes : OUI NON X Si OUI, profondeur d'apparition (cm) :

épaisseur (cm) : 

D/ Sol

Substrat géologique :

Profondeur d'enracinement (cm) :

Nombre d'horizons texturaux rencontrés : E/ Photo du profil F/ Schéma du profil

Profondeur en cm 0 20 20 60 60 100

Couleur (descript° nominale)

Matière organique 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 ou 7

Intensité 0,1,2,3,ou 4

localisation 0,1,2,3 ou 4

Taille 1,2,3 ou 4

Pourcentage total

Texture estimée 1 ,2, 3, 4, 5, ou 6

Boudin Oui / Non

 1 / 2

 3 / 4

complet

Tâches d'oxydation 

0,1,2,3,4,5 ou 6

Fond matriciel gris + 

täches rouilles (Go)

Fond matriciel gris bleu 

voir gris noir (Gr)

Racines 0,1,2 ou 3

Horizon pédologique supposé :

G/ Caractéristique physico-chimique

Sables 

grossiers
Sables fins

Limons 

grossiers
Limons fins Argiles

NaAca 0-20 cm 7.5 7.92 1482.00 0.61 79.96 79.96 1.00 141.23 1.88 17.01 29.06 19.37 32.69 AL 81.12

22.5 8.77 594.20 1.39 13.09 13.09 1.00 277.19 0.61 7.43 35.25 29.19 27.54 LA 91.97

37.5 8.63 733.70 1.35 5.04 5.04 1.00 335.96 0.49 6.27 41.98 26.72 24.54 LA 93.23

52.5 8.65 775.20 1.78 4.36 4.36 1.00 338.60 0.34 15.02 40.11 19.57 24.95 LAS 84.63

NaGoca 60-100 cm 67.5 8.53 882.80 1.34 9.52 9.52 1.00 260.53 0.25 28.66 39.19 15.11 16.79 LMS 71.10

% %

Horizon
Prof. sond. tarière 

(cm)

Prof. prélèv. 

(cm)
Ca K Na Mg S CEC S/T Na/S

NaAca 0-20 cm 7.5 29.50 0.84 9.77 6.41 46.51 34.31 Saturé 21.00

22.5 12.29 0.44 5.01 2.92 20.66 15.12 Saturé 24.24

37.5 11.40 0.37 5.28 2.61 19.66 13.94 Saturé 26.83

52.5 10.65 0.34 5.17 2.39 18.54 13.08 Saturé 27.86

NaGoca 60-100 cm 67.5 7.55 0.25 4.36 1.62 13.78 7.89 Saturé 31.66

Nd : Non déterminé car campagne terrain non terminée

Effervescence HCl

3 2 0

Fiche de description sondage pédologique

brun gris brun gris ocre

Eléments grossiers
0 0 0

0 0 0

3 5 3

Anneau

oui oui oui

Hydromorphie

0 3 5

oui oui

NaAca NaAgca-NaGoca NaGoca

2 1 0

 Type de sol = RÉDOXISOLS-SODISOLS réductique, argile limoneuse à limon moyen sableux, carbonaté, de polder

C/N
CaCO3 

(g/kg)
Texture

Prof. prélèv. 

(cm)
pH

Conduct. 

(μS/cm)
Da 

(g/cm3)
Corg (g/kg) N (g/kg)

Granulométrie (%)

Prof. sond. tarière 

(cm)
Horizon

20-60 cmNaAgca-NaGoca

Limons et 

argiles (%)

NaAgca-NaGoca 20-60 cm

Cations échangeables (cmol+/kg)

100 -

0 -

20 -

60 -

NaAca

NaAgca-NaGoca

NaGoca

Parcelle n° Connard Transect n° Haut Sondage n° 1 Date : 15/06/20 Observateur(s) : M, E, Fe, F

A/ Végétation B/ Position topographique

Type : Prairial Distance / Seine (m) : Exclos 1, le plus loin et le plus haut

% de recouvrement : 100% Exhaussement/Seine (m) :

C/ Informations diverses

Niveau de la nappe (cm):

Semelle de labour : OUI NON X

Tourbes : OUI NON X Si OUI, profondeur d'apparition (cm) :

épaisseur (cm) : 

D/ Sol

Substrat géologique :

Profondeur d'enracinement (cm) :

Nombre d'horizons texturaux rencontrés : E/ Photo du profil F/ Schéma du profil

Profondeur en cm 0 15 15 50 50 65 65 80 80 …

Couleur (descript° nominale)

Matière organique 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 ou 7

Intensité 0,1,2,3,ou 4

localisation 0,1,2,3 ou 4

Taille 1,2,3 ou 4

Pourcentage total

Texture estimée 1 ,2, 3, 4, 5, ou 6

Boudin Oui / Non

 1 / 2

 3 / 4

complet

Tâches d'oxydation 

0,1,2,3,4,5 ou 6

Fond matriciel gris + 

täches rouilles (Go)

Fond matriciel gris bleu 

voir gris noir (Gr)

Racines 0,1,2 ou 3

Horizon pédologique supposé :

G/ Caractéristique physico-chimique

Sables 

grossiers
Sables fins

Limons 

grossiers
Limons fins Argiles

Aca 0-15 cm 7.5 7.8 444.8 0.85 78.47 7.79 10.08 206.57 2.25 21.49 29.13 23.30 23.83 LAS 76.27

22.5 8.5 402.2 1.26 17.74 1.67 10.60 289.48 0.34 25.68 39.74 16.31 17.92 LAS/LMS 73.97

37.5 8.79 361.2 1.22 7.17 0.63 11.40 319.86 0.32 53.06 27.67 9.73 9.22 LS 46.62

NaGo1ca 50-65 cm 52.5 8.75 403.4 1.13 10.57 0.53 20.04 283.91 0.18 60.33 23.04 7.52 8.93 SL 39.50

NaGo2ca 65-80 cm 67.5 8.69 441 1.28 8.38 0.54 15.55 296.76 0.23 59.89 24.03 8.17 7.69 SL 39.88

NaGo3ca 80-100 cm Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd

% %

Horizon
Prof. sond. tarière 

(cm)

Prof. prélèv. 

