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Herbier à Posidonia oceanica.
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Le Programme marin de l’UICN  
et le changement climatique

Le Programme global marin et polaire de l’UICN (Global Marine 
and Polar Programme – GMPP) est largement engagé dans la 
problématique aiguë posée par l’actualité du changement cli-
matique eu égard au milieu marin, notamment par les questions 
qu’elle soulève pour les récifs coralliens, les herbiers marins et les 
mangroves. Dans les grandes lignes, ses préoccupations peuvent 
être classées en deux catégories : d’une part l’adaptation et la 
résilience du point de vue écologique et social, et d’autre part la 
séquestration du carbone et l’atténuation des émissions.

Adaptation

L’ adaptation au changement climatique et la résilience des éco-
systèmes forment l’une des préoccupations majeures pour le 
GMPP. L’UICN se penche sur les synergies qui s’articulent autour 
du concept scientifique de résilience et des questions de gestion 
et de politique marine. La prochaine étape consistera à promou-
voir l’établissement de réseaux d’aires marines protégées qui sont, 
entre autres, susceptibles de constituer des outils de base autant 
destinés à favoriser l’adaptation et la résilience des écosystèmes 
marins contre le réchauffement, qu’à protéger la biodiversité et  
reconstituer des stocks halieutiques capables de soutenir une  
pêche durable.

Avant-propos

Séquestration et atténuation

Les herbiers marins représentent un potentiel de séquestration de 
carbone considérable et, au moment où le crédit-carbone prend 
une place grandissante dans la lutte contre le changement climati-
que, une attention croissante est donnée aux écosystèmes marins 
et à leurs possibilités. Il faudrait donc protéger et gérer les écosys-
tèmes côtiers naturellement actifs dans la fixation et la séquestra-
tion du carbone (estrans, mangroves et herbiers) de manière à ce 
qu’ils demeurent des puits de carbone efficaces, voire à amplifier 
ce potentiel de séquestration.

Ce document est un rapport technique relatif à l’état de la question 
dans le bassin méditerranéen.

Il décrit les spécificités de la mer Méditerranée et le phénomène 
du changement climatique observé à l’échelle de cette région. Il 
présente ensuite les caractéristiques des cinq espèces de ma-
gnoliophytes présentes dans ses eaux.

Dans un second temps, il décrit l’impact du changement climati-
que sur les herbiers méditerranéens, d’abord en ce qui concerne 
les pressions qu’il y exerce et leur résilience à ces pressions, et 
ensuite en ce qui concerne les communautés qui leur sont asso-
ciées.

La dernière partie du document est consacrée au rôle joué par 
les herbiers dans l’atténuation des conséquences du changement 
climatique, en prenant en compte les évènements climatiques ex-
trêmes et la fixation ou la séquestration du carbone bleu.
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GB	 Royaume-Uni (Gibraltar)
E	 Espagne
F	 France
MC	 Principauté de Monaco
I	 Italie
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HR	 Croatie
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TN	 Tunisie
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MA	 Maroc

1	 Détroit de Gibraltar

2	 Mer d’Alboran

3	 Mer des Baléares

4	 Golfe du Lion

5	 Mer de Sardaigne

6	 Mer Ligure

7	 Mer Tyrrhénienne

8	 Détroit de Sicile

9	 Golfe de Gabès

10	 Détroit de Messine

11	 Mer Adriatique

12	 Golfe de Syrte

13	 Mer Ionienne

14	 Mer Égée

15	 Mer de Marmara

16	 Détroit du Bosphore

17	 Mer du Levant

18	 Canal de Suez

19	 Mer Noire

20	 Mer Rouge
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d'environ 1 600 km ; sa ligne de rivage représente 46 000 km. La 
profondeur moyenne est de 1 500 m et le point le plus profond 
est de 5 267 m, en mer Ionienne. Peu profond, le détroit de Sicile 
divise la Méditerranée en deux bassins principaux : la Méditerranée 
occidentale et la Méditerranée orientale, subdivisées à leur tour en 
mers plus petites comme les mers d'Alboran, Ligure, Tyrrhénienne, 
Ionienne, Adriatique, Égée, Levantine, etc. (Figure 1).

La Méditerranée est connectée à l'océan Atlantique par le détroit 
de Gibraltar, qui ne compte que 14 km de large et 300 m de 
profondeur (Figure 1). Comme le bassin est entouré par une région 
aride, l'évaporation excède grandement l'apport des précipitations 
et des fleuves. Particulièrement importante dans le Sud-Est, cette 
évaporation provoque une baisse du niveau de la mer et une 
augmentation de sa salinité, qui passe d'environ 37 en mer Ligure 
à 39 en mer Levantine. Le Nord de l'Adriatique est exceptionnel 
car la faible profondeur et les apports en eaux depuis le continent 
font chuter la salinité à 34, voire moins. L'apport continu en eaux 

A. Les spécificités de la Méditerranée

Fig. 1 : La mer Méditerranée. Carte basée sur le document : An interactive global map of seafloor topography based on satellite altimetry and ship depth 
soundings. Meghan Miller, Walter H.F. Smith, John Kuhn, & David T. Sandwell. NOAA Laboratory for Satellite Altimetry. http://ibis.grdl.noaa.gov
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A1. �Un bref aperçu de la géographie  
de la mer Méditerranée :  
aspects physiques, biologiques  
et anthropiques

Coordination :

C.N. Bianchi, M. Montefalcone, C. Morri et C.F. Boudouresque.

Caractères physiques

La mer Méditerranée est un bassin semi-fermé situé entre 
l'Europe, l'Afrique et l'Asie. Les océanographes l'appellent parfois 
la Méditerranée eurafricaine ou la mer Méditerranée européenne, 
pour la distinguer d'autres mers méditerranéennes (c'est-à-dire 
« au milieu des terres »). Elle s'étend sur à peu près 2,5 millions de 
km2 (incluant la mer de Marmara mais pas la mer Noire), mesure 
quelques 3 860 km d'Ouest en Est pour une largeur maximum 
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de surface depuis l'Atlantique est donc la principale source de 
remplissage et de renouvellement des eaux méditerranéennes 
(Millot, 2005), et l'on estime qu'il faut à peu près un siècle pour que 
celles-ci soient complètement renouvelées à travers le détroit de 
Gibraltar. L'eau relativement froide et peu salée de l'Atlantique qui 
entre en Méditerranée se réchauffe en se déplaçant vers l'est et 
forme ce que l'on appelle l'eau atlantique modifiée (MAW, Modified 
Atlantic Water) entre la surface et 75 à 300 m de profondeur. En 
moyenne, la température des eaux de surface varie de 13 à 22 °C 
dans le Nord-Ouest et de 17 à 28 °C dans le Sud-Est. Les plus 
hautes températures sont mesurées dans le golfe de Syrte, le 
long des côtes de Libye, où la température en août peut atteindre 
31 °C ; les plus basses dans l'extrême Nord de l'Adriatique où la 
température moyenne de février chute à 5 °C, voire moins. La MAW 
plonge au Nord du bassin Levantin, formant ce que l'on appelle 
l'eau intermédiaire levantine (LIW, Levantine Intermediate Water), 
qui circule vers l'Ouest pour sortir par le détroit de Gibraltar. Un 
troisième niveau, entre 600 m et le fond, est constitué par les eaux 
profondes de Méditerranée (MDW, Mediterranean Deep Water) 
qui proviennent en hiver du golfe du Lion et de la mer Ligure, du 
Sud de l'Adriatique, et de plusieurs zones de la mer Egée (Durrieu 
de Madron et al., 2005). Les MDW sont clairement plus chaudes 
(13  °C) et plus salées (38) que les eaux profondes océaniques 
(2-4 °C, salinité 35).

La circulation de surface de la Méditerranée consiste, d’une 
manière schématique, en un mouvement de l'eau dans le sens 
inverse des aiguilles d'une montre, distinct dans chacun des deux 
bassins. Ce courant, plus dynamique en hiver et plus faible en été, 
perd de sa force quand il se dirige vers l'Est, mais il est encore 
identifiable dans le détroit de Sicile et au large des côtes levantines. 
Une petite quantité d’eau entre en Méditerranée en provenance 
de la mer Noire, au travers du Bosphore, et une quantité encore 
moindre pénètre par le canal de Suez qui relie la mer Rouge à 
la Méditerranée, depuis 1869 (Galil, 2006a). En raison de la 
complexité du littoral Nord et du nombre important d'îles, plusieurs 
petits tourbillons ou autres courants locaux constituent des élé
ments essentiels dans la circulation générale (Pinardi & Masetti, 
2000). Les marées, dont l'amplitude n'est pourtant significative que 
dans le golfe de Gabès et dans le Nord de l'Adriatique, ajoutent à 
la complexité des courants dans les passages étroits comme le 
détroit de Messine. A cause de la circulation anti-estuarienne et 
du faible apport en nutriments extérieurs, la production biologique 
de la Méditerranée décroît du Nord au Sud et d'Ouest en Est. En 
dehors des remontées locales de nutriments (upwelling de mer 
Ligure par exemple) ou des apports fluviaux dans certaines zones 
côtières (comme au niveau des embouchures de l'Ebre, du Rhône, 
du Pô et autrefois du Nil), la concentration en phosphates et en 
nitrates, généralement faible, ainsi que la faible production primaire 
(< 150 gC m-2 a-1), font de la Méditerranée l'une des mers les plus 
oligotrophes au monde (Regaudie-de-Gioux et al., 2009).

Les évènements climatiques survenus ces dernières décennies, 
comme ce que l’on a appelé l’Eastern Mediterranean Transient 
(EMT) et qui a provoqué une inversion de courants en mer 
Ionienne (Briand, 2000a), altèrent le schéma de la circulation 
méditerranéenne, et notamment le processus de formation des 
eaux profondes (Briand, 2009).

Biogéographie

Les tentatives pour fournir une estimation du nombre d'espèces 
marines vivant en Méditerranée sont relativement récentes (Fredj 
et al., 1992 ; Bianchi & Morri, 2000 ; Boudouresque, 2004 ; Coll 
et al., 2010), et avancent un nombre d'espèces macroscopiques 
allant de 8 500 à 17 000. Au total, la mer Méditerranée pourrait 
être habitée par 15 000 à 20 000 espèces marines (Bianchi et 
al., 2012). Le niveau élevé du taux actuel d'introduction d'espèces 
exotiques en Méditerranée (Boudouresque & Verlaque, 2002 ; 
Verlaque & Boudouresque, 2004 ; Boudouresque et al., 2005a ; 
Galil, 2009 ; Zenetos et al., 2010) va probablement continuer à 
accroître ce nombre dans le futur. Environ 4 à 18 % de toutes 
les espèces marines du monde, avec de grandes différences 
selon le phylum pris en compte, vivent en Méditerranée, alors 
que cette mer ne représente que 0,82 % de la surface et 0,32 % 
du volume des océans (Bianchi & Morri, 2000 ; Boudouresque, 
2004). L'endémisme, c'est-à-dire le nombre d'espèces vivant 
exclusivement en Méditerranée, est également élevé, atteignant 
pratiquement 25 % (Tortonese, 1985 ; Fredj et al., 1992 ; 
Giaccone, 1999). Les magnoliophytes méditerranéennes, avec 
cinq espèces strictement marines — parmi les 60 identifiées au 
niveau mondial (Green & Short, 2003) — dont une est endémique 
(Posidonia oceanica), sont proches des pourcentages cités plus 
haut. La grande richesse spécifique de la mer Méditerranée, avec 
un important taux d'endémisme, en fait l'un des points chauds 
(hotspots) planétaires de biodiversité (Lejeusne et al., 2010).

Les causes de la grande biodiversité méditerranéenne ont toujours 
intrigué biogéographes et écologues, et continuent à faire l'objet 
de nombreuses recherches. Des synthèses récentes ont été 
publiées par Boudouresque (2004), Coll et al. (2010), Lejeusne et 
al. (2010), Bianchi et al. (2012), qui ont suivi Bianchi & Morri (2000) 
pour soutenir que la grande biodiversité de la Méditerranée pourrait 
s'expliquer par des raisons historiques, paléogéographiques et 
écologiques. Les causes paléogéographiques sont probablement 
les plus importantes dans la mesure où l'ensemble du bassin a 
connu une histoire géologique agitée (Bianchi & Morri, 2000), 
qui a conduit à un taux de changements environnementaux très 
importants, et donc d'apparition d'espèces, ayant peu d'équivalent 
dans d’autres mers. 

Ce que l'on appelle la « crise de salinité » messinienne, à la fin 
du Miocène (Hsü et al., 1977), constitue un évènement majeur 
dans l'histoire des peuplements méditerranéens, après que 
les mouvements tectoniques aient isolé la Téthys, Méditerranée 
primitive, d'abord de l'océan Indien, puis de l'océan Atlantique. 
Le déficit du bilan hydrique de cette Méditerranée isolée l’a 
transformée en bassin d’évaporation, avec des conséquences 
sans aucun doute dramatiques sur les peuplements. Seule la 
Paratéthys, bassin d'eau saumâtre peu profond qui s'étendait au 
Nord-Est de la Méditerranée actuelle, a échappé à la dessiccation : 
la mer Noire, la mer Caspienne et la mer d'Aral en sont les vestiges 
(Rögl, 1999). L'ouverture du seuil de Gibraltar à l'aube du Pliocène, 
au cours du Zancléen, a permis au flux atlantique de pénétrer à 
nouveau en Méditerranée. Les organismes vivants arrivèrent avec 
l'eau, tant et si bien que la Méditerranée a été repeuplée par des 
espèces d'origine atlantique subtropicale. Au début du Pléistocène, 
la dégradation du climat a conduit à la « crise du Gélasien » (c'est-
à-dire à des épisodes successifs d'extinction des organismes 
sténothermes chauds ; Por, 2009). Pendant le reste du Pléistocène, 
l'alternance des cycles glaciaires et interglaciaires a provoqué 
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Le monde vivant : rappels et mise à jour

 

Certains termes classiques, issus des premières classifica-
tions de Linnaeus, le « père » de la nomenclature moderne, 
au XVIIIe siècle, sont progressivement devenus obsolètes au 
cours du XXe siècle, en particulier avec l’apparition des phy-
logénies basées sur des outils moléculaires. C’est le cas par 
exemple des termes « végétal », « algues », « champignons » 
et « protozoaires », qui correspondent à des ensembles non 
seulement polyphylétiques, mais impossibles à définir, d’un 
point de vue morphologique, écologique ou fonctionnel. Au 
sein des métazoaires, un certain nombre de termes clas-
siques, comme «  invertébrés  », «  reptiles  », «  poissons  » et 
« polychètes », ne correspondent plus à des taxons, mais à 
des ensembles paraphylétiques. 

 

Dans le présent ouvrage, qui fait la synthèse d’un certain nom-
bre de connaissances et est destiné à servir de référence, il 
semble logique d’éviter l’utilisation de termes obsolètes, des-
tinés à disparaître, même si cette disparition, largement com-
mencée pour certains, s’étalera sur au moins une décennie. 
Quand ces termes ont été utilisés dans le présent ouvrage, 
soit par commodité, soit pour ne pas dérouter le lecteur, soit 
parce qu’il était difficile de traduire des travaux anciens dans 
un contexte moderne, ils ont été mis entre guillemets, pour 
indiquer qu’il ne s’agit plus d’un taxon mais d’un terme cou-
tumier, un nom vernaculaire en quelque sorte.

Pour plus d’informations se reporter à la synthèse en fin 
d’ouvrage

respectivement l'entrée en Méditerranée d'espèces d'affinités 
boréo-arctiques (espèces nordiques ou « celtiques ») ou d'affinités 
(sub)tropicales (dites « sénégaliennes »). Ces différentes vagues 
d'immigration, liées aux inversions de courants dans le détroit de 
Gibraltar, concernent plus particulièrement les organismes des 
eaux superficielles (Pérès, 1985), tandis que la faune profonde 
(homotherme froide) a souffert d'un taux d'extinction significatif 
dû à la mise en place de conditions homothermiques chaudes 
(Taviani, 2002).

La richesse extraordinaire des peuplements actuels de la 
Méditerranée est en grande partie la conséquence de ces 
évènements dramatiques, qui ont agi comme une sorte de 
« pompe à diversité » (Bianchi & Morri, 2000). Ils ont soumis les 
peuplements à de fortes pressions évolutives qui ont pu provoquer 
soit des extinctions soit des spéciations : Lejeusne et al. (2010) 
définissent la Méditerranée comme une usine à fabriquer des 
espèces endémiques. Comme celles-ci y vivent avec d’autres, 
issues de nombreuses vagues de colonisation d’organismes 
autant tempérés que tropicaux (Figure 2), le peuplement marin 
actuel de la Méditerranée est composé d’espèces appartenant à 
au moins six catégories chorologiques :

1) Les espèces endémiques, qui incluent à la fois les paléo- et 
les néo-endémiques. Les paléo-endémiques sont issues des 
survivants de la crise de salinité du Messinien et présentent des 
affinités indo-pacifiques. Les neo-endémiques sont issues des 
survivants aux vagues d’extinction provoquées par le climat du 
Plio-Pléistocène et ont des ancêtres atlantiques (Bianchi et al., 
2012). Posidonia oceanica est un exemple communément cité de 
paléo-endémique. Elle n’a que 8 espèces parentes, vivant toutes 
dans le Sud de l’Australie. La question de savoir si les ancêtres 
téthysiens des paléo-endémiques ont survécu aux conditions 
extrêmes de la crise de salinité ou s’ils se sont plutôt réintroduits en 
Méditerranée à partir de zones refuge aujourd’hui disparues, est 
particulièrement débattue (Taviani, 2002 ; Por, 2009). Le problème 
est différent concernant les paléo-endémiques plus relictuelles de 
la Paratéthys que de la Téthys  : comme la Paratéthys a évolué 
en bassin d’eau saumâtre, ces espèces reliques ont dû être des 
organismes euryhalins dont on connait des exemples chez les 
« poissons » et les « invertébrés » (Bianchi et al., 2004), mais pas 
chez les magnoliophytes. Bien qu’elle ne soit pas endémique de 
Méditerranée, on peut présumer que Zostera noltii a une origine 
para-téthysienne, parce que c’est la seule magnoliophyte marine 
présente non seulement en Méditerranée et dans l’Atlantique 
proche, mais aussi en mer Noire, en mer Caspienne et en mer 
d’Aral. 

2) Un fond d’espèces atlantiques-méditerranéennes d’affinités 
tempérées chaudes, qui représentent la moitié de la diversité 
spécifique. La grande majorité vit dans la plupart des régions 
atlantiques-méditerranéennes, en gros de la Manche à la 
Macaronésie et à la Mauritanie, certaines se déployant plus au 
Nord et/ou plus au Sud.