(cm)
Ca K Na Mg S CEC S/T Na/S

Aca 0-15 cm 7.5 26.35 0.64 2.93 6.61 36.53 33.64 Saturé 8.03

22.5 13.01 0.27 2.71 2.75 18.75 15.74 Saturé 14.47

37.5 7.91 0.11 1.89 1.78 11.70 8.61 Saturé 16.14

NaGo1ca 50-65 cm 52.5 7.49 0.08 1.84 1.80 11.21 8.00 Saturé 16.40

NaGo2ca 65-80 cm 67.5 7.54 0.08 2.05 1.88 11.55 8.23 Saturé 17.71

NaGo3ca 80-100 cm Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd

Nd : Non déterminé car campagne terrain non terminée

Eléments grossiers

Effervescence HCl
Nd Nd Nd Nd Nd

4 2 0 0 0

Fiche de description sondage pédologique

brun brun jaune gris gris gris jaune

3 1 5 4 4

0 0 0 0 0

Anneau

non non oui oui oui

Hydromorphie

0 3 3 2 - 3 4

non non non

oui oui oui oui

non oui non non

Aca NaGo1ca NaGo2ca NaGo3ca

3 1

NaAgca

 Type de sol = THALASSOSOLS POLDÉRISÉS-RÉDOXISOLS réductique, sodisé, limon argilo-sableux à sablo-limoneux, carbonaté

C/N
CaCO3 

(g/kg)
Texture

Prof. prélèv. 

(cm)
pH

Conduct. 

(μS/cm)
Da 

(g/cm3)
Corg (g/kg) N (g/kg)

Granulométrie (%)

Prof. sond. tarière 

(cm)
Horizon

15-50 cmNaAgca

Limons et 

argiles (%)

15-50 cmNaAgca

Cations échangeables (cmol+/kg)

100 -

0 -

15 -

65 -

Aca

NaAgca

NaGo1ca

50 -

80 -

NaGo2ca

NaGo3ca
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Parcelle n° Connard Transect n° Haut Sondage n° 2 Date : 15/06/20 Observateur(s) : M, E, Fe, F

A/ Végétation B/ Position topographique

Type : Prairial Distance / Seine (m) : Exclos 1, le plus loin et le plus haut

% de recouvrement : 100% Exhaussement/Seine (m) :

C/ Informations diverses

Niveau de la nappe (cm):

Semelle de labour : OUI NON X

Tourbes : OUI NON X Si OUI, profondeur d'apparition (cm) :

épaisseur (cm) : 

D/ Sol

Substrat géologique :

Profondeur d'enracinement (cm) :

Nombre d'horizons texturaux rencontrés : E/ Photo du profil F/ Schéma du profil

Profondeur en cm 0 15 15 55 55 85 85 … 100

Couleur (descript° nominale)

Matière organique 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 ou 7

Intensité 0,1,2,3,ou 4

localisation 0,1,2,3 ou 4

Taille 1,2,3 ou 4

Pourcentage total

Texture estimée 1 ,2, 3, 4, 5, ou 6

Boudin Oui / Non

 1 / 2

 3 / 4

complet

Tâches d'oxydation 

0,1,2,3,4,5 ou 6

Fond matriciel gris + 

täches rouilles (Go)

Fond matriciel gris bleu 

voir gris noir (Gr)

Racines 0,1,2 ou 3

Horizon pédologique supposé :

G/ Caractéristique physico-chimique

Sables 

grossiers
Sables fins

Limons 

grossiers
Limons fins Argiles

Aca 0-15 cm 7.5 7.78 638.6 0.85 74.50 7.74 9.62 229.01 2.63 27.12 23.22 24.97 22.06 LAS 70.25

22.5 8.37 632.9 1.36 18.32 1.59 11.52 285.88 0.93 40.37 26.98 13.73 17.99 LSA 58.70

37.5 8.85 395.1 1.32 6.46 0.46 13.91 307.69 0.54 68.12 20.25 7.23 3.86 SL 31.34

52.5 8.61 562.5 1.31 13.45 0.46 29.26 255.45 3.96 61.46 22.19 6.71 5.68 SL 34.58

NaGo1ca 55-85 cm 67.5 8.42 1007 1.34 8.74 1.01 8.64 331.23 0.38 23.72 25.91 23.49 26.51 LAS 75.90

NaGo2ca 85-100 cm Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd

% %

Horizon
Prof. sond. tarière 

(cm)

Prof. prélèv. 

(cm)
Ca K Na Mg S CEC S/T Na/S

Aca 0-15 cm 7.5 25.60 0.72 3.71 5.78 35.82 32.14 Saturé 10.35

22.5 12.34 0.44 3.07 2.99 18.84 15.02 Saturé 16.30

37.5 6.36 0.19 1.74 1.56 9.84 6.82 Saturé 17.66

52.5 6.48 0.10 2.02 1.72 10.32 6.79 Saturé 19.57

NaGo1ca 55-85 cm 67.5 12.17 0.19 4.73 3.90 20.98 15.67 Saturé 22.52

NaGo2ca 85-100 cm Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd

Nd : Non déterminé car campagne terrain non terminée

Effervescence HCl
Nd Nd Nd Nd

4 2

Fiche de description sondage pédologique

brun beige jaune gris gris

Eléments grossiers
0 0 0 0

non non oui oui

3 1 4 4

Anneau

Hydromorphie

0 3 2 - 3 4

oui

oui

oui oui oui

non oui non

Aca NaAgca NaGo1ca NaGo2ca

3 1

 Type de sol = THALASSOSOLS POLDÉRISÉS-RÉDOXISOLS réductique, sodisé, limon argilo-sableux, carbonaté

C/N
CaCO3 

(g/kg)
Texture

Prof. prélèv. 

(cm)
pH

Conduct. 