3) Des espèces boréales atlantiques, généralement considérées 
comme des espèces entrées en Méditerranée pendant les 
maximums glaciaires (Pérès, 1985). Quelques-unes sont circum-
boréales, vivant aussi dans le Pacifique Nord : Zostera marina en 
est un exemple bien connu. 

4) Des espèces subtropicales originaires de l’Atlantique. C’est un 
groupe hétérogène qui comprend à la fois des espèces vestiges 
d’épisodes chauds interglaciaires, comme le suggérent les dis
jonctions d’aire entre l’Atlantique et le bassin Levantin (espèces 
« sénégaliennes » en particulier) (Bianchi et al., 2012), et des espèces 
plus largement distribuées dans les eaux chaudes de l’Atlantique 
Nord. Certaines de ces dernières peuvent avoir une distribution 
amphi- ou trans-altlantique, s’étendant aux eaux chaudes de 
l’Atlantique Ouest (Briggs, 1974). Parmi les magnoliophytes, 
Cymodocea nodosa, qui s’étend de la Méditerranée au Sud de 
la péninsule ibérique, à la Macaronésie et aux côtes occidentales 
de l’Afrique (au Sud immédiat du tropique du Cancer), peut être 
assimilée à ce groupe.

5) Des espèces largement répandues, que l’on rencontre dans 
d’autres régions de l’océan mondial. Nous ne les qualifions pas de 
« cosmopolites », car cela impliquerait une très large distribution dans 
tous les océans et sous toutes les latitudes. Or, ceci n’est jamais 
le cas : les espèces marines considérées comme cosmopolites 
finissent fréquemment par se réveler être des complexes d’espèces 
difficiles à distinguer d’un point de vue morphologique (Bianchi et 
al., 2004), ou bien des espèces en fait introduites dans la plupart 
de leur aire de répartition (comme le Rhodobionte Polysiphonia 
harveyi). Dans la plupart des cas, ce sont des espèces circum(sub)
tropicales, suffisamment eurythermes pour pénétrer dans les eaux 
chaudes et tempérées, Méditerranée incluse (Briggs, 1974).
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6) Des espèces indo-pacifiques, dont l’occurrence en mer 
Méditerranée pourrait suggérer qu’elles sont des survivantes de la 
crise messinienne. A l’exception des immigrations récentes via le 
canal de Suez (voir plus bas), il y a très peu d’espèces — s’il y en a 
— dont la distribution englobe la Méditerranée et l’Indo-Pacifique ; 
dans la plupart des cas, il faut les interpréter comme des éléments 
circum(sub)tropicaux disparus de l’Atlantique tropical pendant des 
périodes plus froides, ou simplement pas encore repérées dans 
ces eaux (Pérès, 1985).

Durant ces dernières décennies, des espèces immigrantes en 
provenance de l’Atlantique-Est (par Gibraltar) et de la mer Rouge 
(par le canal de Suez), ainsi que des espèces passivement ou 
activement introduites par l’Homme, se sont rajoutées à ces 
espèces indigènes (Figure 3) (Galil, 2000 ; Boudouresque & Verla
que, 2002 ; Boudouresque et al., 2005a ; Bianchi, 2007 ; Zenetos 
et al., 2010). La magnoliophyte Halophila stipulacea, originellement 
endémique du Nord-Ouest de l’océan Indien, a été l’une des 
premières à pénétrer en Méditerranée orientale à travers le canal 
de Suez, pour se propager ensuite vers le Nord et l’Est (Gambi et 
al., 2009).

Même si l’ensemble de la Méditerranée constitue une province 
distincte de la région atlantico-méditerranéenne chaude ou 
tempérée (Tortonese, 1969), elle est loin d’être homogène d’un 
point de vue biogéographique, au point que la simple expression 
« espèce méditerranéenne » n’apporte pas beaucoup d’information 
(Tortonese, 1978). Les 46 000 km de côtes méditerranéennes 
sont fortement compartimentées en sous-bassins clairement 
isolés (Boudouresque, 2004), présentant une grande variété 
de conditions climatiques et hydrologiques (Sarà, 1985). Cela 
implique que les catégories chorologiques décrites plus haut 
sont plus ou moins abondantes dans les différentes zones 
de la Méditerranée. Alors que les immigrants récents tendent 
d’évidence à se concentrer à proximité de leur aire de pénétration 
ou de première entrée, on peut considérer qu’en règle générale 
les espèces d’eaux froides (vestiges des maximums glaciaires) 
prospèrent surtout dans le Nord du bassin, alors que les espèces 
d’eaux chaudes (espèces circumtropicales eurythermes, vestiges 
des episodes interglaciaires) sont surtout présentes dans le Sud 
du bassin.

Fig. 3 :

Caulerpa taxifolia (M. Vahl) C. Agardh,  
espèce introduite « emblématique »,

Fig. 2 :

Origine des espèces rencontrées en Méditerranée  
(d’après Boudouresque, 2004).

La faune et la flore la plus « typique » de Méditerranée vit surtout 
dans ses zones centrales (Pérès & Picard, 1964). Si plusieurs 
des endémiques sont largement distribuées dans tout le bassin 
méditerranéen, certaines n’y apparaissent que dans des zones 
restreintes (Fredj, 1974). Ces dernières sont comparativement 
peu nombreuses mais comptent cependant les exemples les 
mieux connus, notamment en Adriatique (Gamulin-Brida & Span, 
1981). Bianchi (2007) a suggéré que les isothermes de surface 
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de février (de 15 et 14 °C) pouvaient être considérées comme 
des «  barrières  » entre les peuplements méditerranéens plus 
chaud ou plus froids. En particulier, la barrière des 15 °C pourrait 
fixer une limite à bon nombre d’espèces atlantiques  ; celle des 
14 °C représenterait, en Méditerranée occidentale, la limite de 
beaucoup d’espèces « méridionales », aussi bien circumtropicales, 
sénégaliennes qu’endémiques. Au contraire, les espèces 
«  nordiques  », présentant des affinités boréales, prospèrent 
plutôt au Nord de la limite des 14 °C. Au total, une douzaine de 
secteurs biogéographiques peuvent être individualisés : 1) la mer 
d’Alboran ; 2) les côtes algériennes et du Nord de la Tunisie ; 3) la 
mer Tyrrhénienne ; 4) la mer des Baléares et la mer de Sardaigne ; 
5) le golfe du Lion et la mer Ligure ; 6) la mer Adriatique Nord ; 7) 
l’Adriatique centrale ; 8) l’Adriatique Sud ; 9) la mer Ionienne ; 10) la 
mer du Levant ; 11) le Sud de la mer Égée ; 12) le Nord de la mer 
Égée  ; on peut y ajouter le micro-secteur du détroit de Messine 
(Bianchi et al., 2012).

Pressions anthropiques

La grande biodiversité méditerranéenne est aujourd'hui menacée 
par l'action combinée d'impacts anthropiques, l'introduction 
d'espèces allochtones et le changement climatique (Cuttelod et 
al., 2009). Il est souvent difficile de distinguer les changements 
dus à des processus naturels (comme les fluctuations endogènes 
des populations et des écosystèmes ou les fluctuations naturelles 
du climat) des changements d'origine anthropique. De la même 
manière, la distinction entre les altérations dues au changement 
climatique d’origine anthropique et les altérations dues à la pression 
humaine est encore plus difficile à faire (Bianchi & Morri, 2004). Il 
est en effet établi que les activités humaines et le climat combinent 
leurs effets sur les peuplements marins de Méditerranée (Bianchi 
& Morri, 2000). Por (2009) a d’ailleurs adopté le terme d’équifinalité, 
emprunté à la géomorphologie, pour exprimer le principe selon 
lequel des influences climatiques et humaines peuvent les 
unes comme les autres conduire à des résultats similaires. La 
régression des herbiers à Posidonia oceanica, qui sont classés 
« habitats prioritaires », illustre bien la difficulté à distinguer les effets 
d’origine climatique des effets d’origine anthropique (Bianchi et al., 
2008). En effet, on peut expliquer cette dégradation aussi bien par 
la pollution que par un soi-disant déclin naturel de l’espèce, dont 
plusieurs auteurs estiment que l’optimum climatique s’est situé 
entre 6 000 et 2 750 ans BP (Pérès, 1984). L’hypothèse selon 
laquelle P. oceanica deviendrait inadaptée au milieu méditerranéen 
est plutôt naïve  : il est en effet improbable qu’elle ait survécu à 
une trentaine d’épisodes glaciaires et interglaciaires pour ne buter 
que sur le dernier interglaciaire. Den Hartog (1970) a proposé 
l’hypothèse que P. oceanica serait une plante d’eau peu profonde 
survivant de manière relictuelle dans des eaux plus profondes 
après la dernière élévation du niveau de la mer. La régression des 
herbiers les plus profonds serait donc due à des augmentations 
locales de la turbidité (Montefalcone et al., 2009), associées à 
une vitalité de la plante diminuant avec la profondeur (Vacchi et 
al., 2010). Mais en eaux peu profondes, les herbiers souffrent 
autant des impact anthropiques (Boudouresque et al., 2006a, 
2009 ; Montefalcone et al., 2010) alors que les herbiers des zones 
protégées ne régressent pas (González-Correa et al., 2007 ; mais 
voir aussi Bonhomme et al., 2010a) : la responsabilité des causes 
naturelles dans la régression actuelle de P. oceanica devrait par 
conséquent être exclue dans la plupart des cas.

La modification des écosystèmes marins de Méditerranée est de 
plus en plus rapide et constitue un phénomène sans précédent, 
à cause, notamment, de l’influence irrésistible de l’Homme, facteur 
de changement jusque-là absent à l’échelle géologique. Or celui-
ci altère gravement la biodiversité marine de plusieurs manières, 
allant de la surexploitation des ressources à la pollution et à la 
modification des habitats. Ces impacts sont particulièrement 
intenses en Méditerranée, un bassin semi-fermé soumis à de 
lourdes pressions démographiques, urbaines et industrielles 
(Gürlük, 2009 ; Lejeusne et al., 2010).

La surexploitation des ressources biologiques de la Méditerranée 
remonte à l’époque romaine et constitue, d’un point de vue 
historique, la cause ou le principal facteur de déclin de la 
biodiversité marine (Lotze et al., 2006 ; Coll et al., 2010). 
Aujourd’hui, la demande en ressources halieutiques est telle qu’elle 
perpétue autant que provoque une surpêche généralisée (Briand, 
2000b). L’épuisement des stocks est une préoccupation majeure 
et l’Agence Européenne pour l’Environnement considère que 65 
% d’entre eux sont en deçà de leur capacité de renouvellement. 
Quoiqu’il en soit, les conséquences indirectes de la surpêche 
sont encore plus importantes et provoquent l’altération du 
fonctionnement des écosystèmes marins (Coll et al., 2009). 
Les réseaux trophiques pélagiques sont en train de glisser d’un 
état dominé par des «  poissons  » vers un état dominé par des 
méduses (Purcell et al., 2007), tandis que les prises accidentelles 
des chaluts amenuisent la diversité des écosystèmes démersaux, 
en détruisant de nombreux macro-organismes épibenthiques 
(Colloca et al., 2003) et en provoquant le basculement des 
communautés d’un état à un autre (De Juan et al., 2007). Si les 
pêches côtières font montre de pratiques hautement destructrices, 
comme la récolte des dattes de mer (Lithophaga lithophaga ; 
Rovere et al., 2009, et références citées), même la pêche à la ligne, 
aussi innocente semble-t-elle, dont l’impact est généralement 
considéré comme mineur et qui est souvent autorisée même dans 
des aires marines protégées, peut conduire à une altération de 
l’écosystème par des modifications en cascade de l’organisation 
trophique (Parravicini et al., 2010). En outre, les prises de la 
pêche amateur sont habituellement équivalentes ou supérieures 
à celles de la pêche artisanale (Boudouresque et al., 2005a ; 
Cadiou et al., 2009). Enfin, l’aquaculture se développe rapidement 
en Méditerranée, souvent sans évaluation environnementale, et 
menace la biodiversité par l’introduction d’espèces exotiques ou 
par l’émission de rejets organiques et chimiques. L’installation de 
fermes piscicoles à proximité d’habitats aussi importants que les 
herbiers à magnoliophytes est particulièrement préoccupante 
(Pergent-Martini et al., 2006 ; Ruiz et al., 2010).

D’après les rapports du PAM-PNUE (Plan d’Action pour la Méditer
ranée, Programme des Nations Unies pour l’Environnement), 
650 000 000 t d’eaux usées, 129 000 t d’hydrocarbures, 60 000 t 
de mercure, 3 800 t de plomb et 36 000 t de phosphates sont 
déversées chaque année en Méditerranée. Les débris de 
plastique sont également abondants (De  Simone et al., 1988). 
Approximativement 220 000 navires marchands de plus de 100 t, 
soit environ un tiers du trafic mondial, croisent chaque année en 
Méditerranée. Les déballastages et les dégazages représentent 
aussi une source significative de pollution marine. Environ 
370 000 000 t de pétrole traversent tous les ans la Méditerranée 
(plus de 20 % du total mondial), avec entre 250 et 300 pétroliers 
qui y croisent chaque jour. Plus de 100 000 t de pétrole brut sont 
délibérément rejetées chaque année par le transport maritime alors 
que des rejets accidentels sont fréquents.
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Aujourd’hui, l’impact de la pollution est atténué grâce à l’installation 
généralisée de stations d’épuration et de lois plus contraignantes 
concernant la qualité de l’eau. Mais ce qui augmente toujours de 
plus en plus rapidement, c’est la modification des habitats due au 
développement de l’urbanisation côtière, à la charge sédimentaire 
accrue arrivant à la mer et aux autres perturbations anthropiques 
(Figure 4). Depuis les années 1960, jusqu’à 30 % des herbiers 
à Posidonia oceanica de la côte très urbanisée et industrialisée 
de Ligurie (une région administrative d’Italie) ont disparu (Bianchi 
& Peirano, 1995), et ce qu’il en reste est dégradé (Montefalcone 
et al., 2010). La dégradation et la disparition des habitats sont 
des types d’impacts qui n’ont pas autant retenu l’attention des 
océanographes et des biologistes de la conservation que dans le 
domaine terrestre. Ceci est essentiellement dû à une perception 
et à une connaissance limitées du milieu marin par les personnels 
administratifs comme par la Justice (Bianchi, 2008). Beaucoup 
des principaux habitats de Méditerranée sont aujourd’hui en 
danger. D’une manière générale, l’environnement marin devient 
plus uniforme et moins diversifié. La modification des habitats et 
l’introduction d’espèces mènent à l’homogénéisation biotique. 
Les herbiers à magnoliophytes ne font pas exception : dans les 
zones altérées, Posidonia oceanica est par exemple en train d’être 
supplantée par des espèces allochtones et invasives de Caulerpa, 
qui ont une structure tridimensionnelle moins développée.

Conclusion

Les changements climatiques et l’histoire géologique du bassin 
ont, par le passé, soumis les écosystèmes méditerranéens à de 
profondes modifications. Des crises majeures, comme celles 
du Messinien ou du Gélasien, ont causé la disparition d’un très 
grand nombre d’espèces, tandis que les épisodes glaciaires et 
interglaciaires se sont traduits par l’alternance de peuplements 
«  froids » et « chauds ». En comparaison de ces crises, ce que l’on 
observe aujourd’hui pourrait sembler insignifiant.

La région méditerranéenne est peuplée par l’Homme depuis 
des millénaires et les écosystèmes marins ont été altérés de 
nombreuses façons. L’ implication de l’Homme dans le fonc
tionnement des écosystèmes marins y est proportionnellement 
plus significative que dans n’importe quelle autre mer (Costello et 
al., 2006). Le bassin méditerranéen est particulièrement peuplé 
(plus de 143 millions d’habitants, répartis dans 21 États actuels), 
et constitue la première destination touristique du monde, attirant 
approximativement un tiers du tourisme international (plus de 218 
millions de touristes par an en 2000). Ces pressions humaines 
sont appelées à s’accroître de manière substantielle dans le 
futur (PNUE-PAM-Plan Bleu, 2005). La plus forte densité de 
population au monde est celle de la principauté de Monaco, sur 
la côte méditerranéenne. L’ augmentation continue des migrations 
humaines vers les régions côtières est aujourd’hui d’une grande 
importance en termes de ressources financières, mais elle 
provoque aussi une dégradation environnementale intense via 
l’accroissement excessif de l’urbanisation côtière, de la pollution et 
de la consommation des ressources naturelles, ce qui accentue 
la pression sur l’environnement marin (Coll et al., 2010). Le terme 
d’Anthropocène a été proposé par Crutzen & Stoermer (2000) 
pour définir une époque géologique où l’influence de l’Homme 
sur les écosystèmes dépasse celle du climat, contrairement à ce 
qui s’est produit au Pléistocène, ou même celle de la tectonique, 
comme dans la première partie du Tertiaire (Steffen et al., 2007). 
Ce concept d’Anthropocène semble particulièrement approprié à 
la Méditerranée, où les hauts et les bas des peuplements sont 
étroitement liés aux pressions antropiques, qui ont changé plusieurs 
fois au fil de l’histoire commune des systèmes écologiques et des 
sociétés. La dynamique des populations humaines constituera un 
facteur majeur pour l’avenir de la Méditerranée. Dans ce contexte, le 
futur de la diversité biologique dépendra de comment les sociétés 
humaines vont apprendre à vivre ensemble et avec leur patrimoine 
naturel dans les prochaines décennies (Blondel & Médail, 2009). 
Si l’Homme affecte les écosystèmes marins plus qu’il ne l’a jamais 
fait dans le passé, l’inverse est également vrai : le changement 
du fonctionnement des écosystèmes marins pourrait prendre une 
importance considérable dans une société où l’on vit de plus en 
plus sur les côtes. Les prévisions d’évolution de la population des 
zones côtières sont de 186 millions en 2025 (PNUE-PAM-Plan 
Bleu, 2009), dont 170 millions en zones urbaines. L’ économie 
de ces millions d’habitants sera de plus en plus dépendante des 
ressources marines. Imaginons, par exemple, l’aggravation des 
problèmes d’érosion côtière ou de qualité de l’eau (les deux étant 
liées à la santé des herbiers à magnoliophytes) : au moyen-âge, 
elle n’aurait guère impacté plus de quelques villages de pêcheurs, 
mais, au XXIe siècle, elle devient une préoccupation majeure à la 
fois pour le développement des infrastructures urbaines et pour 
celles relatives au tourisme.