(μS/cm)
Da 

(g/cm3)
Corg (g/kg) N (g/kg)

Granulométrie (%)

Prof. sond. tarière 

(cm)
Horizon

15-55 cmNaAgca

Limons et 

argiles (%)

NaAgca 15-55 cm

Cations échangeables (cmol+/kg)

100 -

0 -

15 -

Aca

NaAgca

NaGo1ca

55 -

85 -

NaGo2ca

Parcelle n° Connard Transect n° Haut Sondage n° 3 Date : 15/06/20 Observateur(s) : M, E, Fe, F

A/ Végétation B/ Position topographique

Type : Prairial Distance / Seine (m) : Exclos, le plus loin et le plus haut

% de recouvrement : 100% Exhaussement/Seine (m) :

C/ Informations diverses

Niveau de la nappe (cm):

Semelle de labour : OUI NON X

Tourbes : OUI NON X Si OUI, profondeur d'apparition (cm) :

épaisseur (cm) : 

D/ Sol

Substrat géologique :

Profondeur d'enracinement (cm) :

Nombre d'horizons texturaux rencontrés : E/ Photo du profil F/ Schéma du profil

Profondeur en cm 0 15 15 50 50 80 80 …

Couleur (descript° nominale)

Matière organique 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 ou 7

Intensité 0,1,2,3,ou 4

localisation 0,1,2,3 ou 4

Taille 1,2,3 ou 4

Pourcentage total

Texture estimée 1 ,2, 3, 4, 5, ou 6

Boudin Oui / Non

 1 / 2

 3 / 4

complet

Tâches d'oxydation 

0,1,2,3,4,5 ou 6

Fond matriciel gris + 

täches rouilles (Go)

Fond matriciel gris bleu 

voir gris noir (Gr)

Racines 0,1,2 ou 3

Horizon pédologique supposé :

G/ Caractéristique physico-chimique

Sables 

grossiers
Sables fins

Limons 

grossiers
Limons fins Argiles

Aca 0-15 cm 7.5 7.91 491.1 0.80 76.75 7.58 10.12 213.93 1.99 17.82 28.72 27.63 23.84 LAS 80.19

22.5 8.38 607.9 1.10 15.37 1.37 11.25 298.03 0.90 19.79 38.11 19.57 21.63 LAS 79.31

37.5 8.61 441 1.55 10.78 0.82 13.14 290.15 0.44 47.79 28.42 12.69 10.66 LS 51.77

52.5 8.44 624 1.32 8.35 0.70 11.96 307.67 0.29 49.38 13.77 21.52 15.04 LS 50.33

67.5 8.43 832.7 1.42 9.24 0.90 10.29 314.34 0.21 14.15 36.08 23.36 26.20 LAS 85.65

NaGo2ca 80-100 cm Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd

% %

Horizon
Prof. sond. tarière 

(cm)

Prof. prélèv. 

(cm)
Ca K Na Mg S CEC S/T Na/S

Aca 0-15 cm 7.5 27.75 0.47 3.06 5.40 36.67 34.79 Saturé 8.33

22.5 11.93 0.32 3.08 3.11 18.44 14.89 Saturé 16.71

37.5 9.13 0.22 2.04 2.38 13.77 10.42 Saturé 14.82

52.5 9.39 0.21 2.46 2.67 14.73 10.39 Saturé 16.71

67.5 11.89 0.28 3.47 3.79 19.43 14.61 Saturé 17.84

NaGo2ca 80-100 cm Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd

Nd : Non déterminé car campagne terrain non terminée

0 0 0 0

Fiche de description sondage pédologique

brun beige jaune gris gris

Effervescence HCl
Nd Nd Nd Nd

Eléments grossiers

4 2

non non oui oui

3 1 4 4

Anneau

Hydromorphie

0 3 2 - 3 4

oui oui

oui oui oui

oui non oui

Aca NaAgca NaGo1ca NaGo2ca

3 1

 Type de sol = THALASSOSOLS POLDÉRISÉS-RÉDOXISOLS réductique, sodisé, limon argilo-sableux, carbonaté

C/N
CaCO3 

(g/kg)
Texture

Prof. prélèv. 

(cm)
pH

Conduct. 

(μS/cm)
Da 

(g/cm3)
Corg (g/kg) N (g/kg)

Granulométrie (%)

Prof. sond. tarière 

(cm)
Horizon

50-80 cm

15-50 cmNaAgca

NaGo1ca

Limons et 

argiles (%)

NaAgca 15-50 cm

NaGo1ca 50-80 cm

Cations échangeables (cmol+/kg)

100 -

0 -

15 -

Aca

NaAgca

NaGo1ca

50 -

80 -

NaGo2ca
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Parcelle n° Connard Transect n° Moyen Sondage n° 1 Date : 15/02/20 Observateur(s) : E, M

A/ Végétation B/ Position topographique

Type : Distance / Seine (m) :

% de recouvrement : Exhaussement/Seine (m) :

C/ Informations diverses

Niveau de la nappe (cm):

Semelle de labour : OUI NON X

Tourbes : OUI NON X Si OUI, profondeur d'apparition (cm) :

épaisseur (cm) : 

D/ Sol

Substrat géologique :

Profondeur d'enracinement (cm) :

Nombre d'horizons texturaux rencontrés : E/ Photo du profil F/ Schéma du profil

Profondeur en cm 0 25 25 50 50 100

Couleur (descript° nominale)

Matière organique 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 ou 7

Intensité 0,1,2,3,ou 4

localisation 0,1,2,3 ou 4

Taille 1,2,3 ou 4

Pourcentage total

Texture estimée 1 ,2, 3, 4, 5, ou 6

Boudin Oui / Non

 1 / 2

 3 / 4

complet

Tâches d'oxydation 

0,1,2,3,4,5 ou 6

Fond matriciel gris + 

täches rouilles (Go)

Fond matriciel gris bleu 

voir gris noir (Gr)

Racines 0,1,2 ou 3

Horizon pédologique supposé :

G/ Caractéristique physico-chimique

Sables 

grossiers
Sables fins

Limons 

grossiers
Limons fins Argiles

7.5 8.09 832.1 1.09 28.98 2.61 11.11 287.97 0.81 18.28 34.18 24.12 22.62 LAS 80.92

22.5 8.25 730.1 1.24 17.76 1.72 10.31 301.60 0.25 24.90 39.23 21.17 14.45 LMS 74.85

NaGoca 25-50 cm 37.5 8.2 926.6 1.23 17.97 1.73 10.41 303.19 1.28 22.70 35.89 20.78 19.36 LAS 76.02

52.5 8.05 1067 1.16 18.49 1.69 10.95 293.66 1.27 25.10 40.80 21.39 11.44 LMS 73.63

67.5 7.86 1710 1.12 16.64 1.87 8.90 317.12 1.51 14.81 37.25 25.25 21.18 LAS 83.69

% %

Horizon
Prof. sond. tarière 

(cm)

Prof. prélèv. 

(cm)
Ca K Na Mg S CEC S/T Na/S

7.5 15.35 0.37 3.53 4.29 23.54 18.34 Saturé 14.98

22.5 13.01 0.37 3.34 3.67 20.38 15.14 Saturé 16.40

NaGoca 25-50 cm 37.5 13.33 0.54 3.85 3.41 21.13 15.63 Saturé 18.24

52.5 14.02 0.52 3.21 3.15 20.90 14.46 Saturé 15.36

67.5 18.34 0.69 3.15 3.74 25.92 15.56 Saturé 12.16

Fiche de description sondage pédologique

brun gris gris brun gris noir

Effervescence HCl

Eléments grossiers

2 2 0

5 3 1

0 0 0

Anneau

non non

oui oui oui

Hydromorphie

3 4 0

oui

oui oui non

non non oui

NaJsca-NaGoca NaGoca NaGrca

2 1 0

 Type de sol = REDUCTISOLS sodisé, limon argilo-sableux, carbonaté

C/N
CaCO3 

(g/kg)
Texture

Prof. prélèv. 

(cm)
pH

Conduct. 

(μS/cm)
Da 

(g/cm3)
Corg (g/kg) N (g/kg)

Granulométrie (%)

Prof. sond. tarière 

(cm)
Horizon

50-100 cm

0-25 cmNaJsca-NaGoca

NaGrca

Limons et 

argiles (%)

NaJsca-NaGoca 0-25 cm

NaGrca 50-100 cm

Cations échangeables (cmol+/kg)

0 -

25 -

50 -

100 -

NaJsca-NaGoca

NaGoca

NaGrca

Parcelle n° Connard Transect n° Moyen Sondage n° 2bis Date : 15/06/20 Observateur(s) : 

A/ Végétation B/ Position topographique

Type : Distance / Seine (m) :

% de recouvrement : Exhaussement/Seine (m) :

C/ Informations diverses

Niveau de la nappe (cm):

Semelle de labour : OUI NON X

Tourbes : OUI NON X Si OUI, profondeur d'apparition (cm) :

épaisseur (cm) : 

D/ Sol

Substrat géologique :

Profondeur d'enracinement (cm) :

Nombre d'horizons texturaux rencontrés : E/ Photo du profil F/ Schéma du profil

Profondeur en cm 0 20 20 30 30 70 70 …

Couleur (descript° nominale)

Matière organique 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 ou 7

Intensité 0,1,2,3,ou 4

localisation 0,1,2,3 ou 4

Taille 1,2,3 ou 4

Pourcentage total

Texture estimée 1 ,2, 3, 4, 5, ou 6

Boudin Oui / Non

 1 / 2

 3 / 4

complet

Tâches d'oxydation 

0,1,2,3,4,5 ou 6

Fond matriciel gris + 

täches rouilles (Go)

Fond matriciel gris bleu 

voir gris noir (Gr)

Racines 0,1,2 ou 3

Horizon pédologique supposé :

G/ Caractéristique physico-chimique

Sables 

grossiers
Sables fins

Limons 

grossiers
Limons fins Argiles

Jsca-Goca 0-20 cm 7.5 8.05 954.50 1.15 34.51 3.24 10.64 282.50 0.81 14.26 30.52 29.50 24.92 LAS/LA 84.94

NaGo1ca 20-30 cm 22.5 8.29 708.70 1.28 19.44 1.75 11.14 284.81 0.49 23.21 34.34 16.59 25.38 LAS 76.30

37.5 8.32 776.90 1.20 16.28 1.69 9.62 309.95 1.37 20.51 36.01 26.38 15.72 LMS 78.12

52.5 8.27 836.90 1.16 20.18 1.74 11.63 284.77 1.51 22.39 33.11 21.74 21.25 LAS 76.10

67.5 8.11 988.60 1.03 21.12 1.84 11.45 280.83 1.14 16.61 35.76 29.63 16.86 LMS 82.25

NaGrca 70-100 cm Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd

% %

Horizon
Prof. sond. tarière 

(cm)

Prof. prélèv. 

(cm)
Ca K Na Mg S CEC S/T Na/S

Jsca-Goca 0-20 cm 7.5 17.21 1.21 3.82 5.18 27.42 21.85 Saturé 13.94

NaGo1ca 20-30 cm 22.5 12.62 0.58 3.26 3.63 20.08 15.67 Saturé 16.23

37.5 12.78 0.53 3.51 3.72 20.53 15.94 Saturé 17.08

52.5 13.04 0.53 3.35 3.44 20.36 15.65 Saturé 16.46

67.5 14.41 0.58 3.31 3.50 21.81 16.10 Saturé 15.18

NaGrca 70-100 cm Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd

Nd : Non déterminé car campagne terrain non terminée

Effervescence HCl

2 2 0 0

Fiche de description sondage pédologique

brun brun gris gris gris noir

Eléments grossiers
0 0 0 0

oui oui oui oui

5 5 5 3

Anneau

oui

Hydromorphie

2 3 2 0

oui oui

oui oui oui non

non non non oui

Jsca-Goca NaGo1ca NaGo2ca NaGrca

2 1 1 0

 Type de sol = REDUCTISOLS sodisé, limon argilo-sableux à limon moyen sableux, carbonaté

C/N
CaCO3 

(g/kg)
Texture

Prof. prélèv. 