Fig. 4 :

Urbanisation le long des rivages de la Méditerranée  
(golfe de Palerme, Sicile).
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A2. �Les changements climatiques  
dans le bassin méditerranéen

Coordination : C. Buia

Systèmes et changement climatiques

Le climat est un système complexe qui implique l’atmosphère, les 
océans, la cryosphère et la biosphère. Il évolue dans le temps 
sous l’influence de sa propre dynamique interne et des modifica-
tions des facteurs externes qui l’affectent. Parmi les facteurs d’évo-
lution climatiques, on compte les phénomènes naturels, comme 
les éruptions volcaniques et les variations solaires, et les modifica-
tions d’origine anthropique de la concentration des gaz à effet de 
serre (principalement CO

2 et aérosols). En général, le changement 
climatique se réfère à une modification de la moyenne et/ou de la 
variabilité de ses propriétés (température, humidité, pression at-
mosphérique, vents, précipitations, nébulosité, ensoleillement) qui 
persiste durant une période prolongée, généralement 30 ans ou 
plus. Le changement dans l’équilibre d’une propriété du climat en 
réponse à un agent modificateur définit la sensibilité climatique. 
Dans la réponse du système climatique, plusieurs mécanismes 
peuvent soit intensifier (rétroaction positive), soit réduire (rétroaction 
négative) les effets d’un changement. Le changement climatique 
récent a été dominé par des rétroactions positives rapides. Consé-
quence du changement climatique global, une augmentation des 
rétroactions positives encore plus rapides a été constatée ces 
dernières décennies. Pour les chercheurs étudiant la complexité 
du climat terrestre, une grande partie des travaux de recherche 
consiste à détecter, comprendre et quantifier les agents modifica-
teurs, les rétroactions et la sensibilité (Serreze, 2011). 

Dans les années 60 et 70, les signes d’une augmentation de 
concentration de dioxyde de carbone (CO

2) dans l’atmosphè-
re ont attiré l’attention de la communauté internationale sur les 
risques posés par le réchauffement climatique global (voir par 
exemple Maslin, 2004). En réponse à l'augmentation de l’ab-
sorption par l’atmosphère du rayonnement infra-rouge sortant, 
la tendance à l’augmentation de la température moyenne globale 
de surface de ces dernières décennies a été évaluée à 0,7 °C 
(Figure 5). Le réchauffement global est reflété dans la montée 
du niveau de la mer, causée par la réduction de la masse (ou 
la fonte) de nombreux glaciers de par le monde. Des change-
ments climatiques continus peuvent affecter les paramètres 
chimiques de l’océan, la conservation des habitats et des es-
pèces, la vulnérabilité des écosystèmes et le bien-être humain 
(Figure 5). En 1988, l’Organisation Météorologique Mondiale du 
Programme des Nations Unies pour l’Environnement (PNUE) a 
créé un Groupe d'experts intergouvernemental sur l'évolution 
du climat (GIEC) dont le premier rapport d’évaluation a été pu-
blié en 1990. Pour encourager les pays industrialisés à réduire 
leurs émissions de gaz à effet de serre (tout au moins celles de 
dioxyde de carbone due aux énergies fossiles), la Convention-
Cadre des Nations-Unies sur les Changements Climatiques fut 
adoptée et signée à l’occasion du « Sommet de la Terre » en 
1992. Le Protocole de Kyoto, négocié en 1997 et entré en vi-
gueur en 2005, engage les pays signataires à aller dans ce sens 
(Site internet du GIEC, http://www.ipcc.ch/ ; Bohringer, 2003).  
L’ influence du GIEC sur l’acquisition, la mobilisation et l’utilisation 
de connaissances sur le changement climatique est considéra-
ble. Il a reçu le Prix Nobel de la Paix en 2007 pour « ses efforts de 
collecte et de diffusion des connaissances sur les changements 

climatiques provoqués par l'Homme et pour avoir posé les fonda-
tions sur lesquelles développer les mesures nécessaires à la lutte 
contre ces changements » (Hulme & Mahony, 2010).

Les changements climatiques ont fait l’objet d’un grand nombre 
de publications scientifiques. Les axes de recherche de la période 
1992-2009 ont été délimités par Li et al. (2011) : les termes liés au 
changement climatique (comme « température », « précipitations », 
« gaz à effet de serre », « risque », « environnement » et « biodiver-
sité ») dessinent les principales orientations de la recherche sur le 
climat, tandis que « modèle », « suivi » et « télédétection » prédomi-
nent dans les méthodes de recherche.

Modèles climatiques

Les modèles climatiques sont les outils de base pour la compré-
hension des nombreux mécanismes qui gouvernent le système 
climatique. Selon les scénarios climatiques (allant d’une faible à 
une forte augmentation des gaz à effet de serre) dont l’hypothèse 
a été posée par le quatrième rapport d'évaluation du GIEC (AR4), 
plusieurs modèles climatiques globaux ont été proposés pour les 
prédictions et projections en 2100 (Solomon et al., 2007). Pendant 
le développement et le perfectionnement de ces modèles, une 
grande attention est portée à leur capacité à simuler l’état présent 
du climat et son évolution passée (back testing) : on compare les 
schémas de circulations atmosphérique et océanique, de tempé-
rature et de précipitations simulés par le modèle avec des obser-
vations valides. Récemment, Knutti et al. (2010), Masson & Knutti 
(2011), Pennell & Reichler (2011) ont respectivement analysé les 
ressemblances entre les grilles d’erreur, l’amplitude des erreurs et 
l’indépendance des modèles en les soumettant à une approche 
multi-modèles. Les résultats suggèrent que les valeurs maximales 
des prédictions climatiques s’inscrivent dans un spectre limité et 
qu’elles sont sous-estimées.

Fig. 5 :

Évolution de la température moyenne et du niveau de la mer depuis 1850 
(Climate Change 2007: Synthesis Report. Contribution of Working Groups 
I, II and III to the Fourth Assessment Report of the Intergovernmental Panel 
on Climate Change, Figure SPM.1. IPCC, Genève, Suisse).

A) Température moyenne à la surface du globe.

B) Niveau moyen de la mer à l’échelle du globe.

Année

A
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Pour améliorer nos connaissances, l’utilisation de modèles climati-
ques régionaux, considérés comme ayant une faible variabilité spa-
tiale mais connectés à des tendances atmosphériques à grande 
échelle pertinentes, peut-être utile pour prévoir les changements 
à venir. Un indice de changement climatique régional (Regional 
Climate Change Index, RCCI) a été proposé par Giorgi (2006) pour 
identifier les zones à risque majeur (hot-spots) représentant des 
régions vulnérables dont le climat était particulièrement sensible 
au changement global. Cet indice est calculé d’après un ensemble 
de simulations basées sur l’évolution des moyennes régionales de 
température de l’air par rapport aux modifications de la tempéra-
ture moyenne globale, aux modifications de la moyenne régionale 
des précipitations, de la variabilité interannuelle de la température 
de l’air et de la variabilité interannuelle des précipitations régiona-
les. Ces modifications sont ensuite comparées entre plusieurs 
régions. Dans ce contexte, le « changement » se réfère aux dif-
férences entre une future période climatique de 20 ans (2080-
2099) et une période actuelle, peu affectée par l’augmentation des 
gaz à effet de serre (1960-1979). Plus l’indice est élevé, plus la 
réponse climatique est forte par rapport à d’autres régions, et plus 
la possibilité d’en tirer des informations sur le changement clima-
tique est importante. La conclusion est que chaque hot-spot doit 
être analysé individuellement pour identifier les mécanismes de 
réponse clés. Eu égard aux importants changements climatiques 
passés de la Méditerranée (Luterbacher et al., 2006), et grâce 
au RCCI, Giorgi (2006) a identifié la région méditerranéenne (en 
même temps que le Nord-Est de l’Europe) comme principal hot-

Fig. 6 : Désertification dans le Maghreb.

spot, où une importante baisse de la moyenne des précipitations, 
ainsi qu’une augmentation de la température et de la fréquence 
des évènements extrêmes, devraient conduire à un assèchement 
général de la région (Figure 6). Les mêmes signaux climatiques 
(sècheresses estivales) ont été confirmés par d’autres modèles 
climatiques régionaux et globaux de projections pour le XXIe siècle 
en Méditerranée, principalement dans les zones méridionales de 
la région (Giorgi & Lionello, 2008 ; Giannakopoulos et al., 2009 ; 
Elguindi et al., 2011 ; Garcia-Ruiz et al., 2011 ; avec les références 
citées dans le texte).

La mer Méditerranée :  
un hot-spot ou une zone à risque

La mer Méditerranée (« mer au milieu des terres ») peut être consi-
dérée comme un océan miniature (Béthoux et al., 1999) qui peut 
être utilisé comme un modèle pour anticiper la réponse de l’océan 
mondial à plusieurs types de pressions. A cause de sa latitude, 
la région méditerranéenne est une zone de transition, affectée à 
la fois par les systèmes tropical et subtropical (l’oscillation aus-
trale El Niño, la mousson sud-asiatique, les cyclones tropicaux, la 
poussière du Sahara) et par des influences de latitudes moyennes 
(oscillations Nord-Atlantique, configurations Est-Atlantique et Est-
Atlantique/Ouest-Russie, configuration scandinave), ainsi que par 
leurs interactions.
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De forts contrastes saisonniers (étés secs et chauds, hivers doux 
et humides), une évapotranspiration élevée et des précipitations 
annuelles relativement faibles caractérisent la variabilité du climat 
méditerranéen et provoquent des gradients considérables dans les 
sens Nord-Sud et Ouest-Est (Lionello et al., 2006). Les fluctuations 
(phase et amplitude) de l’oscillation Nord-Atlantique (ONA), corres-
pondant à un déplacement naturel de la masse d’air entre l’Arctique 
et l’Atlantique subtropical, sont considérées comme déterminantes 
pour la variabilité du climat en Méditerranée. Récemment, Hurrel & 
Deser (2011) ont mis en évidence que ces oscillations se produi-
saient de manière aléatoire, et avec d’importantes différences d’un 
hiver à l’autre ou d’une décennie à la suivante. Les modifications 
de la température de l’air en surface, des vents, des tempêtes, des 
précipitations, comme celles du contenu thermique de l’océan, de 
la circulation des grandes cellules de courant (gyres), de la profon-
deur de la couche de mélange et de la salinité, comptent parmi les 
effets les plus évidents de ces oscillations. Les relations étroites 
entre l’état de l’ONA et les régimes de température, de vent et de 
précipitations ont été notamment utilisées pour créer plusieurs in-
dices spécifiques à la zone Nord-Atlantique. Parmi eux, l’indice de 
Hurrel (1995) est basé sur la différence entre des mesures norma-
lisées de la pression au niveau de la mer enregistrées en Atlantique 
à hautes et basses latitudes. Les phases positives et négatives 
de l’ONA sont définies par les différences de pression entre les 
constantes basses sur le Groenland et l’Islande, et les constantes 
hautes au large des côtes du Portugal. Quand l’indice ONA est 
positif, tous les systèmes sont plus marqués que d’habitude : les 
pressions minimales sont plus basses et les maximales plus hau-
tes que d’habitude. Pendant une phase négative de l’ONA, tous 
les systèmes sont moins contrastés : les différences de pression 
entre eux sont moindres (source: http://earthobservatory.nasa.
gov/Study/NAO/NAO_2.html).

Les fluctuations de l’indice ONA renseignent sur les oscillations 
des températures et du régime des précipitations. Pendant les 
phases positives de l’ONA, le Nord de la Méditerranée est carac-
térisé par des hivers plus chauds et plus secs, et plus froids dans 
sa partie méridionale ; des conditions inverses apparaissent en 
phases négatives (Trigo et al., 2006).

Le climat méditerranéen est également influencé par la mer 
Méditerranée elle-même, à cause de la capacité thermique de sa 
grande masse d’eau. La mer Méditerranée, avec une surface d’en-
viron 3 000 000 km2 et une profondeur moyenne de 1500 m est, 
eu égard aux océans mondiaux, la plus grande et la plus profonde 
des mers marginales et semi-fermées. Elle est connectée à l’océan 
Atlantique par un détroit très étroit, qui fait moins de 300 m de pro-
fondeur et 14,5 km de large. Ces caractéristiques sont importantes 
dans le renouvellement de l’eau profonde (environ 50 ans) et la vul-
nérabilité au changement climatique (Danovaro et al., 2001). L’une 
des principales propriétés de la Méditerranée est qu’elle constitue 
un bassin de concentration, c’est-à-dire que son bilan hydrique 
(évaporation moins précipitations et apports fluviaux) représente 
une perte nette en eau. Ce déficit, évalué à 600 mm a-1, est com-
pensé par des apports d’eau provenant de l’Atlantique et de la mer 
Noire (environ 1 929 km3 a-1). Les caractéristiques du détroit de 
Gibraltar, la complexité structurelle de la topographie du bassin (et 
du sous-bassin) et les facteurs externes influencent grandement la 
diversité et l’échelle des mécanismes physiques qui opèrent ici. Il 
s’ensuit que la mer Méditerranée est caractérisée par des proprié-
tés thermohalines uniques, une circulation multicouches, des gy-
res topographiques et une activité à méso- et sous-méso échelle 
particulieres (Astraldi et al., 1999 ; Bas, 2009 ; D’Ortenzio & Ribera 
D’Alcalà, 2009).

Évolution du réchauffement, ONA  
et évènements extrêmes

La température de l’air joue un rôle moteur à l’égard des échanges 
océan-atmosphère et de la température de surface de la mer (Sea 
Surface Temperature, SST), en particulier quand des polluants al-
tèrent la qualité de l’air (Lelieveld et al., 2002). La variabilité de la 
température de surface est restée relativement normale jusqu’à la 
première moitié du XXe siècle. Dans les années 70, après un re-
froidissement substantiel, apparaît une longue période de réchauf-
fement, persistant jusqu’en 2008 (Béthoux et al., 1990 ; Rixen et 
al., 2005), qui affecte les couches supérieures, intermédiaires et 
profondes du bassin occidental (Vargas-Yáñez et al., 2010). De la 
même manière, le bassin oriental de la Méditerranée s’est refroidi 
entre le milieu des années 70 et celui des années 80, et se ré-
chauffe lentement depuis. Même si elle n’est pas linéaire, la varia-
bilité de ces changements dans la couche supérieure du bassin 
occidental reflète la variabilité décennale qui affecte l’hémisphère 
Nord, difficilement décelable par l’analyse de courtes périodes. Au 
total, la chaleur absorbée par les trois couches du bassin occi-
dental entre 1900 et 2008 est estimé à 0,23 ± 0,10 W m-2 (Vargas-
Yáñez et al., 2010). L’augmentation de la chaleur latente (avec 
l’évaporation marine qui lui est associée) et la diminution d’apport 
en d’eau douce affectent les bilans salin, hydrique et énergétique, 
avec des conséquences potentielles importantes pour la salinité 
de la Méditerranée. En effet, l’évaporation marine a augmenté de 
manière significative depuis le milieu des années 70 (de 0,1 à 0,2 
mm jour-1 par décennie), avec une tendance vers une augmenta-
tion accrue pendant les années 90 (Mariotti, 2010). Parallèlement, 
Rixen et al. (2005) ont évalué entre 0,03 et 0,04 l’augmentation de 
la salinité de la Méditerranée entre 1950 et 2000.

Plusieurs auteurs suggèrent des connections entre les anomalies 
ONA et les mécanismes écologiques des écosystèmes marins 
dans lesquels l’indice ONA est largement considéré comme un 
agent de régulation (Ottersen et al., 2001 ; Alheit & Bakun, 2010 ; 
Conversi et al., 2010 ; Hurrel & Deser, 2011 ; Siokou-Frangou et al., 
2010 ; Peirano et al., 2011). L’examen des effets du réchauffement 
global sur les organismes et les écosystèmes marins dépasse 
l’objet de ce chapitre (voir chapitre B1). Toutefois, la température 
joue un rôle important dans la distribution spatiale des organis-
mes marins et dans la modulation des processus biologiques 
concernés. La position de la mer Méditerranée dans une zone 
de transition et sa complexité hydrographique sont à l’origine de 
l'identification de plusieurs secteurs biogéographiques du bassin. 
En effet, la moyenne des températures hivernales de surface (fé-
vrier) entre 1945-1978 donne une bonne image des différences 
de régimes de température à l'intérieur du bassin. Les organismes 
benthiques et pélagiques, dont la distribution dépend également 
du changement climatique, ont servi de critères pour définir les 
limites de ces zones (Bianchi, 2007). Ces deux dernières décen-
nies, malheureusement, de nombreuses espèces d'eau chaude 
ont, à cause du réchauffement, élargi leur zone de répartition vers 
le Nord (Soberon, 2007) tandis que, simultanément, les espèces 
tropicales sont de plus en plus nombreuses. Les biocénoses mé-
diterranéennes pourraient, en raison de cette « tropicalisation », 
perdre leurs particularités et de devenir plus homogènes (Lejeusne 
et al, 2010 avec les références citées ; MerMex Group, 2011 avec 
les références citées).

Plusieurs indicateurs mettent en évidence l'évolution sans précé-
dent du réchauffement de l’Europe à la fin du XXe siècle et au 
début du XXIe : les neuf années les plus chaudes surviennent  
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notamment après 1989. L’année 1989 (ΔT = +1,3 °C) et la décen-
nie 1994-2003 (ΔT = +0,84 °C) sont probablement les périodes les 
plus chaudes depuis plus d’un demi-millénaire. L’ augmentation de 
la fréquence et de l’intensité des évènements extrêmes enregistrés 
en Méditerranée depuis les années 1990 pourrait être en partie 
corrélée avec la phase positive persistante de l’ONA, qui a atteint 
sa valeur positive maximale au début des années 1990 et est de-
meuré en phase positive jusqu'en 2000, avec une inversion en 
1995 et 1996 (Vargas-Yáñez et al., 2008). Selon certains experts 
(Planton et al., 2008), le changement vers une des extrémités de 
la distribution de la probabilité d’un scenario tendanciel de change-
ment de climat suggèrerait un accroissement dans sa probalbilité 
et dans l’intensité des conditions extrêmes qu’il représente. L' évo-
lution vers des températures plus élevées pourrait être la cause de 
l'augmentation de la fréquence, de l'intensité et de la persistance 
de phénomènes extrêmes comme des anomalies thermiques, 
conduisant à l'extension des conditions estivales, la stratification 
accrue de la colonne d'eau et le changement de profondeur de 
la thermocline (Déqué 2007 ; Lejeusne et al., 2010, avec les réfé-
rences citées). Étudiant les effets du réchauffement sur les seules 
températures de surface (SST), Feudale & Shukla (2011) ont trouvé 
que bien que ces anomalies chaudes ne puissent pas produire 
de vagues de chaleur, elles sont, une fois ces vagues initiées, en 
mesure de les renforcer. Basées sur la Comparaison binaire aléa-
toire de Modèles MRC (Models Random Coupling) et sur différents 
scénarios, les prédictions de risque de stress thermique d'ici la fin 
de ce siècle sont spectaculaires : les concentrations élevées de 
gaz à effet de serre augmentent de 200 à 500% la fréquence des 
évènements extrêmes chauds (Diffenbaugh et al., 2007).