(cm)
pH

Conduct. 

(μS/cm)
Da 

(g/cm3)
Corg (g/kg) N (g/kg)

Granulométrie (%)

Prof. sond. tarière 

(cm)
Horizon

30-70 cmNaGo2ca

Limons et 

argiles (%)

NaGo2ca 30-70 cm

Cations échangeables (cmol+/kg)

0 -

20 -

30 -

100 -

Jsca-Goca

NaGo1ca

NaGrca

70 -

NaGo2ca
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Parcelle n° Connard Transect n° Moyen Sondage n° 3 Date : 15/06/20 Observateur(s) : E, Fe, F, M

A/ Végétation B/ Position topographique

Type : Distance / Seine (m) :

% de recouvrement : Exhaussement/Seine (m) :

C/ Informations diverses

Niveau de la nappe (cm):

Semelle de labour : OUI NON X

Tourbes : OUI NON X Si OUI, profondeur d'apparition (cm) :

épaisseur (cm) : 

D/ Sol

Substrat géologique :

Profondeur d'enracinement (cm) :

Nombre d'horizons texturaux rencontrés : E/ Photo du profil F/ Schéma du profil

Profondeur en cm 0 15 15 25 25 70 70 100

Couleur (descript° nominale)

Matière organique 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 ou 7

Intensité 0,1,2,3,ou 4

localisation 0,1,2,3 ou 4

Taille 1,2,3 ou 4

Pourcentage total

Texture estimée 1 ,2, 3, 4, 5, ou 6

Boudin Oui / Non

 1 / 2

 3 / 4

complet

Tâches d'oxydation 

0,1,2,3,4,5 ou 6

Fond matriciel gris + 

täches rouilles (Go)

Fond matriciel gris bleu 

voir gris noir (Gr)

Racines 0,1,2 ou 3

Horizon pédologique supposé :

G/ Caractéristique physico-chimique

Sables 

grossiers
Sables fins

Limons 

grossiers
Limons fins Argiles

NaJsca-NaGoca 0-15 cm 7.50 8.02 1246.00 0.97 35.43 3.33 10.65 288.05 0.68 14.67 32.63 24.48 27.53 LAS 84.64

NaGo1ca 15-25 cm 22.50 8.25 1003.00 0.97 24.06 2.11 11.41 278.30 0.77 17.69 34.36 25.13 22.05 LAS 81.54

37.50 8.26 931.80 1.13 18.32 1.63 11.22 289.05 1.96 19.94 39.05 25.86 13.19 LMS 78.10

52.50 8.24 831.50 1.26 13.63 1.21 11.30 294.08 1.05 28.35 36.27 15.23 19.09 LAS 70.59

67.50 8.04 1443.00 0.92 20.29 1.86 10.90 292.91 0.91 25.07 33.00 24.08 16.94 LMS/LAS 74.02

NaGrca 70-100 cm Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd

% %

Horizon
Prof. sond. tarière 

(cm)

Prof. prélèv. 

(cm)
Ca K Na Mg S CEC S/T Na/S

NaJsca-NaGoca 0-15 cm 7.50 16.67 0.93 5.05 5.22 27.86 21.38 Saturé 18.12

NaGo1ca 15-25 cm 22.50 13.83 0.59 4.59 4.40 23.42 17.93 Saturé 19.61

37.50 12.39 0.57 3.93 3.55 20.45 14.81 Saturé 19.20

52.50 11.02 0.50 3.02 2.93 17.47 12.28 Saturé 17.31

67.50 15.45 0.75 4.04 3.81 24.05 15.58 Saturé 16.80

NaGrca 70-100 cm Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd

Nd : Non déterminé car campagne terrain non terminée

Effervescence HCl

2 2 0 0

Fiche de description sondage pédologique

brun brun gris gris gris noir

Eléments grossiers
0 0 0 0

oui oui oui oui

5 5 5 3

Anneau

non

Hydromorphie

2 3 2 0

oui oui

oui oui oui non

non oui

NaJsca-NaGoca NaGo1ca NaGo2ca NaGrca

2 1 1 0

 Type de sol = REDUCTISOLS sodisé, limon argilo-sableux, carbonaté

C/N
CaCO3 

(g/kg)
Texture

Prof. prélèv. 

(cm)
pH

Conduct. 

(μS/cm)
Da 

(g/cm3)
Corg (g/kg) N (g/kg)Horizon

Granulométrie (%)

Prof. sond. tarière 

(cm)

25-70 cmNaGo2ca

Limons et 

argiles (%)

NaGo2ca 25-70 cm

Cations échangeables (cmol+/kg)

0 -

15 -

70 -

100 -

NaJsca-NaGoca

NaGo2ca

NaGrca

25 -
NaGo1ca

Parcelle n° Connard Transect n° Bas Sondage n° 1 Date : 15/06/20 Observateur(s) : M, E, F, Fe

A/ Végétation B/ Position topographique

Type : Distance / Seine (m) :

% de recouvrement : Exhaussement/Seine (m) :

C/ Informations diverses

Niveau de la nappe (cm):

Semelle de labour : OUI NON X

Tourbes : OUI NON X Si OUI, profondeur d'apparition (cm) :

épaisseur (cm) : 

D/ Sol

Substrat géologique :

Profondeur d'enracinement (cm) :

Nombre d'horizons texturaux rencontrés : E/ Photo du profil F/ Schéma du profil

Profondeur en cm 0 20 20 70 70 100

Couleur (descript° nominale)

Matière organique 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 ou 7

Intensité 0,1,2,3,ou 4

localisation 0,1,2,3 ou 4

Taille 1,2,3 ou 4

Pourcentage total

Texture estimée 1 ,2, 3, 4, 5, ou 6

Boudin Oui / Non

 1 / 2

 3 / 4

complet

Tâches d'oxydation 

0,1,2,3,4,5 ou 6

Fond matriciel gris + 

täches rouilles (Go)

Fond matriciel gris bleu 

voir gris noir (Gr)

Racines 0,1,2 ou 3

Horizon pédologique supposé :

G/ Caractéristique physico-chimique

Sables 

grossiers
Sables fins

Limons 

grossiers
Limons fins Argiles

NaJsca-NaGoca 0-20 cm 7.5 8.12 1541.00 1.08 13.94 1.53 9.12 335.68 0.24 16.86 34.63 27.28 20.99 LAS 82.89

22.5 8.16 1442.00 1.16 15.87 2.07 7.67 355.07 0.21 13.11 34.67 26.79 25.22 LA 86.69

37.5 8.09 1397.00 1.20 26.11 2.10 12.45 267.84 0.13 13.71 34.78 28.55 22.84 LA 86.16

52.5 8.18 1577.00 1.05 21.30 1.81 11.76 284.58 0.07 16.25 35.34 25.47 22.87 LAS 83.68

67.5 8.15 1595.00 1.09 16.30 1.91 8.52 325.11 0.08 22.21 31.49 24.38 21.84 LAS 77.71

Gr2ca 70-100 cm Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd

% %

Horizon
Prof. sond. tarière 

(cm)

Prof. prélèv. 

(cm)
Ca K Na Mg S CEC S/T Na/S

NaJsca-NaGoca 0-20 cm 7.5 12.03 0.54 8.02 5.63 26.23 15.36 Saturé 30.59

22.5 13.81 0.86 6.63 5.96 27.26 16.96 Saturé 24.31

37.5 13.95 0.78 7.07 5.99 27.78 16.12 Saturé 25.45

52.5 13.13 0.72 7.39 5.91 27.15 15.56 Saturé 27.21

67.5 13.41 0.70 7.28 5.88 27.27 15.23 Saturé 26.69

Gr2ca 70-100 cm Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd

Nd : Non déterminé car campagne terrain non terminée

Effervescence HCl

2 0 0

Fiche de description sondage pédologique

brun gris gris

Eléments grossiers
0 0 0

oui oui oui

5 5 5

Anneau

Hydromorphie

2 1 0

non non non

oui non non

non oui oui

NaJsca-NaGoca Gr1ca Gr2ca

1 0 0

 Type de sol = REDUCTISOLS-SODISOLS, limon argilo-sableux, carbonaté

C/N
CaCO3 

(g/kg)
Texture

Prof. prélèv. 

(cm)
pH

Conduct. 

(μS/cm)
Da 

(g/cm3)
Corg (g/kg) N (g/kg)

Granulométrie (%)

Prof. sond. tarière 

(cm)
Horizon

20-70 cmGr1ca

Limons et 

argiles (%)

Gr1ca 20-70 cm

Cations échangeables (cmol+/kg)

0 -

20 -

70 -

100 -

NaJsca-NaGoca

Gr2ca

Gr1ca
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Parcelle n° Connard Transect n° Bas Sondage n° 2 Date : 15/06/20 Observateur(s) : M, E, F, Fe

A/ Végétation B/ Position topographique

Type : Distance / Seine (m) :

% de recouvrement : Exhaussement/Seine (m) :

C/ Informations diverses

Niveau de la nappe (cm):

Semelle de labour : OUI NON X

Tourbes : OUI NON X Si OUI, profondeur d'apparition (cm) :

épaisseur (cm) : 

D/ Sol

Substrat géologique :

Profondeur d'enracinement (cm) :

Nombre d'horizons texturaux rencontrés : E/ Photo du profil F/ Schéma du profil

Profondeur en cm 0 20 20 70 70 100

Couleur (descript° nominale)

Matière organique 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 ou 7

Intensité 0,1,2,3,ou 4

localisation 0,1,2,3 ou 4

Taille 1,2,3 ou 4

Pourcentage total

Texture estimée 1 ,2, 3, 4, 5, ou 6

Boudin Oui / Non

 1 / 2

 3 / 4

complet

Tâches d'oxydation 

0,1,2,3,4,5 ou 6

Fond matriciel gris + 

täches rouilles (Go)

Fond matriciel gris bleu 

voir gris noir (Gr)

Racines 0,1,2 ou 3

Horizon pédologique supposé :

G/ Caractéristique physico-chimique

Sables 

grossiers
Sables fins

Limons 

grossiers
Limons fins Argiles

NaJsca-NaGoca 0-20 cm 7.5 8.23 1007.00 1.14 21.85 1.80 12.12 276.64 0.21 17.77 36.91 24.09 21.02 LAS 82.01

22.5 8.24 1221.00 1.07 25.10 2.05 12.27 281.02 0.13 12.55 33.34 31.75 22.23 LA 87.32

37.5 8.12 1532.00 1.18 21.08 1.71 12.36 279.56 0.22 24.30 32.12 25.16 18.20 LAS 75.48

52.5 8.22 1392.00 1.25 24.87 2.09 11.89 270.07 10.37 12.05 30.09 25.86 21.63 LAS 77.58

67.5 8.14 1484.00 1.10 17.71 1.29 13.74 267.15 0.05 28.70 33.04 21.69 16.52 LMS 71.25

Gr2ca 70-100 cm Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd

% %

Horizon
Prof. sond. tarière 

(cm)

Prof. prélèv. 

(cm)
Ca K Na Mg S CEC S/T Na/S

NaJsca-NaGoca 0-20 cm 7.5 11.83 0.58 5.36 4.44 22.22 13.83 Saturé 24.14

22.5 12.90 0.77 6.51 4.78 24.96 16.31 Saturé 26.09

37.5 13.63 0.70 6.62 4.59 25.55 14.20 Saturé 25.91

52.5 13.25 0.77 7.73 5.20 26.95 16.98 Saturé 28.67

67.5 12.16 0.58 6.06 4.06 22.87 12.49 Saturé 26.51

Gr2ca 70-100 cm Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd

Nd : Non déterminé car campagne terrain non terminée

1

Limons et 

argiles (%)

Gr1ca

1

non

oui

0

NaJsca-NaGoca Gr1ca Gr2ca

02

00

non

non

non

2

0

oui

non

0

5

oui

brun gris gris

Fiche de description sondage pédologique

Effervescence HCl

Eléments grossiers
0

5

Anneau non

5

oui oui

Hydromorphie

non

0

 Type de sol = REDUCTISOLS-SODISOLS limon argilo-sableux à limon moyen sableux, carbonaté

C/N
Prof. prélèv. 