La relation étroite entre la variabilité naturelle de l’ONA et l'évolution 
du réchauffement rend difficile la distinction entre le réchauffement 
dû à la variabilité naturelle et le réchauffement anthropique. A long 
terme en effet, les périodes chaudes et sèches ne sont pas ex-
ceptionnelles dans la région méditerranéenne, qui a été caractéri-
sée par une séquence de cycles réchauffement-refroidissement et 
pluvieux-sec induits par l'influence relative de l'Atlantique, de l'Est et 
de l'Afrique (Camuffo et al., 2010). De la même manière, même si 
des changements de composition de l'atmosphère, affectant le bi-
lan radiatif de la stratosphère, peuvent modifier les caractéristiques 
géographiques de l'influence ONA sur le climat (López-Moreno & 
Vicente-Serrano, 2008), l'attribution de cette phase positive per-
sistante à un changement climatique d'origine anthropique n'a 
jusqu'à maintenant pas été démontrée.

Circulation thermohaline

L' instabilité de la circulation thermohaline et les modalités d'inte-
raction des différents sous-bassins en réponse à la variabilité ré-
gionale de forçage atmosphérique revêtent un intérêt particulier. 
En 1987, on a observé une modification de la circulation de l'en-
semble du bassin, quand la gyre cyclonique ionien s'est inversé 
en mouvement anticyclonique. Cette altération a perduré jusqu’en 
1997. Parallèlement, à la fin des années 1980, on a constaté une 
modification spectaculaire des caractéristiques physico-chimiques 
impliquées dans la formation des eaux profondes de Méditerranée 
orientale : l’évènement appelé « Eastern Mediterranean Transient » 
(EMT) a temporairement modifié leur régime de formation en 
Méditerranée orientale et déplacé leur zone de formation du Sud 
de l’Adriatique à la mer Égée. En temps normal, la température et la 
salinité des eaux profondes de Méditerranée (de 250 m jusqu’aux 
profondeurs maximales) sont très homogènes. Une formation 
massive d'eau dense et salée s'est produite dans le Sud de la 

mer Egée entre 1987 et 1991. Plus tard, de 1991 à 1995, une 
chute d'environ -0,4 °C de la température des eaux profondes a 
favorisé la formation d'une couche profonde d'eau encore plus 
dense. La formation d'une couche distincte d'eau intermédiaire ri-
che en nutriments a suivi l'élévation des anciennes eaux profondes 
à l’Est. Le phénomène a commencé à s'atténuer à la fin des an-
nées 1990. Une décennie plus tard, cette modification de la struc-
ture, la température et la salinité de la couche profonde a atteint 
la Méditerranée occidentale (voir Bergamasco & Malanotte-Rizzoli, 
2010 pour plus de détails ; Danovaro et al., 2010).

Les mesures de température et de salinité dans le détroit de 
Gibraltar depuis le milieu des années 1990 indiquent que les 
eaux les plus denses de Méditerranée sortant par le détroit sont 
en constante évolution : la température et la salinité augmentent, 
elles étaient au début des années 2000 beaucoup plus chaudes 
(environ 0,3 °C) et salées (0,06) que 20 ans plus tôt (Millot et al., 
2006). Collectées en 2003 et 2004, les plus denses des eaux sor-
tant par Gibraltar pourraient être une conséquence de l'EMT. Par 
conséquent, le flux qui s'écoule de Méditerranée, source directe 
et continue d'eau intermédiaire chaude et salée, peut jouer un rôle 
important eu égard au contenu thermique et aux processus de 
formation des eaux dans l’Atlantique-Nord, qui est un site majeur 
de formation d'eau dense dans la circulation thermohaline globale 
(Rixen et al., 2005).

En provoquant la modification du régime d’évaporation et de pré-
cipitations, l’anti-corrélation entre l’indice ONA, la température de 
surface de la Méditerranée orientale et la température des cou-
ches supérieures (0-200 m) de mer Égée, a probablement joué 
un rôle important dans cette transition brutale. Son impact sur les 
mécanismes biogéochimiques clés pourrait être considérable. 
Dans un article récent, Conversi et al. (2010) ont souligné la syn-
chronicité (pendant ces mêmes dernières années 80) de modi-
fications de régimes dans différentes zones géographiques (mer 
Méditerranée, mer du Nord, Baltique et mer Noire). Les auteurs 
ont émis l’hypothèse qu’elles pourraient être des manifestations 
régionales de modifications à plus grande échelle de la circulation 
atmosphérique de l’hémisphère Nord.

Acidification de l’océan

Principal gaz à effet de serre anthropique, le CO
2 est le princi-

pal agent de forçage du bilan radiatif et influence le réchauffement 
global. Surpassant le spectre naturel des derniers 650 000 ans 
(180 à 300 ppm), sa concentration a augmenté d’une valeur pré-
industrielle d’environ 280 ppm à 379 ppm en 2006. Les terres et 
les océans sont des puits naturels de CO

2 anthropique. Leur effi-
cience peut être calculée en mesurant le ratio entre l’augmentation 
du CO

2 atmosphérique pour une année donnée aux émissions to-
tales de cette même année (AF). Canadell et al. (2007) ont estimé 
que les émissions de la période 2000-2006 ont augmenté plus 
vite que les puits marins et terrestres de CO

2, ce qui marque le 
déclin de leur efficience pour l’absorption des émissions anthropi-
ques. Une conclusion dramatique parachève leur travail : l’ampleur 
des signaux observés dépasse les estimations des modèles et 
décrivent un cycle du carbone générant des forçages climatiques 
supérieurs et plus rapides que ceux auxquels on s’attendait.

Le CO
2 piégé dans les océans se dissout dans les eaux super-

ficielles et forme de l’acide carbonique (H
2CO3). Il se sépare en 

ions hydrogène (H+), bicarbonate (HCO3-) et carbonate (CO3
2-). 

L’ augmentation de la concentration en ions H+ réduit le pH. Cette 
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réduction du pH de l’eau de mer (acidification de l’océan) diminue 
l’état de saturation des minéraux carbonatés comme la calcite et 
l’aragonite (CaCO

3) et s’oppose à leur formation.

La concentration en CO2 de l’eau de mer est proportionnelle à sa 
pression partielle dans l’atmosphère : une augmentation du CO

2 
dans l’atmosphère pousse le système carbonate à augmenter la 
formation de H+. Ce système carbonate, principalement gouverné 
par la température de surface et par la remontée d’eaux profon-
des riches en CO

2, est responsable de la capacité des océans 
à faire tampon pour maintenir le pH de l'eau constant autour de 
8,2 (Raven et al., 2005). Comparé aux niveaux pré-industriels, le 
pH moyen de la surface de l’océan a déjà décru d’environ 0,1 et 
devrait réduire encore de 0,4 unité d’ici la fin du siècle (Caldeira & 
Wickett, 2005).

Comme la pression partielle en CO
2 est très sensible aux aug-

mentations de température, un amoindrissement de cette capacité 
tampon a été récemment détectée en Atlantique-Nord : les résul-
tats obtenus par Loptien & Eden (2010) suggèrent que le réchauf-
fement, conduit par une oscillation climatique multidécennale et 
le forçage anthropique, a commencé à réduire la consommation 
océanique de carbone au cours de ces dernières années. Une 
convergence entre l’évolution de l’océan et celle de l’atmosphère a 
récemment été mise en évidence par McKinley et al. (2011) qui ont 
comparé l’évolution de la pression partielle du CO

2 avec celle des 
niveaux de CO

2 atmosphérique dans les eaux de surface de trois 
grandes régions entre 1981 et 2009.

La chimie du carbone en mer Méditerranée est peu connue. 
D’Ortenzio et al. (2008) ont détecté des différences entre les bas-
sins oriental et occidental, le premier agissant comme une source 
et le second comme un réservoir. Par le biais de procédures d'in-
terpolation et de traceurs pour estimer l'alcalinité totale et le total de 
carbone inorganique dissous, Touratier & Goyet (2011) ont com-
paré les modifications du pH méditerranéen entre les années 1870 
et 2001 (les premières étant déduites de la dernière). Les résultats 
obtenus indiquent que toutes les masses d’eau de la Méditerranée 
(même les plus profondes) sont déjà acidifiées de l’ordre de -0,14 
à -0,05, et que le bassin oriental semble moins touché par le phé-
nomène. D’après ces résultats, la Méditerranée apparaît comme 
l’une des régions les plus impactées par l’acidification.

Modèles régionaux

Des modèles régionaux du couple océan-atmosphère sont dé-
veloppés depuis quelques années (Somot et al., 2008 ; Meijer & 
Dijkstra 2009 ; Artale et al., 2010). L’EMT a constitué un élément 
moteur pour la modélisation du climat méditerranéen par la com-
munauté scientifique, mais la projection du réchauffement global 
et de ses impacts régionaux sont des problèmes différents. Toutes 
les simulations reproduisent aussi bien la tendance au refroidisse-
ment des années 60 aux années 80, que le réchauffement ulté-
rieur (Figure 7). On peut envisager une possible corrélation entre 
ce premier refroidissement et la variabilité naturelle générée par 
le système euro-asiatique. En revanche, le réchauffement suivant 
constitue une composante majeure du réchauffement global attri-
buable à l’augmentation des gaz à effets de serre.

A grande échelle, les manifestations de changements climatiques 
affectant l’évolution de la température, de la composition chimique 
et de la circulation de la Méditerranée montrent que les impacts 

subis par les écosystèmes marins sont d’une intensité et d’une 
fréquence sans précédent. Les agents modificateurs interagissent 
et chevauchent les principales menaces environnementales di-
rectement liées aux activités humaines comme la destruction des 
habitats, la surpêche, l’eutrophisation grandissante, l’introduction 
d’espèces allochtones, d’agents contaminants et d’autres sources 
de pollution (MerMex Group, 2011, avec les références citées dans 
le texte). Les conséquences des effets synergiques des chan-
gements climatiques et environnementaux pourraient concerner 
les eaux peu profondes (caractérisées par une grande variabilité 
saisonnière) dans lesquelles des espèces benthiques particuliè-
rement sensibles, comme les herbiers à magnoliophytes, jouent 
un rôle clé dans le fonctionnement de l’écosystème côtier. Des 
données à plus long terme et avec une plus haute résolution, plus 
en phase avec les différences de caractéristiques à l’échelle des 
sous-bassins, sont nécessaires pour s’assurer que les change-
ments futurs en mer Méditerranée soient détectés.

A

B

C

Fig. 7 : 

Prévision de l’évolution de la température moyenne des eaux de surface 
du plateau continental en Méditerranée. 

A) Années 1980 (source NOAA). 

B) Entre 2041 et 2060.

C) Entre 2070 et 2099 (modèle OPAMED8, d’après Coll et al., 2010).
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A3. Les espèces de magnoliophytes marines

Coordination :  
G. Pergent, C. Pergent-Martini, R. Semroud

Parmi les sept espèces de magnoliophytes présentes le long des 
rivages méditerranéens, seulement cinq d’entre-elles se dévelop-
pent en mer ouverte. Les deux espèces Ruppia cirrhosa (Petagna) 
Grande et Ruppia maritima Linnaeus s’observent presqu’exclusive-
ment dans les estuaires ou les lagunes saumâtres. Si ce nombre 
peu paraître faible au regard du nombre de magnoliophytes mari-
nes identifiées dans les différents océans et mers bordières (une 
soixantaine d’espèces), il faut garder à l’esprit que la Méditerranée 
représente moins de 1 % de la surface océanique. D’autre part, 
ces espèces jouent un rôle majeur dans les milieux littoraux et un 
grand nombre d’entre-elles sont des ingénieurs d’écosystème, ou 
au moins des espèces-clé (Boudouresque et al., 2006a).

Posidonia oceanica

Systématique et statut règlementaire

Posidonia oceanica (Linnaeus) Delile appartient à la famille des 
Posidoniaceae. Elle contient un seul genre Posidonia et neuf es-
pèces à affinité tempérée (Den Hartog & Kuo, 2006). Huit espèces 
sont présentes en Australie, la dernière, Posidonia oceanica, est 
endémique de Méditerranée (Boudouresque et al., 2006a). Cette 
espèce bénéficie d’une protection légale dans de nombreux pays 
méditerranéens, elle est également inscrite dans plusieurs conven-
tions internationales (Boudouresque et al., 2006a).

Caractéristiques morphologiques et écologiques 

Les faisceaux de Posidonia oceanica sont constitués de cinq à 
huit feuilles rubanées de 40 à 80 cm de hauteur et de 10 mm de 
large en moyenne (Figure 8). A la mort des feuilles, seul le limbe 
tombe. Le pétiole, peu putrescible, reste fixé sur les rhizomes où 
il peut persister plusieurs siècles. Les pétioles présentent des cy-
cles chronologiques caractéristiques de variations d’épaisseur le 
long du rhizome (lépidochronologie in Pergent, 1990). La pérennité 
des rhizomes permet l’édification d’une structure très particulière, 
la « matte », qui correspond à l’enchevêtrement des rhizomes et 
des racines plus ou moins colmaté par les sédiments. La florai-
son, qui a lieu en automne (Figure 9), est irrégulière mais géné-
ralement synchrone à l’échelle du bassin méditerranéen (Pergent 
et al., 1989), avec des années particulièrement favorables (année 
2003) en relation avec l’augmentation globale de la température de 
l’eau et/ou l’activité solaire (Diaz-Almela et al., 2006 ; Montefalcone 
et al., soumis). Toutefois, la multiplication végétative par fragmen-
tation et bouturage constitue le principal moyen de dissémination 
de l’espèce. 

Posidonia oceanica constitue de vastes herbiers, entre la surface 
et 35 à 40 m de profondeur, sur tous types de substrats, en mer 
ouverte ; elle est également présente dans quelques lagunes hy-
per-halines mais elle est particulièrement sensible à la dessalure. 

Cette espèce joue un rôle majeur au niveau écologique (produc-
tion de matière végétale, pôle de diversité spécifique, oxygéna-
tion des eaux), sédimentaire (piège à sédiment, amortissement de 
l’hydrodynamisme, lutte contre l’érosion des plages) et économi-
que (zone de frayère et de nurseries, activités balnéaires)  ; elle 

Fig. 10 : 

Répartition de Posidonia oceanica en Méditerranée ; les points verts cor-
respondent aux limites d’extension de l’espèce ; le point blanc à la « station 
relique » de la mer de Marmara.

Fig. 8 : 

Herbier à Posidonia oceanica.

Fig. 9 : 

Inflorescence de Posidonia oceanica.
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constitue également un puissant intégrateur de la qualité des eaux 
(bioindicateur) et joue un rôle majeur dans la fixation et le stockage 
du carbone en milieu littoral - « puits de carbone » (Pergent et al., 
1994 ; Pergent-Martini, 1998 ; Duarte et al., 2005 ; Boudouresque 
et al., 2006b).

Distribution et dynamique

Posidonia oceanica est présente dans tout le bassin méditerra-
néen à l’exception du débouché des grands fleuves côtiers, à 
proximité du détroit de Gibraltar et du littoral Sud-Est du bassin 
oriental (Figure 10). 

Elle a également été observée à l’entrée de la mer de Marmara et 
une station « relique » a été localisée plus à l’Est (Meinesz et al., 
2009). La surface de ces herbiers est estimée à 35 000 km2, soit 
23 % des fonds entre 0 et 50 m de profondeur (Pasqualini et al., 
1998).

Si la régression des herbiers est souvent liée à l’impact des ac-
tivités humaines, force est de constater que Posidonia oceanica 
semble également régresser dans des secteurs où les pressions 
anthropiques sont très faibles (Boudouresque et al., 2009). L’ ab-
sence de Posidonia oceanica dans l’extrême Sud-Est du bassin 
semble en relation directe avec des températures de l’eau trop 
élevées au cours de l’été (Celebi et al., 2006). Le suivi de la limite 
d’extension de l’herbier sur les côtes Sud de la Turquie montre 
une régression significative depuis une vingtaine d’années, avec 
une remontée vers le Nord-Ouest de près de 9 km (Cirik, 1991). 
Un système de surveillance très précis de cette limite a été mis en 
place afin de vérifier cette dynamique (Pergent et al., 2011). D’autre 
part, une diminution de la vitalité de Posidonia oceanica a été en-
registrée, dans plusieurs régions du bassin occidental, suite à des 
évènements climatiques exceptionnels (exemple  : réchauffement 
des eaux au cours de l’été 1999) ou en réponse à une augmenta-
tion générale de la température de l’eau (Mayot et al., 2005 ; Marba 
& Duarte, 2010), mais d’autres facteurs pourraient également inter-
venir dans cette dynamique (Peirano et al., 2011).

Cymodocea nodosa

Systématique et statut règlementaire

Cymodocea nodosa (Ucria) Ascherson appartient à la famille des 
Cymodoceaceae qui contient six genres. Le genre Cymodocea, 
à affinité tropicale à sub-tropicale, est représenté par quatre espè-
ces : Cymodocea angustata Ostenfeld, Cymodocea nodosa, Cy-
modocea rotundata Ehrenberg & Hemprich ex Ascherson et Cy-
modocea serrulata (R. Brown) Ascherson & Magnus (Den Hartog 
& Kuo, 2006 ; Guiry & Guiry, 2011). Cymodocea nodosa bénéficie 
d’une protection légale dans plusieurs pays méditerranéens ; elle 
est également prise en compte dans des conventions internatio-
nales (Boudouresque et al., 2006a ; PNUE-PAM, 2009).

Caractéristiques morphologiques et écologiques 

Les faisceaux foliaires de Cymodocea nodosa sont constitués de 
deux à cinq feuilles rubanées de 10 à 30 cm de hauteur et de 2 à 
4 mm de large en moyenne (Figure 11). Le limbe présente un apex 
dentelé et 7 à 9 nervures (Phillips & Menez, 1988). Les rhizomes 
rampants, de couleur rougeâtre, présentent des inter-nœuds de 10 
à 60 mm de longueur et sont fixés au sédiment par de longues ra-
cines adventives. Les fleurs mâles (pédoncule portant des anthè-
res) et femelles (de forme ovoïde) sont portées par des individus 
différents (plante dioïque). Les fleurs femelles donnent naissance 

Fig. 13 : 

Répartition de Cymodocea nodosa en Méditerranée.

Fig. 11 : 

Herbier à Cymodocea nodosa.

Fig. 12 : 

Faisceaux foliaires de Cymodocea nodosa présentant une coloration 
rougeâtre.
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à des fruits semi-circulaires de 8 mm de diamètre. La floraison a 
lieu au printemps et la germination a lieu 11 mois après la formation 
des fruits. L’espèce se multiplie végétativement par fragmentation 
et dissémination de boutures.

Cymodocea nodosa se rencontre sur les fonds sableux et vaseux 
photophiles, en mer ouverte et dans des lagunes littorales ; elle af-
fectionne les fonds comportant une certaine proportion de matière 
organique. Souvent observée entre la surface et 10 m de profon-
deur, où elle forme des herbiers, elle peut se développer locale-
ment au-delà de la limite inférieure de l’herbier à Posidonia ocea-
nica, jusqu’à 50 m de profondeur environ (Olesen et al., 2002  ; 
Pergent et al., 2008a). Depuis quelques années, le long du littoral 
Sud du bassin méditerranéen, des faisceaux portant des feuilles 
de couleur rougeâtre sont observés à faible profondeur (Figure 12). 
Cette pigmentation particulière, également mise en évidence ré-
cemment chez Cymodocea serrulata, pourrait être liée à une forte 
production d’anthocyanine en réponse à une exposition plus im-
portante à la lumière et/ou à une augmentation de la température 
de l’eau (Novak & Short, 2010).

Cymodocea nodosa est une espèce pionnière à même de coloni-
ser des fonds dépourvus de macrophytes et préparer l’installation 
d’un herbier à Posidonia oceanica (Molinier & Picard, 1952 ; Cinelli 
et al., 1995).

Distribution et dynamique

Cymodocea nodosa est présente dans tout le bassin méditerra-
néen, dans la mer de Marmara, et en Atlantique (archipels des 
Canaries et de Madère, Afrique de l’Ouest, Sud de l’Espagne et du 
Portugal ; Figure 13). 

Il s’agit de la seconde espèce, après Posidonia oceanica, en terme 
de surface occupée en Méditerranée  ; elle est particulièrement 
présente dans l’Est du bassin oriental où Posidonia oceanica est 
peu présente (Lipkin et al., 2003).

Si des régressions locales de Cymodocea nodosa ont été en-
registrées dans des secteurs soumis à une forte pression des 
activités humaines (Haritonidis et al., 1990), cette espèce sem-
ble plutôt influencée par des fluctuations naturelles à long terme 
comme les variations de salinité, l’action des herbivores ou les 
changements climatiques (Turk & Vukovic 2000, Shili et al. 2002, 
Barsanti et al., 2007). De façon générale, cette espèce à affi-
nité chaude semble plutôt favorisée par le réchauffement global 
du milieu (Boudouresque et al., 2009). Dans plusieurs secteurs 
de Méditerranée, Cymodocea nodosa a profité de la régression 
de Posidonia oceanica pour se développer (Montefalcone et al., 
2007b)  ; toutefois si la régression d’une espèce semble bénéfi-
cier à l’autre, cette dynamique n’est pas sans conséquence car 
leurs rôles peuvent être très différents (e.g. flux de carbone in 
Boudouresque et al., 2009).

Zostera marina 

Systématique et statut règlementaire

Zostera marina Linnaeus appartient à la famille des Zosteraceae, 
qui contient deux genres (Phyllospadix et Zostera ; Den Hartog & 
Kuo, 2006 ; Jacobs & Les, 2009 ; Guiry & Guiry, 2011). Guiry & 
Guiry (2011) listent 15 espèces de Zostera mais trois d'entre-elles, 
Zostera mucronata Den Hartog, Zostera muelleri Irmisch ex As-
cherson et Zostera novazelandica Setchell ont été mises en syno-

nymie avec Zostera capricorni Ascherson (Green et Short, 2003). 
Le genre Zostera est présent dans de nombreuses régions de la 
biosphère, et Zostera marina est l’espèce présentant la plus large 
répartition  : de l’océan Atlantique à l’océan Pacifique et des ré-
gions tempérées au cercle Arctique (Green & Short, 2003). Cette 
espèce bénéficie d’une protection légale dans plusieurs secteurs 
(l'espèce est protégée dans la région PACA sur les côtes françai-
ses) et pays de Méditerranée ; elle est également prise en compte 
dans le cadre de conventions internationales (Boudouresque et 
al., 2006a). 

Caractéristiques morphologiques et écologiques 

Les faisceaux foliaires de Zostera marina sont constitués de trois à 
huit feuilles rubanées de 20 à 120 cm de long et de 2 à 12 mm de 
large en moyenne (Figure 14). A leur base, les feuilles sont pour-
vues d’une gaine de 50 à 200 mm de long ; le limbe, à bord lisse 
et à apex arrondi et souvent légèrement mucroné, présente cinq à 
onze nervures parallèles et longitudinales (Phillips & Menez, 1988). 
Les rhizomes, de 2 à 5 mm d’épaisseur, présentent 5 à 20 racines 
à chaque nœud. La floraison a lieu entre Avril et Août. L'espèce 
est monoïque. Les fleurs mâles et les fleurs femelles (jusqu'à 20 
de chaque) sont réunies en inflorescences en forme d’épis aplatis 
(spadices) enveloppés dans la gaine d’une feuille (Figure 15). Les 
fleurs mâles, jaunes, alternent régulièrement avec les fleurs femel-
les, plus vertes. 

Les fruits, de 2 à 2,5 mm de long, sont de forme ellipsoïdale à 
ovoïde. La germination peut avoir lieu pendant plusieurs mois. Tou-
tefois la dissémination de l’espèce s’effectue principalement par 
bouturage (multiplication végétative).

Zostera marina édifie de très grands herbiers dans l’infralittoral, gé-
néralement entre la surface et une dizaine de mètres de profon-
deur, mais elle peut faire des incursions dans l’étage médiolittoral 
ou se développer jusqu’à 18 à 30 m de profondeur lorsque les 
conditions d’éclairement sont très favorables (côtes pacifiques des 
USA in Duarte, 1991).

En Méditerranée, cette espèce est surtout présente dans quel-
ques lagunes littorales et des fonds de baies très abritées. Il s’agit 
d’une espèce euryhaline et eurytherme qui se développe dans 
des conditions variées de substrat (sable grossier à vase). Elle est 
souvent associée à Zostera noltii ou Cymodocea nodosa avec 
lesquelles elle peut constituer des herbiers mixtes. Chez Zostera 
marina, comme chez beaucoup de magnoliophytes marines, la 
canopée contribue à la sédimentation des particules en suspen-
sion ; cette espèce est également une source importante de ma-
tière organique et d’oxygène pour la colonne d’eau, et constitue un 
habitat privilégié pour de nombreuses espèces.

Distribution et dynamique

Zostera marina est une espèce à affinité froide ; c’est la seule ma-
gnoliophyte marine à atteindre le cercle polaire. Elle est largement 
répandue dans l'hémisphère Nord : Pacifique, Atlantique Nord, Mé-
diterranée, mer Noire (Den Hartog, 1970 ; Moore & Short, 2006). 
La limite méridionale de son aire de répartition se situe au niveau 
de la péninsule californienne (Meling-Lopez & Ibarra-Obando, 
1999). D'après Den Hartog (1970), en Méditerranée Zostera ma-
rina est rare (Figure 16) et se rencontre uniquement dans le Nord 
du golfe du Lion, et dans les secteurs Nord de l'Adriatique et de 
la mer Egée ; le long des côtes Nord-africaines, elle n'est connue 
qu’au niveau de Castiglione en Algérie (avril 1957) ; enfin elle est 
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Fig. 16 : 

Répartition de Zostera marina en Méditerranée (En vert : zones où l’es-
pèce est fréquente ; points rouges : stations où l’espèce a disparu ; points 
blancs : stations isolées ; points jaunes : présence à confirmer).

Fig. 14 : 

Herbier à Zostera marina (© M. Foulquier).

Fig. 15 : 

Inflorescence de Zostera marina.

commune en mer Noire. Au Maroc, Zostera marina a été signalée 
de la région d'Al Hoceima jusqu'à la frontière algérienne (González 
García & Conde Poyales, 1994). En France, elle est abondante 
dans certaines lagunes côtières du Sud (Thau, Salse-Leucate), 
alors que les seuls herbiers de Zostera marina encore présents en 
mer ouverte se situent dans la partie Ouest du golfe de Fos, en 
arrière du cordon littoral du They de la Gracieuse (Verlaque com. 
pers.). En Espagne, Zostera marina est connue dans les baies de 
Cala Jonquet, Port Lligat (cap Creus) et Els Alfacs (delta de l’Ebre), 
où elle constitue des peuplements très localisés au sein d’her-
biers à Zostera noltii et Cymodocea nodosa (Perez Vallmitjana, 
1989 ; Enríquez et al., 2004). Elle est également bien représentée 
le long de la côte Sud de l'Andalousie, entre Gibraltar et Almeria 
(Barrajón et al. 2004). Cependant, à Gibraltar, Zostera marina, qui 
était abondante en 1993, n'a pas pu être retrouvée en 2008 (Bull 
et al., 2010). En Italie, dans la checklist de la flore marine d'Italie 
(Furnari et al., 2003) Zostera marina est signalée dans la haute 
Adriatique (Trieste, Grado, Miramare, Lagune de Venise), dans le 
Sud de l'Adriatique (Puglia), à Taranto et dans le détroit de Sicile 
(région d'Iblea) ; par contre l'ancienne signalisation de Funk (1927) 
dans le golfe de Naples n'a pas été retenue. A Malte, la seule si-
gnalisation (Gulia, 1873) découle sans doute d’une confusion avec 
Cymodocea nodosa. En Croatie et Slovénie, Zostera marina a été 
signalée, en particulier par Zavodnik (1965) et Avcin et al. (1974). En 
Grèce, Zostera marina n’est présente de façon certaine que dans 
le golfe d’Amvrakikos (Panayotidis, inédit), les autres signalisations 
étant douteuses. En Tunisie, Zostera marina est abondante dans 
la lagune de Bizerte (Zaouali, 1980). En Turquie, Zostera marina 
a été signalée en mer de Marmara et sur la côte Ouest, dans la 
région d'Izmir (Çinar et al., 1998 ; Taskin et al., 2008). Quelques 
signalisations anciennes ont été rapportées en Syrie et au Liban 
(Thiebault, 1953 ; Mayhoub, 1976). Actuellement, elle est principa-
lement localisée dans le Nord du bassin occidental et dans l'Adria-
tique (PNUE-PAM-CAR/ASP, 2000 ; Turk & Vukovic, 2000 ; Green 
& Short, 2003). 

Dans les années 1930, les herbiers de Zostera marina de l'Atlanti-
que Nord furent presque entièrement décimés par une maladie (la 
maladie du dépérissement ou wasting disease ; Den Hartog, 1996). 
La cause de la maladie était un micro-organisme, Labyrinthula zos-
terae, plus ou moins associé à divers facteurs environnementaux 
(augmentation de la température, diminution de l'ensoleillement, 
urbanisation, etc.) (Den Hartog, 1987, 1996 ; Ralph & Short, 2002). 
Depuis, des évènements similaires ont été rapportés en différents 
points de l'Atlantique. Actuellement, les herbiers de Zostera ma-
rina, comme la plupart des autres magnoliophytes, sont en ré-
gression au niveau mondial, en général (Short et al., 2006), et en 
Méditerranée, en particulier (Bernard et al., 2007 ; Boudouresque 
et al., 2009). Si les principales causes de régression sont de na-
ture anthropique (eutrophisation, modifications des milieux sédi-
mentaires, dégradations mécaniques et pollutions), l’ampleur de 
ce phénomène, également observé dans des secteurs où la pres-
sion humaine est réduite, conduit à s’interroger sur une dynamique 
plus globale à l’échelle du bassin méditerranéen. Zostera marina 
fait en effet partie des espèces d'eaux froides susceptibles de ré-
gresser, voire de disparaître de Méditerranée si le réchauffement 
global s'accentue. Ainsi cette espèce semble avoir disparu dans 
de nombreuses stations où elle était présente il y a plusieurs dé-
cennies (Pergent-Martini, 2000) ; et même si certaines signalisa-
tions pourraient correspondre à des erreurs d’identification, leur 
nombre est trop important pour qu’il s’agisse de confusions systé-
matiques (Figure 16). D’autre part, dans plusieurs stations où cette 
espèce est toujours présente, des régressions significatives sont 
enregistrées (Boudouresque et al., 2009). 
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Zostera noltii 

Systématique et statut règlementaire

Zostera noltii Hornemann1 appartient à la famille des Zosteraceae 
qui contient deux genres (Phyllospadix et Zostera ; Den Hartog & 
Kuo, 2006 ; Jacobs & Les, 2009 ; Guiry & Guiry, 2011). Guiry & 
Guiry (2011) listent 15 espèces de Zostera mais trois d'entre-elles, 
Zostera mucronata, Zostera muelleri et Zostera novazelandica ont 
été mises en synonymie avec Zostera capricorni (Green et Short, 
2003). Le genre Zostera est présent dans de nombreuses régions 
de l’océan mondial, de l’équateur (Zostera capricorni) au cercle 
polaire arctique (Zostera marina). Zostera noltii bénéficie d’une pro-
tection légale dans plusieurs secteurs (l'espèce est protégée dans 
la région PACA sur les côtes françaises) et pays de Méditerranée ; 
elle est également prise en compte dans le cadre de conventions 
internationales (Boudouresque et al., 2006a). 

Caractéristiques morphologiques et écologiques 

Les faisceaux foliaires de Zostera noltii sont constitués de trois à 
cinq feuilles rubanées de 10 à 25 cm de long et de 0,5 à 1,5 mm 
de large en moyenne (Figure 17). Le limbe, à bord lisse et à apex 
obtus souvent incurvé dans sa partie médiane, présente trois ner-
vures (une centrale et deux latérales) (Phillips & Menez, 1988). Les 
rhizomes sont fins (0,5 à 2 mm de diamètre) et possèdent une 
à quatre racines au niveau de chaque nœud. La distance inter-
nodale est de 5 à 40 mm. La floraison a lieu d’avril à septembre. 
L' espèce est monoïque. Les fleurs mâles et les fleurs femelles sont 
réunies en inflorescences en forme d’épis aplatis (spadices) enve-
loppés dans la gaine d’une feuille. Les fruits ovales et arrondis (1 à 
2 mm) donnent naissance à des graines de petite taille qui germent 
lorsque la salinité diminue. Toutefois, la dissémination de l’espèce 
s’effectue principalement par bouturage (multiplication végétative).

Dans l'océan Atlantique, Zostera noltii se développe le plus sou-
vent sur les substrats meubles de la zone intertidale (zone de ba-
lancement des marées), où elle peut édifier de très vastes herbiers 
qui subissent de fortes variations d'intensité lumineuse et de tem-
pérature (Figure 18). Dans des secteurs à salinité réduite (estuai-
res, Nord de la Baltique), elle forme des herbiers constamment 
immergés.

En Méditerranée, elle se cantonne aux lagunes littorales, dans 
certains fonds de baies abritées et dans des petits ports où elle 
constitue des herbiers constamment immergés. Il s’agit d’une es-
pèce euryhaline qui supporte une certaine dessalure et qui af-
fectionne les fonds meubles caractérisés par un sédiment riche 
en matière organique. Cette espèce est tolérante à la pollution et 
aux aménagements littoraux (Boudouresque et al., 2009). Elle est 
souvent associée à Zostera marina ou Cymodocea nodosa avec 
lesquelles elle peut constituer des herbiers mixtes. Les herbiers à 
Zostera noltii contribuent à la sédimentation des particules en sus-
pension et à l’oxygénation de l’eau ; ils sont une source de matière 
organique et constituent un habitat privilégié pour de nombreuses 
espèces.

Distribution et dynamique

Zostera noltii est présente le long de la côte Nord-Est atlantique, 
de la Mauritanie jusqu’au Sud de la Norvège, en mer Baltique, 
en Méditerranée, en mer de Marmara, en mer Noire, en mer 

1 Zostera noltii apparaît sur le site algaebase sous le nom de Zostera noltei 
Guiry & Guiry, 2011

Fig. 19 : 

Répartition de Zostera noltii en Méditerranée (En vert : zones où l’espèce 
est fréquente ; points blancs : signalisations ponctuelles).

Fig. 17 : 

Faisceaux foliaires de Zostera noltii (© V. Jacinto).

Fig. 18 : 

Herbier à Zostera noltii exondé au Banc d’Arguin.
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Fig. 22 : 

Répartition d’Halophila stipulacea en Méditerranée (Points verts : signali-
sations antérieures à 1990 ; Points jaunes : signalisations depuis à 1990).

Fig. 20 : 

Herbier à Halophila stipulacea.

Fig. 21 : 

Fleur male d’Halophila stipulacea (© B. Iacono & M.C. Gambi).

Caspienne et en mer d’Aral (Den Hartog, 1970 ; Phillips & Meñez, 
1988 ; Furnari et al., 2003 ; Green & Short, 2003 ; Guiry & Guiry, 
2011). En Méditerranée, l’espèce a été signalée dans tout le bassin 
occidental (Espagne, France, Italie, Tunisie, Algérie, Maroc et les 
grandes îles – Baléares, Corse, Sardaigne, Sicile), mais elle est 
aussi présente dans l’Adriatique, en Italie (de Trieste à la région 
des Puglia), en Croatie (Dolenc Koce et al., 2003), en Slovénie 
(Turk & Vukovic, 2000) et en Albanie (Xhulaj & Kashta, 2007), et en 
Méditerranée orientale, en Grèce où elle est fréquente dans les lagu-
nes et les baies abritées et rare sur les côtes exposées (Haritonidis 
& Diapoulis, 1990 ; Amoutzopoulou-Schina & Haritonidis, 2005 ; 
Orfanidis et al., 2010 ; Christia et al., 2011), en Turquie (Taskin et 
al., 2008), en Syrie (Mayhoub, 1976) et en Egypte (Zahran & Willis, 
2008) (Figure 19). Cette espèce discrète est souvent associée à 
Cymodocea nodosa dans le bassin oriental, ce qui peut expliquer 
le nombre réduit de signalisations.