(cm)
pH

Conduct. 

(μS/cm)
Da 

(g/cm3)
Corg (g/kg) N (g/kg)

CaCO3 

(g/kg)
Texture

Granulométrie (%)

Prof. sond. tarière 

(cm)
Horizon

20-70 cm

Gr1ca 20-70 cm

Cations échangeables (cmol+/kg)

0 -

20 -

70 -

100 -

NaJsca-NaGoca

Gr2ca

Gr1ca

Parcelle n° Connard Transect n° Bas Sondage n° 3 Date : 15/06/20 Observateur(s) : M, E, F, Fe

A/ Végétation B/ Position topographique

Type : Distance / Seine (m) :

% de recouvrement : Exhaussement/Seine (m) :

C/ Informations diverses

Niveau de la nappe (cm):

Semelle de labour : OUI NON X

Tourbes : OUI NON X Si OUI, profondeur d'apparition (cm) :

épaisseur (cm) : 

D/ Sol

Substrat géologique :

Profondeur d'enracinement (cm) :

Nombre d'horizons texturaux rencontrés : E/ Photo du profil F/ Schéma du profil

Profondeur en cm 0 20 20 70 70 100

Couleur (descript° nominale)

Matière organique 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 ou 7

Intensité 0,1,2,3,ou 4

localisation 0,1,2,3 ou 4

Taille 1,2,3 ou 4

Pourcentage total

Texture estimée 1 ,2, 3, 4, 5, ou 6

Boudin Oui / Non

 1 / 2

 3 / 4

complet

Tâches d'oxydation 

0,1,2,3,4,5 ou 6

Fond matriciel gris + 

täches rouilles (Go)

Fond matriciel gris bleu 

voir gris noir (Gr)

Racines 0,1,2 ou 3

Horizon pédologique supposé :

G/ Caractéristique physico-chimique

Sables 

grossiers
Sables fins

Limons 

grossiers
Limons fins Argiles

NaJsca-NaGoca 0-20 cm 7.5 8.19 1192.00 1.02 23.44 1.92 12.18 272.99 0.24 16.95 39.33 22.25 21.22 LAS 82.81

22.5 8.27 1047.00 1.15 17.86 1.67 10.69 308.73 0.20 19.91 35.56 21.13 23.19 LAS 79.89

37.5 8.09 1623.00 1.10 19.89 1.55 12.81 275.18 0.12 17.52 38.02 24.82 19.54 LAS 82.37

52.5 8.28 1508.00 1.13 22.56 1.79 12.63 267.88 0.07 17.17 34.39 27.95 20.42 LAS 82.76

67.5 8.18 1551.00 1.12 19.90 1.77 11.24 284.67 0.12 21.40 34.24 25.81 18.44 LAS 78.48

Gr2ca 70-100 cm Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd

% %

Horizon
Prof. sond. tarière 

(cm)

Prof. prélèv. 

(cm)
Ca K Na Mg S CEC S/T Na/S

NaJsca-NaGoca 0-20 cm 7.5 11.70 0.62 6.97 4.19 23.47 14.80 Saturé 29.70

22.5 10.38 0.75 6.04 3.83 21.00 13.68 Saturé 28.75

37.5 14.57 0.71 7.03 4.37 26.68 14.17 Saturé 26.33

52.5 12.62 0.76 8.43 4.76 26.57 16.00 Saturé 31.74

67.5 12.51 0.70 8.25 4.66 26.12 15.16 Saturé 31.60

Gr2ca 70-100 cm Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd Nd

Nd : Non déterminé car campagne terrain non terminée

Eléments grossiers

Effervescence HCl

2 0 0

Fiche de description sondage pédologique

brun gris gris

5 5 5

0 0 0

Anneau

oui oui oui

Hydromorphie

2 1 0

non non non

oui non non

non oui oui

NaJsca-NaGoca Gr1ca Gr2ca

1 0 0

 Type de sol = REDUCTISOLS-SODISOLS limon argilo-sableux, carbonaté

C/N
CaCO3 

(g/kg)
Texture

Prof. prélèv. 

(cm)
pH

Conduct. 

(μS/cm)
Da 

(g/cm3)
Corg (g/kg) N (g/kg)

Granulométrie (%)

Prof. sond. tarière 

(cm)
Horizon

20-70 cmGr1ca

Limons et 

argiles (%)

Gr1ca 20-70 cm

Cations échangeables (cmol+/kg)

0 -

20 -

70 -

100 -

NaJsca-NaGoca

Gr2ca

Gr1ca
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Annexe 3 : Poids des axes de l'ACP Varimax du Chapitre 2 

Annexe 4 : Régression des stratégies par niveau topographique

Variable Rotated Axis 1 Rotated Axis 2 Rotated Axis 3

Leaf N content (Leaf_N) 8,92E-1 3,68E-5 2,68E-2

Leaf C content (Leaf_C) 8,67E-1 2,14E-2 2,02E-2

Mean root diameter (Rdiam) 7,97E-1 5,72E-2 1,66E-2

Root N concentration (RN) 7,48E-1 7,03E-2 1,48E-3

Specific root area (SRA) 5,88E-1 1,60E-2 1,87E-2

Plant height 1,14E-1 3,74E-1 3,27E-3

Specific leaf area (SLA) 7,30E-2 4,41E-1 5,54E-2

Specific root length (SRL) 2,02E-4 9,10E-1 3,91E-4

Root C concentration (RC) 1,52E-2 7,41E-1 7,32E-4

Leaf dry matter content 
(LDMC) 3,09E-2 6,86E-1 6,94E-2

Root tissue density (RTD) 5,18E-2 5,99E-1 1,31E-2

Biomass 9,44E-3 7,95E-3 9,07E-1

Stress (CS) Perturbation (CR) SR

Acquisition (32.7% inertia) Conservation (34.9% inertia) Production (9.4% inertia)