En terme de dynamique, cette espèce présente une résilience éle-
vée même si plusieurs exemples de régressions sont rapportés 
en relation avec des modifications de la salinité ou un enrichis-
sement en nutriments (Charpentier et al., 2005 ; Ben Maiz & Shili 
2007  ; Bernard et al. 2007). Toutefois, les quelques régressions 
enregistrées ne correspondent pas à une tendance générale et 
Zostera noltii peut être favorisée par la régression d’autres espè-
ces de magnoliophytes (Boudouresque et al., 2009). Ainsi, dans 
le golfe de Thermaikos (Grèce), où le développement urbain et 
industriel a entrainé une régression de Posidonia oceanica et de 
Cymodocea nodosa, Zostera noltii présente une extension signifi-
cative (Haritonidis et al., 1990). 

De même, suite à des travaux de réhabilitation du milieu dans le 
lac Nord de Tunis, Zostera noltii y connaît un développement très 
important (Ben Maiz & Shili 2007).

Halophila stipulacea

Systématique et statut règlementaire

Halophila stipulacea (Forsskål) Ascherson appartient à la famille 
des Hydrocharitaceae. Cette famille contient plusieurs genres dont 
seulement trois sont marins : Enhalus, Halophila et Thalassia (Den 
Hartog & Kuo, 2006 ; Guiry & Guiry, 2011). Le genre Halophila est 
constitué de 16 espèces présentes dans l’ensemble des zones 
tropicales de l’océan mondial.

Cette espèce ne bénéficie d’aucune protection légale en Médi-
terranée, que ce soit au niveau national, comme par le biais des 
conventions internationales, dans la mesure où il s’agit d’une es-
pèce introduite (espèce lessepsienne).

Caractéristiques morphologiques et écologiques 

Les feuilles d’Halophila stipulacea sont ovales, pétiolées, longues 
de 30 à 60 mm, larges de 4 à 8 mm, à bord dentelé (Figure 20). 
Les pétioles, bien développés, s’élargissent à la base en une gaine 
dissymétrique fixée sur un rhizome de 0,5 à 2 mm de diamètre. 
La floraison et la fructification ont lieu en été (Figure 21  ; Lipkin, 
1975). 

Dans certains secteurs de Méditerranée, seules des fleurs mâles 
ont été observées et la reproduction asexuée (multiplication végé-
tative et bouturage) semble être le seul moyen de dissémination 
de l’espèce, ce qui se traduit par une faible diversité génétique 
(Procaccini et al., 1999). 
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Halophila stipulacea peut constituer des herbiers qui se dévelop-
pent jusqu’à 35 à 40 m de profondeur en Méditerranée, mais elle 
est le plus souvent rencontrée dans des habitats plus superficiels 
(-2 à -10 m), dans des zones à faible hydrodynamisme et dans ou 
à proximité des ports.

Cette espèce est principalement consommée par des «  inverté-
brés », des téléostéens (« poissons ») et localement par la tortue 
Chelonia mydas. Par contre son établissement en Méditerranée a 
permis l’installation d’espèces exotiques associées comme, par 
exemple, l’aplysie herbivore Syphonota geographica (Mollo et al., 
2008).

Distribution et dynamique

L’aire de répartition initiale de Halophila stipulacea est située dans 
l’Ouest de l’océan Indien, le golfe Persique et la mer Rouge (Den 
Hartog, 1970). L’ouverture du canal de Suez en 1869 lui a permis 
de pénétrer en Méditerranée (Por, 1971 ; Zenetos et al., 2010) où 
elle connaît une progression régulière (Gambi et al., 2009). Plus ré-
cemment, des signalisations ont eu lieu dans les Caraïbes (Ruiz & 
Ballantine, 2004) où l’espèce aurait été introduite accidentellement 
à partir de bateaux de croisières en provenance de Méditerranée 
(Willette & Ambrose, 2009). 

Depuis la première observation en Méditerranée en 1894 (Fritsch, 
1895), Halophila stipulacea ne cesse de progresser en suivant gé-
néralement les courants dominants (Galil, 2006b), ce qui lui a per-
mis de coloniser une grande partie du bassin oriental (Figure 22). 

Toutefois, cette cinétique semble s’accélérer depuis quelques an-
nées avec la colonisation de nouveaux secteurs (Nord de la mer 
Egée, Albanie, Sicile, Sud de l’Italie, Tunisie et Libye).

Si le trafic maritime et la plaisance semblent être en partie respon-
sables de la dissémination de l’espèce (ports de Sfax en Tunisie, 
de Zakynthos en Grèce, de Catane en Sicile, île de Vulcano), il faut 
toutefois noter une extension significative de l’espèce à partir de 
secteurs déjà colonisés en direction du Nord du bassin oriental, 
en mer Egée (île de Chios en Grèce, littoral de Dikili en Turquie), 
en mer Ionienne (îles de Zakynthos, Kefallonia et Ithaki) et jusqu’en 
Adriatique (golfe de Vlora, Albanie)  (Alongi et al., 1992  ; Van der 
Velte & Den Hartog, 1992  ; Kashta & Pizzuto, 1995  ; Akçali & 
Cirik, 2007 ; Rindi et al., 1999  ; Missaoui et al., 2003 ; Tsirika & 
Haritonidis, 2005 ; Gambi et al., 2009). D’autre part son extension 
et son acclimatation récentes vers l’Ouest (Italie, Sicile) semblent 
repousser les limites de distribution d’Halophila stipulacea vers des 
régions autrefois considérées comme peu compatibles avec le dé-
veloppement d’espèces à affinité tropicale (Bianchi, 2007). L’ hy-
pothèse selon laquelle la progression d’Halophila stipulacea serait 
en relation avec une augmentation de la température de l’eau est 
par ailleurs confortée par le fait que les deux stations observées 
récemment dans le bassin occidental (Palinuro et Vulcano) cor-
respondent à des sites caractérisés par la présence de sources 
hydrothermales sous-marines (Gambi et al., 2009). 
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B. �Impact des changements climatiques  
sur les magnoliophytes en Méditerranée

B1. �Les termes liés  
à la théorie des perturbations

Coordination : C.F. Boudouresque, M.A. Mateo

Rien n’est permanent à l’exception du changement. 
Héraclite, 544-484 avant notre ère.

Introduction

Quelle que soit l’échelle que nous considérons, notre monde 
change constamment et les écosystèmes peuvent présenter des 
états multiples. La nature stochastique des écosystèmes et la non-
linéarité de la majorité de leurs processus physiques et biologiques 
rendent extrêmement difficile la prévision de leur réponse aux per-
turbations (Holling, 1973, Kerkhoff & Enquist, 2007).

Le terme de « perturbation » est très largement utilisé dans la litté-
rature moderne. Dans la plupart des cas, les auteurs ne définissent 
pas le terme. Or, ce terme admet de nombreuses définitions, aussi 
bien triviales que scientifiques. La lecture du texte permet parfois 
de comprendre, ou de supposer, le sens dans lequel le terme 
« perturbation » a été utilisé par les auteurs ; il n’est pas rare, même 
dans des publications scientifiques, que ce soit l’un de ses sens 
les plus triviaux, voire un non-sens.

Un grand nombre de termes sont associés au concept de per-
turbation, e.g. inertie, résilience, persistance, stabilité, résistance, 
vulnérabilité, état de l’écosystème, etc. Chacun de ces termes ad-
met de nombreuses définitions, parfois fortement contradictoires. 
Comme pour le terme « perturbation », il est rare que les auteurs 
qui les utilisent indiquent le sens qu’ils leur donnent. Quand c’est le 
cas, des incohérences évidentes sont parfois apparentes.

Dans le contexte du présent ouvrage, il est donc important de 
préciser le sens dans lequel seront utilisés chacun de ces termes, 
dans le cadre d’une définition cohérente de la théorie des pertur-
bations. Le choix d’un système, plutôt que d’un autre, est en partie 
arbitraire. En revanche il n’est pas acceptable d’utiliser des défini-
tions peu cohérentes entre elles éventuellement absurdes, sous la 

seule justification que « la plupart des auteurs les utilisent ». Le sys-
tème proposé ici, à partir des données de la littérature, et formali-
sées par Boudouresque et al. (2009) et Boudouresque (2011a) est 
en partie arbitraire mais il a le mérite d’être cohérent.

Sauf indication contraire, dans le texte qui suit, le terme de pertur-
bation, ainsi que les termes qui permettent de le définir, sont consi-
dérés à l’échelle de l’écosystème. Dans le cas des magnoliophytes 
marines, presque toujours ingénieurs d’écosystème autogènes (au 
sens de Jones et al., 1994 ; Lawton, 1994), ce qui affecte l’espèce 
affecte aussi l’écosystème, et vice versa.

Persistance, inertie, résilience et stabilité d’ajustement

Une population, de même qu’un écosystème, fluctue toujours au 
cours du temps, même en l’absence de changement des força-
ges environnementaux. Ces fluctuations sont dues à des proces-
sus endogènes (i.e. internes) ou à des propriétés émergentes de 
la population ou de l’écosystème, comme une succession ou un 
mécanisme évolutif. On désigne sous le nom de persistance l’am-
plitude de ces fluctuations d’origine endogène (Figure 23) ; la per-
sistance est considérée comme faible lorsque les fluctuations sont 
fortes, et comme forte lorsqu’elles sont de faible amplitude. Parmi 
les processus endogènes à l’origine des fluctuations naturelles, 
on peut citer les cycles prédateurs-proies (Ranta et al., 2002), les 
cycles parasites-hôtes (Combes, 1995), la valeur du paramètre 
r dans l’équation logistique (Coquillard & Hill, 1997) et l’irrégula-
rité de la production de propagules, dans le cadre de la stratégie 
de saturation du prédateur (Janzen, 1971  ; Navarrete & Castilla, 
1990 ; Curran & Leighton, 2000 ; Patten et al., 2008). Ce que nous  
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désignons ici sous le nom de persistance est également nommé, 
dans la littérature, « résistance » (GESAMP, 1995), persistence sta-
bility, stability et variability.

L’inertie (Figure 23) est l’amplitude des fluctuations des forçages 
environnementaux pour laquelle il n’y a pas de réaction de la popu-
lation ou de l’écosystème, plus exactement pour laquelle les fluc-
tuations de la population ou de l’écosystème ne sont pas supé-
rieures à la persistance (perturbation de type I) (GESAMP, 1995 ; 
Boudouresque et al., 2009 ; Boudouresque, 2011a).

La résilience est l’amplitude maximale du forçage environnemental 
pour laquelle il y a réaction de la population ou de l’écosystème 
(donc un changement supérieur à la persistance), mais pour la-
quelle le système n’est pas détruit, et est capable de retourner à son 
état moyen antérieur (Figure 23 ; GESAMP, 1995 ; Boudouresque 
et al., 2009 ; Boudouresque, 2011a). Le forçage environnemental 
provoquant une telle réaction est nommé « perturbation de type II » 
(Sutherland, 1981). Dans le cas d’un écosystème, les modalités 
du retour à l’état moyen antérieur sont nommées « succession ter-
tiaire » (Figure 23). Si le forçage environnemental est supérieur à la 
résilience (« perturbation de type III » ; Sutherland, 1981), l’écosys-
tème est détruit, ou profondément modifié, de telle sorte qu’il est 
remplacé par un autre écosystème ; les modalités du retour à l’état 
moyen antérieur, ou à un état alternatif, via une succession d’éco-
systèmes, sont nommées succession secondaire ou succession 
primaire (Figure 24 et Figure 25). 

La stabilité d’ajustement correspond aux modalités et à la vitesse 
du retour à l’état moyen antérieur, après une perturbation de type 
II, via une succession tertiaire dans le cas d’un écosystème (Figure 
23  ; Boudouresque, 2011a). La stabilité d’ajustement est égale-
ment nommée stability ou adjustment stability. Dans la littérature, 
le terme de résilience désigne souvent un mélange de ce qui est 
défini ici comme résilience et stabilité d’ajustement. La stabilité 
d’ajustement est généralement mesurée comme le temps requis 
par les variables d’état (structurelles et fonctionnelles) de l’écosys-
tème pour revenir, après une perturbation, à l’intervalle de variation 
qui caractérisait son état antérieur. De même, la stabilité d’ajus-
tement de l’écosystème est une des conséquences directes de 
la capacité d’auto-organisation des systèmes naturels (systèmes 
adaptatifs ; Holland, 1992 ; Levin & Lubchenco, 2008).

Définition d’une perturbation d’un écosystème

Dans un écosystème donné, une perturbation est une déviation 
imprédictible et de durée déterminée d’un forçage environnemental 
pour lequel il y a une réaction de l’écosystème (ou sa destruction), 
donc un forçage supérieur à son inertie et/ou à sa résilience. Cette 
réaction concerne un ingénieur d’écosystème, une ou plusieurs 
espèces-clé, une guilde ou un compartiment fonctionnel de l’éco-
système (Boudouresque et al., 2009 ; Boudouresque, 2011a).

Dans cette définition, chacun des termes mérite d’être commenté 
et/ou justifié. 

« Dans un écosystème donné » : une perturbation ne peut pas, en 
effet, être définie de manière absolue (Boudouresque et al., 2009). 
Un apport accidentel de matière organique peut constituer une 
perturbation dans un écosystème d’une région éloignée de toute 
source de pollution ; dans un écosystème situé sous un rejet per-

manent de matière organique, c’est au contraire l’arrêt momentané 
de ce rejet de matière organique qui constitue une perturbation. De 
même, dans un écosystème coralligène, un apport sédimentaire 
de 1 cm d’épaisseur constitue une perturbation (Sartoretto, 1996), 
alors que le même apport dans un herbier à Posidonia oceanica 
ne constitue pas une perturbation : l’herbier est en effet capable 
de résister, par augmentation de la croissance des rhizomes or-
thotropes (verticaux), à un apport annuel de 5-7 cm de sédiment 
(Boudouresque & Jeudy de Grissac, 1983 ; Boudouresque et al., 
1984)  ; ce même apport sédimentaire (> 5-7 cm) ne constitue 
pas une perturbation dans l’écosystème des sables fins de haut 
niveau, en Méditerranée.

« Une déviation imprédictible (…) d’un forçage environnemental » : 
une déviation prédictible du forçage, en effet, ne constitue pas 
une perturbation. La nuit (vs le jour), l’hiver (vs l’été) et la marée 
constituent des forçages prédictibles  ; ils déterminent des ryth-
mes biologiques, très différents des perturbations (Baillaud, 1958 ; 
Saunders, 1977). Il est à noter que beaucoup de définitions naïves 
de « perturbation  », que l’on trouve dans la littérature, n’excluent 
pas (explicitement ou implicitement) les rythmes biologiques  ; la 
nuit, ou la marée, constitueraient donc des perturbations, si ces 
définitions étaient acceptées. 

« Une déviation (…) de durée déterminée » : si la déviation (chan-
gement) du forçage est définitive, un nouvel écosystème remplace 
l’écosystème concerné. Désormais, c’est le retour aux conditions 
initiales qui constitue une perturbation. Il est à noter que beaucoup 
de définitions naïves de « perturbation », que l’on trouve dans la 
littérature, ne font pas référence à la durée, et n’ont donc aucun 
sens.

« Une réaction de l’écosystème » : si l’écosystème ne réagit pas 
(i.e. de façon supérieure à sa persistance) à un forçage, c’est que 
ce forçage ne constitue pas une perturbation, tout au moins en 
fonction du descripteur considéré (Connell & Sousa, 1983). Par 
exemple, le cyclone Allen (en 1980) n'a pas eu d’effet sur la bio-
masse et la productivité des herbiers à Halodule wrightii du Texas : 
elles étaient les mêmes avant et après (i.e. pas de différence statis-
tiquement significative) ; le cyclone a seulement arraché les feuilles 
mortes ou sénescentes ; il n'a donc pas constitué une perturbation 
pour cet écosystème, tout au moins pour les descripteurs biologi-
ques considérés (Morgan & Kitting, 1984).

« Un ingénieur d’écosystème, une ou plusieurs espèces-clé, une 
guilde ou un compartiment fonctionnels de l’écosystème » : un in-
génieur d'écosystème est un organisme qui, directement ou indi-
rectement, module la disponibilité des ressources (autres que la 
ressource qu'il peut constituer lui-même), pour les autres espèces, 
en provoquant des changements physiques dans le matériel bioti-
que ou abiotique (Jones et al., 1994 ; Lawton, 1994). Une espèce-
clé est une espèce qui joue, dans un écosystème, un rôle impor-
tant, beaucoup plus important que son abondance ne le laisserait 
présager (Power & Mills, 1995 ; Bond, 2001 ; Jordán, 2009) ; le 
terme d’espèce clé-de-voûte, initialement défini par Paine (1969), 
est aujourd’hui utilisé dans le même sens qu’espèce-clé. Une guil-
de est un groupe d’espèces qui exploitent de la même façon le 
même type de ressources, de telle sorte que leur niche écologique 
se recouvre (Root, 1967 ; Blondel, 2003). Si l’impact d’un forçage 
ne concerne pas des espèces, ou des groupes d’espèces, qui 
jouent un rôle important dans le fonctionnement de l’écosystème, il 
ne peut pas être qualifié de perturbation pour l’écosystème.
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Fig. 23 : 

Schématisation de la réaction d’un écosystème, ou de l’un de ses descripteurs (descripteur biologique de l’écosystème)  
aux fluctuations des forçages (paramètres) physico-chimiques, en fonction du temps :  

persistance, inertie, résilience et stabilité d’ajustement. 

D’après Boudouresque (2011a).

Fig. 24 : 

Schématisation de la réaction d’un écosystème, ou de l’un de ses descripteurs (descripteur biologique de l’écosystème)  
aux fluctuations des forçages (paramètres) physico-chimiques, en fonction du temps. 

Cette figure est la suite de la Figure 23. 

Après une perturbation de type III,  
1 représente une succession primaire déterministe, avec retour au climax de départ ;  

2 représente une succession primaire non-déterministe, avec un point d’indétermination (?)  
et retour au climax de départ ou départ vers un climax alternatif. 

D’après Boudouresque (2011a).
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La résilience des écosystèmes est déterminée à différentes échel-
les (spécifique, génétique, fonctionnelle) et la diversité des répon-
ses, comme la redondance fonctionnelle, assurent la résilience 
et parfois aussi la résistance (e.g. Peterson et al., 1998 ; Hughes 
& Stachowicz, 2004 ; Montefalcone et al., 2011). Imaginons les 
rivets utilisés pour l’assemblage d’un avion. L’existence de milliers 
d’entre eux (la redondance) rend sans effet la perte de quelques-
uns. Imaginons maintenant qu’un lot entier de rivets soit défec-
tueux (une maladie, l’impact d’une perturbation sur une espèce). 
Dans ce cas, l’intégrité de l’avion pourrait être compromise. Par 
contre, si l’avion a été construit avec différents types de rivets 
(des fabricants différents, c’est-à-dire, des espèces avec des 
fonctions non identiques mais similaires ou se chevauchant au 
sein de l’écosystème), la fonction « gardent les parties de l’avion 
ensemble » serait conservée, empêchant l’avion de tomber en 
morceaux. La méthode de construction utilisée, c’est-à-dire, le 
système « avion », serait résilient. La plus grande diversité des 
rivets assure la plus grande robustesse de l’avion.

Le travail de Hughes & Stachowicz (2004) avec Zostera marina 
fournit un exemple permettant d’illustrer les idées énoncées ci-
dessus. Au cours de leurs expériences, ils ont observé que les 
parcelles de Zostera marina présentant la diversité génétique la 
plus élevée étaient plus résistantes au pâturage par des oies 
(densité des faisceaux plus élevée après le pâturage). Le temps 
nécessaire pour retrouver une densité proche de l’état initial 
était également plus court dans les parcelles présentant la plus 
grande diversité. Dans cet exemple, les résultats suggèrent que 
la diversité génétique des magnoliophytes marines accélérerait 
la recolonisation à travers l’amélioration de la résistance de l’éco-
système plutôt que sa résilience.

Compte tenu de l’augmentation des pressions humaines, la 
capacité de rétablissement des écosystèmes pourrait être de 
plus en plus réduite du fait de l’érosion de la résilience des éco-
systèmes. Cela étant, le scénario le plus plausible, le concept 
de stochasticité ou de résilience de l’écosystème, a été proposé 
(Walker et al., 2004). Ce nouveau concept apparaît comme un 
exercice de réalisme, visant à accepter l’idée que les écosystè-
mes changent au sein et entre des états stables.

Le concept de résilience « illustré » 

Fig. 25 : 

Succession déterministe (en haut) et non-déterministe (en bas).  
Le point d’interrogation indique le point d’indétermination, dans une succession non-déterministe.  

Pour les successions non-déterministes, les perturbations de type II, les successions tertiaires  
et la succession primaire ne sont pas représentées. 

D’après Boudouresque (2011a).
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Successions et états stables multiples

Une succession est l’ensemble des écosystèmes qui, dans un ha-
bitat donné, dérivent les uns des autres au cours du temps, sous 
l’effet de processus endogènes, dans un ordre déterminé, d’un 
écosystème pionnier vers un écosystème climax. L’écosystème 
pionnier est celui qui s’installe le premier sur un substrat nu (par 
exemple une coulée de lave). Théoriquement, l’écosystème climax 
se maintient aussi longtemps que le milieu ne change pas, tout 
en fluctuant comme tout écosystème, sous l’effet de processus 
endogènes et exogènes (Odum, 1969 ; Connell & Slatyer, 1977 ; 
Greene & Schoener, 1982). Ce maintien est théorique, dans la 
mesure où le milieu n’est jamais stable, ni sur le long terme, ni 
sur le moyen terme, en partie en raison des cycles climatiques 
tels que l’AMO (Atlantic Multidecadal Oscillation), la PDO (Pacific 
Decadal Oscillation), les cycles de 1 500 ans (e.g. Little Ice Age 
et Medieval Warm Period) et les cycles glaciaires (De Menocal et 
al., 2000 ; Kerr, 2000 ; Cacho et al., 2002 ; Chavez et al., 2003 ; 
Le Roy-Ladurie, 2004  ; Overland et al., 2010). En Méditerranée, 
l’herbier à Posidonia oceanica est considéré comme l’écosystè-
me climax d’un certain nombre d’habitats infralittoraux (Molinier & 
Picard, 1952). 

Le modèle classique des successions est déterministe (Figure 24): 
dans un habitat donné, et dans un contexte climatique donné, il 
existe un climax et un seul. C’est sans doute le cas général, en mi-
lieu continental. Toutefois, certaines successions, principalement 
en milieu marin, sont non-déterministes : pour un même habitat 
et les mêmes conditions environnementales, il peut exister de fa-
çon alternative des écosystèmes climax différents et «  stables  » 
(Figure 24). On désigne sous le nom de MSS (Multiple “Stable” 
States  ; = ASS, Alternative “Stable” States) ces systèmes écolo-
giques (Knowlton, 2004 ; Boudouresque et al., 2005a ; Schröder 
et al., 2005). C’est une perturbation de type III qui, en déterminant 
une rétrogression du système en amont du point d’indétermina-
tion, permettra (via une succession primaire ou secondaire) soit 
le retour vers le même climax, soit le basculement vers le climax 
alternatif (Figure 23, Figure 24). Ce sont des processus biotiques, 
internes à l’écosystème (endogènes) et non physico-chimiques, 
qui peuvent expliquer la voie suivie par la succession en aval du 
point d’indétermination.

Les écosystèmes formés par la plus importante et emblémati-
que magnoliophyte marine de Méditerranée Posidonia oceanica, 
et l'espèce elle-même, présentent une forte inertie. Par exemple, 
l’herbier est capable de garder une production stable pendant des 
siècles ou des millénaires (Mateo et al., 2010). Il présente égale-
ment une forte résilience vis à vis des forçages environnemen-
taux. Leur résilience semble toutefois moins élevée envers les for-
çages anthropiques (aménagements littoraux, modifications des 
courants, enrichissement en nutriments et en matière organique). 
Comme pour les écosystèmes climaciques continentaux, à rési-
lience élevée, leur stabilité d’ajustement est faible  : le temps de 
retour à l’écosystème de départ, après une perturbation de type 
III est en effet très long. Contrairement à Posidonia oceanica, les 
espèces présentant un turnover important, comme Cymodocea 
nodosa ou Zostera marina, présentent une stabilité d’ajustement 
plus élevée.

B2. �Les herbiers de magnoliophytes :  
pressions exercées et résilience

Coordination : 
G. Pergent, C. Pergent-Martini, M. Verlaque

La régression des herbiers à magnoliophytes marines est un phé-
nomène constaté depuis plusieurs décennies, même si l’ampleur 
de cette régression varie en fonction des espèces et des zones 
géographiques considérées (Short & Wyllie-Echeverria 2000  ; 
Orth et al., 2006  ; Boudouresque et al., 2009  ; Waycott et al., 
2009). En outre, dans certains cas, l’ampleur éventuellement la 
réalité même de cette régression méritent une analyse critique. 
Les estimations disponibles font état d’une disparition de 12 000 
à 33 000 km2 (Short & Wyllie-Echeverria, 2000  ; Short, 2003), 
mais ces valeurs doivent être considérées avec prudence au re-
gard des connaissances actuelles, encore très fragmentaires, sur 
la répartition (présente et surtout passée) des magnoliophytes ma-
rines dans le monde (Green & Short, 2003). Au niveau mondial, 
la régression peut être liée à des processus naturels (processus 
cycliques de colonisation et d’érosion, changements climati-
ques, modification du niveau des océans, évènements météoro-
logiques et/ou tectoniques exceptionnels, maladies), mais force 
est de constater que les régressions le plus souvent observées 
semblent en relation étroite avec les activités humaines (Short & 
Wyllie-Echeverria, 1996 ; Duarte, 2002 ; Björk et al., 2008). Parmi 
elles, l’enrichissement en nutriments et les modifications des bi-
lans sédimentaires semblent jouer un rôle déterminant même si 
les aménagements littoraux, l’exploitation des ressources vivantes 
(pêche, aquaculture), les rejets urbains et industriels et l’introduc-
tion de nouvelles espèces constituent également des sources de 
perturbation significatives (Björk et al., 2008). 

Si certains herbiers à magnoliophytes marines régressent, d’autres 
peuvent progresser. Les causes de la progression d’une espèce 
peuvent être les mêmes que celles qui causent la régression d’une 
autre espèce (Boudouresque et al., 2009).

Si l’on considère maintenant la Méditerranée, les cinq espèces 
de magnoliophytes marines présentes subissent également des 
pressions naturelles et anthropiques de nature à entrainer des ré-
gressions (ou des progressions) significatives (Marbà et al., 1996 ; 
Boudouresque et al., 2006b, 2009). Les zones littorales méditer-
ranéennes apparaissent comme des secteurs caractérisés par 
une urbanisation croissante où s’exercent de nombreuses activi-
tés qui ne sont pas sans conséquence sur la qualité des eaux 
et le maintien des populations naturelles (PNUE-PAM-Plan Bleu, 
2009). Si la Méditerranée paraît relativement épargnée par les 
évènements tectoniques et météorologiques majeurs (tsunamis, 
cyclones) l’histoire ancienne (tsunamis de l’Etna et du Santorin  ; 
Marris, 2005 ; Pasotti, 2006) et récente du bassin confirme qu’il 
ne faut pas les exclure (Pareschi et al., 2006), d’autant plus que 
certains phénomènes climatiques extrêmes semblent de plus en 
plus fréquents (Cerrano et al., 2000 ; Linares et al., 2005 ; Romero 
et al., 2007 ; Lejeusne et al., 2010).

Les principales pressions exercées

Les principales régressions d’herbiers à magnoliophytes marines, 
enregistrées en Méditerranée, sont liées à la restructuration des ri-
vages, à la gestion des ressources vivantes (pêche et aquaculture), 
aux rejets solides et liquides, au développement de la plaisance 
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et du tourisme (croisières) et à l’introduction d’espèces exotiques. 
Elles concernent surtout l’espèce emblématique Posidonia ocea-
nica, même si les autres espèces sont également touchées par 
ces impacts anthropiques (Barsanti et al., 2007 ; Boudouresque 
et al., 2009). Pour les espèces qui se développent également en 
milieu lagunaire, les modifications hydrologiques peuvent égale-
ment constituer une source de perturbation majeure (Rismondo 
et al., 2003  ; Bernard et al., 2007). A l’échelle du bassin médi-
terranéen, la régression des herbiers de magnoliophytes marines 
apparaît relativement limitée (entre 0 et 10 % au cours du XXème 
siècle  ; Boudouresque et al., 2009) même si, dans les secteurs 
soumis à de fortes pressions anthropiques, les régressions peu-
vent être beaucoup plus importantes (5 à 8 % par an ; Marbà et 
al.,1996). Ceci dit, prises individuellement, les différentes espèces 
présentent une résilience très contrastée ; ainsi alors que certaines 
sont très sensibles aux impacts anthropiques, d’autres y sont ré-
sistantes et peuvent même être favorisées par ceux-ci. L’inclusion 
de vastes herbiers dans les limites des aires marines protégées 
devrait leur assurer une relative protection dans de nombreux 
secteurs de Méditerranée (PNUE-PAM-CAR/ASP, 2009a ; réseau 
NATURA 2000 en mer ; Figure 26).

Fig. 26 : 

Répartition des principales Aires Spéciallement Protégées de Méditerranée. 

En orange : ASP strictement marines ; en vert : ASP intégrant des zones humides 

(sources CAR/ASP 2008 et Google Earth).

La restructuration et l’aménagement du littoral méditerranéen ap-
paraissent comme des causes majeures de destruction directe et 
indirecte des herbiers de magnoliophytes marines (Meinesz et al., 
1991 ; Montefalcone et al., 2007a ; Figure 27). Le développement 
de structures portuaires, de digues, de plages artificielles et les 
opérations de réensablement des plages entrainent un enfouisse-
ment ou une érosion des herbiers superficiels et une modification 
du transfert sédimentaire le long du littoral, tandis que la turbidité 
générée par ces travaux provoque une remontée de la limite infé-
rieure (Meinesz & Laurent, 1980  ; Boudouresque et al., 2006a  ; 
Pergent et al., 2008a). Ainsi, à terme, les surfaces d’herbiers à 
Posidonia oceanica détruites peuvent être deux à six fois plus 
importantes que celles initialement recouvertes par les ouvrages 
ou incluses à l’intérieur des bassins portuaires (Boudouresque et 
al., 2006a). Le long du littoral français, le pourcentage de petits 
fonds (0 à -10 m) recouverts par des ouvrages avoisine les 19 % 
(Meinesz et al., 2006). Des pertes similaires, allant de 10 à 30 % 
des surfaces couvertes par Posidonia oceanica, ont été estimées 
en Ligurie (Peirano & Bianchi, 1997). Inversement, l’aménagement 
de la lagune de Tunis (Lac Nord), en vue de la restauration de ses 
fonctions écologiques, a permis la réinstallation de Zostera noltii et 
Cymodocea nodosa, qui avaient disparu depuis plusieurs décen-
nies (Ben Maiz & Shili, 2007).
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La gestion des ressources vivantes, et plus particulièrement la pis-
ciculture et la pêche à l’aide d’arts trainants, sont responsables de 
régressions importantes de magnoliophytes marines. L’installation 
de cages piscicoles par petits fonds entraine une destruction très 
rapide des herbiers qu’elles surplombent, du fait notamment de 
l’enrichissement en nutriments et en matière organique, de la sé-
dimentation de particules fines, d’une augmentation de la turbidité, 
d’une diminution de l’éclairement et d’un accroissement du brou-
tage par les herbivores (Ruiz et al. 2001 ; Ruiz & Romero, 2001 ; 

Fig. 27 : 

Le port de Bandol (Var, France). Les deux terre-pleins (en haut et en bas) 
ont été gagnés sur la mer (reclamations en anglais). 

Celui du bas a recouvert l’un des derniers récifs-barrière de Posidonia 
oceanica de Méditerranée nord-occidentale.

Pergent-Martini et al., 2006). De plus, même après l’arrêt de cette 
activité, la régression continue pendant plusieurs années (Delgado 
et al., 1999). Les arts trainants sont représentés par les chaluts pé-
lagiques et les chaluts de fond ; seuls ces derniers ont un impact 
direct sur les herbiers de magnoliophytes. La législation en vigueur 
dans la plupart des pays méditerranéens protège théoriquement 
les herbiers de l’impact des chaluts de fond : profondeur minimum, 
distance à la côte, type de chalut autorisé. Toutefois, ces mesu-
res sont rarement respectées. Par exemple, en France, malgré les 
recommandations de l'Europe, l'usage des arts trainants nommés 
localement « petit gangui » et « gangui à panneaux » est toujours 
autorisé dans le département du Var. Dans le Sud-Est de l’Espa-
gne, 40 à 50 % des surfaces occupées par les herbiers à Posido-
nia oceanica sont soumises au chalutage illégal (Sánchez-Lizaso 
et al., 1990). Le passage d’un chalut sur un herbier entraine un ar-
rachage des faisceaux au niveau de sa ligne de plombs mais sur-
tout le creusement de profonds sillons par les panneaux latéraux 
(Figure 28). Dans la région d’Alicante (Espagne), le chalutage est 
responsable de près de la moitié de la régression de l’herbier (Ra-
mos-Esplá et al., 1994). En Corse, prés de 18 % des herbiers situés 
dans des zones soumises au chalutage ont été détruits (Pasqualini 
et al., 1999). Dans le Latium (Italie), les chalutages constitueraient 
la principale cause de régression en profondeur (Diviacco et al., 
2001). Outre la destruction mécanique directe des herbiers par 
les panneaux des chaluts, ces pratiques constituent également 
un vecteur de dispersion d’espèces invasives (exemple : Caulerpa 
cylindracea (= C. racemosa var. cylindracea) le long de la façade 
orientale du Cap Corse) et entrainent un démantèlement de la 
matte et un envasement des fonds avoisinants (Marengo, 2011). 
Dans certains pays, l’utilisation d’explosifs pour la pêche, même si 
cette pratique est en diminution, peut aussi constituer une cause 
de destruction des herbiers (Pergent et al., 2010).

Fig. 28 : 

Traces de chaluts mises en évidence le long du cap Corse à l’aide d’un sonar à balayage latéral (en haut) et validées en plongée (en bas).

Herbier à  
Posidonia oceanica
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Les rejets liquides (émissaires urbains et industriels) constituent 
une source majeure de régression des herbiers de magnoliophytes 
(turbidité, enrichissement en nutriments, envasement des fonds) 
notamment à proximité des grandes agglomérations (Figure 29). 
Les plus forts impacts sont enregistrés à proximité des rejets en 
mer mais les conséquences peuvent également se répercuter sur 
de longues distances (régression des limites inférieures in Pergent-
Martini et al., 2002). Toutefois, la mise en service de nombreuses 
stations d’épuration, depuis les années 1970, a permis de réduire 
l’ampleur de ce phénomène dans plusieurs régions (Jackson et al., 
2006) ; dans certains cas, la régression est stoppée et des signes 
de recolonisation sont enregistrés (Pergent-Martini et al., 2002). 
Plus récemment, il a été montré que les rejets de saumures issus 
des usines de dessalement d’eau de mer semblent de nature à 
entrainer une baisse de la vitalité de plusieurs espèces de magno-
liophytes (Sánchez-Lizaso et al., 2008), et ce, même si Posidonia 
oceanica et Cymodocea nodosa semblent en mesure de suppor-
ter des élévations significatives de salinité dans certaines lagunes 
de la rive Sud du bassin (Pergent et al., 2002).

Fig. 29 : 

Une touffe résiduelle de Posidonia oceanica. Les causes de son très mauvais état sont sans doute multiples :  
pollution, surcharge d’épiphytes, turbidité, etc.

Les rejets solides sur les herbiers sont dus essentiellement aux 
aménagements littoraux, aux opérations de réensablement des 
plages, aux rejets de produits de dragage et aux rejets miniers 
(Boudouresque et al., 2009). Ainsi, à Toulon (France), ce sont près 
de 32 ha d’herbiers à Posidonia oceanica qui ont été détruits lors 
de la construction de plages artificielles (Astier, 1984). A Ischia 
(baie de Naples, Italie), ce sont 4 ha d’herbiers qui ont été détruits 
en une journée lors de prélèvements de sable pour alimenter la 
plage (Gambi et al., 2005). En Corse (mine de Canari), ce sont 
230 ha d’herbiers qui ont été dégradés suite au rejet en mer de 11 
millions de tonnes de déchets amiantifères (Bernier et al., 1997 ; 
Pasqualini et al., 1999). 