Low Intermediate HighLow Intermediate HighLow Intermediate High
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0
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6
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6

Elevation
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je
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d
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Elevation
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Intermediate

High

Site

Con.Gra.S+
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Res.Gra-Mow.S+
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Annexe 5 : Mosaïque des plantes scannées
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Annexe 6 : Photos de l'expérimentation en conditions contrôlées
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223Photos﻿de﻿l'expérimentation﻿en﻿conditions﻿contrôlées 223



I1-S0

I1-S1

I1-S2
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Annexe 7 : Régression linéaire entre les stratégies synthétiques 
des plantes et les paramètres expérimentaux
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Résumé

À l’échelle mondiale, les activités humaines émettrices de gaz à effet de serre sont en train de modifier le fonctionnement climatique de la planète. 

Les zones humides côtières sont identifiées comme des milieux très vulnérables aux effets liés au changement climatique, notamment le rehaussement 

du niveau marin, l’acidification de l’océan, l’augmentation des températures et la modification de la distribution des précipitations. Dans ce contexte, 

les gradients d’inondation et de salinité des estuaires et de leurs milieux humides sont alors susceptibles de changer dans le temps et l’espace, avec des 

conséquences sur les paramètres édaphiques, la composition des communautés du vivant à tous les niveaux d’organisation, et les services écosystémiques 

qui en dépendent.

Ces modifications des conditions écologiques locales en milieu estuarien risquent d’être accélérées et amplifiées dans le cas où l’augmentation 

du niveau de la mer entraine la destruction des infrastructures de restriction tidale (digues etc.), en reconnectant subitement des milieux jusqu’alors 

déconnectés du régime hydrique de l’estuaire. Cette reconnexion soudaine aurait pour conséquence une modification des facteurs structurants de ces 

milieux. À la suite de cela, les habitats actuels risquent de subir une transformation importante. Dans un cadre de prévention et de mitigation des effets 

du changement climatique, l’opposition d’une reconnexion subite de milieux déconnectés et d’une modification progressive des gradients abiotiques des 

milieux connectés, suscite des interrogations quant au devenir et au fonctionnement de ces écosystèmes, ainsi qu’aux choix de gestion environnementale 

que nous serons amenés à faire.

La première partie de ce manuscrit est consacrée à l'étude de la végétation de l'estuaire aval de la Seine, qui présente des secteurs aux conditions 

hydriques contrastés, avec une digue insubmersible qui déconnecte la rive nord du régime tidal de l'estuaire et une rive sud connectée. L'étude de leurs 

sols et de leur végétation a mis en évidence le lien fort entre les gradients environnementaux et la structuration des communautés végétales, et la relation 

entre l'utilisation des terres et les stratégies de vie des communautés.

La deuxième partie étudie la réponse des communautés végétales et des individus à un changement de contraintes d'inondation et de salinité. Le 

premier point est abordé via une expérimentation de transplantation réciproque de communautés le long des gradients environnementaux de l'estuaire 

de la Seine, et met en évidence leur réponse qui peut être très rapide en cas de changement important des contraintes. Le deuxième point, consacré à la 

réponse des individus, a été étudié grâce à une expérimentation en conditions contrôlées, avec le développement d'une méthode de suivi de croissance 

non-destructif par photographie, et la mesure de traits fonctionnels liés à l'allocation de ressources. Cette étude a notamment permis de mettre en évi-

dence la variation de traits intraspecifique de trois espèces de plantes de prairies humides.

Mots clés : estuaire, marais salés, restriction tidale, gradients écologiques, stratégies de vie, traits fonctionnels, inondation, salinité.

Abstract

On a global scale, human activities emitting greenhouse gases are changing the way the planet's climate functions. Coastal wetlands have been identified 

as highly vulnerable to the effects of climate change, including rising sea levels, ocean acidification, increased temperatures and changes in rainfall distri-

bution. In this context, the inundation and salinity gradients of estuaries and their wetlands are likely to change in time and space, with consequences for 

edaphic parameters, the composition of living communities at all levels of organisation, and the ecosystem services that depend on them.

These changes to local ecological conditions in estuarine environments are likely to be accelerated and amplified if rising sea levels lead to the des-

truction of tidal restriction infrastructures (dykes, etc.), suddenly reconnecting environments that were previously disconnected from the estuary's water 

regime. This sudden reconnection would result in a change in the factors structuring these environments. As a result, current habitats are likely to undergo 

significant transformation. In the context of preventing and mitigating the effects of climate change, the contrast between a sudden reconnection of 

disconnected environments and a gradual change in the abiotic gradients of connected environments raises questions about the future and functioning 

of these ecosystems, as well as the environmental management choices we will have to make.

The first part of this manuscript is devoted to the study of the vegetation of the lower estuary of the Seine, which has sectors with contrasting water 

conditions, with an unsinkable dyke that disconnects the north bank from the tidal regime of the estuary and a connected south bank. The study of their 

soils and vegetation has highlighted the strong link between environmental gradients and the structuring of plant communities, and the relationship 

between land use and community life strategies.

The second part studies the response of plant communities and individuals to a change in flooding and salinity constraints. The first point is 

addressed by means of an experiment involving the reciprocal transplantation of communities along environmental gradients in the Seine estuary, and 

highlights their response, which can be very rapid in the event of a major change in constraints. The second point, devoted to the response of individuals, 

was studied through experimentation under controlled conditions, with the development of a non-destructive growth monitoring method using photo-

graphy, and the measurement of functional traits linked to resource allocation. In particular, the study highlighted the variation in intraspecific traits in 

three species of wet grassland plants.

Keywords: estuary, salt marsh, tidal restriction, ecological gradients, life strategies, functional traits, inundation, salinity. 
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