Depuis plusieurs décennies, le développement régulier de la plai-
sance génère une destruction croissante d’herbiers à Posidonia 
oceanica dans les secteurs soumis à une fréquentation importante 
(mouillage), notamment dans les fonds de baies abritées (Augier 
& Boudouresque, 1970a, 1970b  ; Ganteaume et al., 2005  ; Fi-
gure 30). Plus récemment, cette source de dégradation s’est gra-
vement amplifiée avec le développement de la grande plaisance 
(bateaux de longueur supérieure à 15 m) qui peut provoquer un 
labourage de la matte particulièrement spectaculaire avec arra-
chage de blocs de matte (Ganteaume et al., 2005 ; Cancemi et al., 
2010). Si l’espèce Cymodocea nodosa est également concernée 
du fait de sa localisation en bordure du littoral, les conséquences 
semblent moindres du fait de sa vitesse de croissance, de multi-
plication et de son cycle végétatif (Zarranz et al., 2010). L’impact du 
mouillage est multiple, d’abord au moment de l’ancrage (cassure 
des rhizomes sur lesquels l’ancre tombe), puis durant le séjour de 
l’ancre sur le fond (déplacement de la chaine avec l’hydrodynamis-
me), enfin, lors de la remontée de l’ancre (cassure des rhizomes 
auxquels elle est accrochée). L’impact du mouillage dépend de 

plusieurs facteurs : la taille du bateau, l’expérience du plaisancier 
et le type d’ancre utilisée  (Milazzo et al., 2004  ; Cancemi et al., 
2010)  ; de plus, les herbiers présentant un déchaussement im-
portant sont plus sensibles à cet impact (Francour et al., 1999). En 
outre, l’arrachage de faisceaux de Posidonia oceanica et même 
de blocs de « matte » diminue le recouvrement de l’herbier (cover 
percentage) et favorise la formation de marmites d’érosion, de tom-
bants et de chenaux intermattes qui peuvent par la suite s’étendre 
et entrainer la fragmentation de l’herbier (Porcher, 1984 ; Pasqualini 
et al., 2000). L’utilisation de systèmes d’ancrage reposant sur des 
blocs reliés par des chaines posées sur le fond apparaît encore 
plus préjudiciable pour l’herbier (Augier & Boudouresque, 1970b ; 
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Robert, 1983 ; Montefalcone et al., 2006). Toutefois, si les surfa-
ces d’herbiers arrachés chaque année peuvent être considérables 
(Boudouresque et al., 1995, Ganteaume et al., 2005) la production 
régulière de nouveaux faisceaux liée à la multiplication végétative 
de la plante minimise ces impacts s’ils ne sont pas trop répétitifs 
(Boudouresque et al., 2006a). Une source de nuisances proche 
connaît un essor rapide et inquiétant en Méditerranée, c'est la croi-
sière littorale. Les paquebots de toute taille fréquentent de plus en 
plus les zones peu profondes et les baies abritées. L'impact de leur 
mouillage et des turbulences engendrés par leur propulseur sur les 
écosystèmes benthiques peut être localement désastreux.

sous-strate de l’herbier (Piazzi et al., 2001 ; M. Verlaque, données 
inédites). De plus, les impacts peuvent être indirects  ; ainsi les 
macro-herbivores Paracentrotus lividus et Sarpa salpa qui évitent 
Caulerpa taxifolia, du fait de la production de toxines, se concen-
trent sur les magnoliophytes présentes, entrainant de ce fait des 
phénomènes de surpâturage (Boudouresque, 1997). Les espèces 
envahissantes modifient aussi le fonctionnement de l’écosystème 
en favorisant les détritivores aux dépends des herbivores (Bou-
douresque et al., 2005a) ou en entrainant un enrichissement en 
matière organique du sédiment (Finzer & Poizat, 1996, Ballesteros 
et al., 2007). Les destructions mécaniques d'herbiers (mouillages, 
chalutages, aménagements littoraux) favorisent la dissémination 
et le développement des espèces invasives. Ainsi, en Grèce, les 
traces laissées par les chaluts dans les herbiers denses à Posido-
nia oceanica facilitent l'installation de Caulerpa cylindracea. Cette 
dernière modifie les caractéristiques sédimentaires du substrat qui 
devient impropre à la réinstallation de la magnoliophyte (Kiparissis 
et al. 2011).

Fig. 30 : 

Densité des mouillages de bateaux de plaisance  
le long du littoral de la côte d’Azur (France).

La Méditerranée est particulièrement exposée aux introductions 
d’espèces et l’arrivée récente de cinq espèces de macrophytes 
susceptibles d’entrer en compétition avec les magnoliophytes ma-
rines est particulièrement préoccupante (Galil, 2008 ; Boudoures-
que et al., 2009). Il s’agit de deux Chlorobiontes, Caulerpa taxifolia 
et Caulerpa cylindracea et de trois Rhodobiontes originaires de 
l’Indo-Pacifique, Acrothamnion preissii, Lophocladia lallemandii et 
Womersleyella setacea (Meinesz & Hesse, 1991 ; Boudouresque & 
Verlaque, 2002 ; Klein & Verlaque 2008). L’impact des deux Chlo-
robiontes sur les herbiers à Cymodocea nodosa et Zostera noltii se 
caractérise (i) par une baisse de la densité des faisceaux foliaires 
et (ii) par une augmentation du budget énergétique, consacré à la 
reproduction sexuée, ce qui constitue une réponse classique à un 
stress (Ceccherelli & Cinelli, 1997 ; Ceccherelli & Campo, 2002). 
D’autre part, même si la capacité de Caulerpa taxifolia à éliminer 
un herbier à Posidonia oceanica présentant une bonne vitalité n’a 
pas été démontrée, sur le court terme, les herbiers stressés et 
dégradés constituent un milieu très favorable pour le développe-
ment de cette espèce invasive, développement qui peut à son 
tour accélérer la régression de ces herbiers (Villèle et Verlaque, 
1995 ; Torchia et al., 2000 ; Figure 31). La présence de Caulerpa 
taxifolia modifie profondément le fonctionnement de l’herbier à Po-
sidonia oceanica (Ruitton & Boudouresque, 1994 ; Gélin et al., 
1998 ; Harmelin-Vivien et al., 1999). Même si l’impact de Caulerpa 
cylindracea est plus réduit, des réponses physiologiques attes-
tant d’un stress ont été mises en évidence (Dumay et al., 2004). 
A ce jour, l’impact des Rhodobiontes Womersleyella setacea et 
Acrothamnion preissii, sur l’herbier à Posidonia oceanica, n’a pas 
été clairement démontré ; en revanche, la couverture continue et 
très dense qu’ils constituent sur les rhizomes et à la base des fais-
ceaux entraine une diminution significative de la biodiversité de la 

Fig. 31 : 

La Chlorobionte invasive Caulerpa taxifolia  
dans un herbier à Posidonia oceanica.

La température de l’eau constitue un facteur majeur dans la ré-
partition des espèces de magnoliophytes marines (Short et al., 
2001) et les espèces méditerranéennes ne font pas exception à 
cette règle. Si, durant le « petit âge glaciaire » (Little Ice Age ; en-
tre le XIIIe et le début du XIXe siècle), les espèces à affinité froide, 
comme Zostera marina, ont sans doute connu une expansion im-
portante, le réchauffement rapide observé à partir du milieu du 
XIXe siècle semble avoir entrainé une régression de ces espèces 
(Peirano et al., 2005). D’autre part, la régression de l’herbier à Po-
sidonia oceanica, sur près de 9 km de linéaire côtier, en relation 
avec une élévation de la température des eaux, au niveau de la 
limite d’extension de cette espèce sur les côtes Sud de la Turquie, 
confirme l’impact du réchauffement des eaux sur la répartition des 
espèces de magnoliophytes (Celebi et al., 2006). Outre l’aug-
mentation régulière de la température de l’eau (Salat & Pascual, 
2002 ; Coma et al., 2009), les anomalies climatiques ponctuelles 
enregistrées au cours de ces dernières années ne sont pas sans 
conséquence sur les herbiers. Ainsi les « épisodes chauds », ob-
servés au cours des étés 1999, 2003 et 2006 semblent être, à 
l’origine d’une baisse de vitalité de Posidonia oceanica, voire d’une 
sur-mortalité des faisceaux foliaires dans plusieurs localités (Mayot 
et al., 2005  ; Marba & Duarte, 2010). Si les températures rele-
vées aux Baléares semblent, en effet, supérieures à la tolérance 
thermique de Posidonia oceanica (28,4°C in Celebi et al., 2006 ; 
29,2°C in Augier et al., 1980 ; 30°C in Ben Alaya, 1972), par contre 
celles mesurées en limite inférieure dans la région de Marseille 
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(France) sont largement inférieures (Romano et al., 2000). L’impact 
de ces températures élevées pourrait alors être indirect, à travers 
par exemple une augmentation des sulfures, liés au métabolisme 
microbien anaérobie dans le sédiment, et/ou une baisse de la 
concentration en oxygène dans l’eau (Koch et al., 2007 ; Marba 
& Duarte, 2010). D’autre part, si l’anomalie thermique de 2003 est 
concomitante avec une floraison massive des herbiers à Posidonia 
oceanica dans l’ensemble du bassin méditerranéen, en revanche 
aucune floraison particulière n’a été observée en 1999 et 2006 ; 
de même l’augmentation apparente de la fréquence des floraisons 
au cours de ces dernières décennies est plus vraisemblablement 
liée au nombre d’observateurs qu’à une recrudescence réelle du 
phénomène (Pergent et al., 1989 ; Diaz-Almela et al., 2007).

La montée du niveau de la mer pourrait également expliquer cer-
tains reculs enregistrés au niveau de la limite inférieure de l’herbier 
à Posidonia oceanica, en relation avec la remontée de la profon-
deur de compensation (Duarte 2002 ; Boudouresque et al., 2009). 
En effet, sur des fonds où la pente est très faible, une remontée 
du niveau de la mer de quelques centimètres pourrait entrainer un 
recul linéaire de l’herbier de plusieurs mètres, en limite inférieure. 
Ce recul serait relativement rapide (ajustement de la profondeur de 
compensation) alors que la progression correspondante en limite 
supérieure, sur des fonds plus pentus et plus accidentés, serait 
plus lente et irrégulière. Sur le long terme, les fluctuations du niveau 
de la mer constituent un phénomène naturel, avec un écart de 120-
135 m entre les maximums glaciaires et les interglaciaires, tous les 
100 000 ans (Waelbroeck et al., 2002 ; Henderson, 2005). Depuis 
19 000 BP, le niveau de la mer n’a jamais cessé de monter, avec 
des accélérations vers 14 000 et 11 000 BP (2 à 4 m par siècle) et 
des ralentissements, en particulier depuis 6 000 BP (50 à 60 cm à 
Marseille depuis 2 000 BP) (Laborel et al., 1994 ; Morhange et al., 
1996 ; Collina-Girard, 2003 ; Morhange, 2003 ; Clark et al., 2009). 
Cette remontée du niveau de la mer devrait se poursuivre, en partie 
pour des causes naturelles ; en effet, à la fin de quatre des cinq 
derniers interglaciaires, le niveau de la mer a nettement dépassé le 
niveau actuel (Waelbroeck et al., 2002). Au cours des prochaines 
décennies, l’impact de l’Homme sur le climat devrait accélerer cette 
montée du niveau de la mer (GIEC, 2007 ; Rahmstorf, 2007). Les 
mattes mortes observées au delà de la limite inférieure des herbiers 
à Posidonia oceanica peuvent donc, dans certains cas, être d’ori-
gine ancienne (siècles ou millénaires) et naturelles (Boudouresque 
et al., 2009). De façon à bien identifier les mattes mortes récentes, 
liées au moins en partie à l’action de l’Homme (diminution de la 
transparence de l’eau, chalutages, montée du niveau de la mer), la 
mise en place de réseaux de surveillance de la limite profonde de 
l’herbier apparait donc essentielle. 

Pour les espèces présentes à faible profondeur ou dans des mi-
lieux relativement fermés (lagunes, fonds de baie) la modification 
du régime des précipitations, attribuée aux changements clima-
tiques, peut entraîner une régression ou une progression signifi-
catives des herbiers, selon les caractéristiques écologiques des 
espèces concernées. A l’échelle planétaire, les modèles prévoient 
l’augmentation ou la diminution du volume des précipitations et 
de la fréquence des évènements exceptionnels, selon les régions 
(Giorgi & Bi, 2005 ; GIEC, 2007). En Méditerranée, le volume moyen 
des précipitations devrait diminuer, mais la fréquence des évène-
ments pluvieux extrêmes augmenter (Christensen & Christensen, 
2004  ; Sánchez et al., 2004  ; GIEC, 2007). La progression de 
Cymodocea nodosa, signalée par Barsanti et al. (2007) dans un 
secteur du golfe de Tigullio (Ligurie, Italie), pourrait être une consé-
quence de ce phénomène.

L' acidification de l’eau de mer est due, en particulier, à l’accroisse-
ment des rejets anthropiques de CO

2, dont la plus grande partie 
est ensuite absorbée par l’océan. Au cours des dernières décen-
nies, le pH moyen de l’océan a diminué de 0,1, passant de 8,16 à 
8,05 (Loáciga, 2006 ; Ruttiman, 2006). Cette tendance devrait se 
poursuivre au XXIe siècle, pour atteindre 7,9 en 2100 (Hefferman, 
2006). L'étude des fonds marins exposés à des émissions de CO

2 

d'origine volcanique, où le pH peut descendre au-dessous de 6,6, 
a montré une modification significative de la flore et la faune (Hall-
Spencer & Rodolfo-Metalpa, 2008). Dans les herbiers à magnolio-
phytes marines, la teneur en CO

2 et le pH présentent des fluctua-
tions nycthémérales considérables, en raison de la photosynthèse. 
Au sein d’un herbier à Posidonia oceanica, l’amplitude des varia-
tions de pH, d’une heure à l’autre et d’un jour à l’autre, peut attein-
dre 0,5 (Libes, 1984 ; Frankignoulle & Distèche, 1987). Même si les 
organismes vivants dans les herbiers à Posidonia oceanica sup-
portent ces modifications nycthémérales du pH, sans présenter de 
modification notable de leur calcification (Serrano et al., données 
inédites), une acidification de la colonne d’eau ne serait pas sans 
conséquence sur de nombreuses espèces (corallines épiphytes, 
madréporaires, foraminifères, échinodermes).

La résilience, l’ajustement et l’adaptation

Les termes liés au concept de perturbation ont été utilisés dans 
des sens très variés. Le sens dans lequel ils sont utilisés ici pour 
des populations, des espèces et/ou des écosystèmes est précisé 
et discuté dans le chapitre B1. La capacité d’adaptation concerne 
la capacité à faire face à un changement durable du milieu. La ré-
silience est l’amplitude maximale d’une perturbation pour laquelle 
il y a une réaction réversible ; après la perturbation, il peut y avoir 
retour à l’état moyen antérieur (GESAMP, 1995  ; Boudouresque 
et al., 2009). L’ ajustement (ou stabilité d’ajustement) concerne les 
modalités du retour à l’état moyen antérieur : durée, étapes, pro-
cessus.

En fonction des caractéristiques propres aux différentes espèces 
de magnoliophytes présentes en Méditerranée (physiologie, bio-
logie et écologie) leur résilience, leur stabilité d’ajustement et leur 
capacité d’adaptation (espèces et écosystèmes dont elles font 
partie) peuvent être différentes (Hemminga & Duarte, 2000). L’ état 
des connaissances n’est pas toujours comparable entre ces diffé-
rentes espèces et écosystèmes : une espèce et un écosystème 
emblématiques comme les herbiers à Posidonia oceanica sont 
considérablement mieux connus que, par exemple, une espèce 
arrivée récemment en Méditerranée, comme Halophila stipulacea.

Posidonia oceanica

D’une façon générale, la résilience de Posidonia oceanica et des 
herbiers qu’elle édifie apparait comme relativement élevée. Cela 
explique que l’espèce ait réussi à coloniser une grande partie de 
l’étage infralittoral, dans la plus grande partie de la Méditerranée. 
Cela explique aussi qu’elle ait assez bien résisté à plusieurs mil-
lénaires d’impacts humains, à des épisodes climatiques aussi 
contrastés que le Petit Age Glaciaire (LIA, Little Ice Age) et que 
les périodes chaudes médiévale et actuelle et à la montée inin-
terrompue du niveau de la mer, parfois très rapide (jusqu’à 4 m 
par siècle) depuis le dernier maximum glaciaire (LGM, Last Glacial 
Maximum). L’ herbier à Posidonia oceanica partage cette résilience 
élevée avec beaucoup d’autres écosystèmes, terrestres et marins, 
dont l’ingénieur d’écosystème est très longévive. De même, l’her-
bier à Posidonia oceanica partage avec ces derniers écosystèmes 
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une faible stabilité d’ajustement : dans l’ensemble de la biosphère, 
la résilience est souvent inversement proportionnelle à la stabilité 
d’ajustement (vitesse de retour à l’état moyen antérieur).

Au total, la résilience des herbiers à Posidonia oceanica est proba-
blement plus importante que ce que peut laisser croire l’analyse de 
la littérature des dernières décennies (Boudouresque et al., 2009). 
Dans la baie de Saint-Cyr (Provence, France), par exemple, qui 
est soumise à de nombreux impacts anthropiques (urbanisation, 
navigation de plaisance, pollution, etc.), l’herbier semble en bonne 
santé et l’étude de l’évolution de son extension depuis 1955 mon-
tre peu de changements (Leriche et al., 2006). Si l’on considère 
séparément les perturbations susceptibles d’affecter Posidonia 
oceanica et les herbiers qu’elle édifie, la résilience des herbiers est 
toutefois contrastée. Elle est relativement importante pour la tem-
pérature, la plupart des contaminants, les ancrages et les espèces 
invasives. En revanche, elle est faible pour la salinité, la turbidité, le 
taux de sédimentation et les chalutages. 

Plusieurs auteurs relient l’accroissement de la fréquence et de 
l’intensité de la floraison de Posidonia oceanica à l’augmentation 
récente et significative de la température des eaux (Giraud, 1977 ; 
Diaz-Almela et al., 2007 ; Figure 32). Ce mécanisme pourrait consti-
tuer une réponse au stress généré par des températures trop éle-
vées (Mayot et al., 2005 ; Marbà & Duarte, 2010). Cependant, il 
pourrait tout autant traduire des conditions climatiques optimales 
pour la reproduction de cette espèce à affinité tempérée. Toutefois, 
la présence de températures très élevées certaines années (ano-
malies climatiques) n’induit pas systématiquement une florai-
son importante et l’augmentation de la fréquence des floraisons 
au cours de ces dernières décennies n’est pas avérée. D’autre 
part, cette hypothèse semble peu compatible avec l’absence de 
floraisons plus fréquentes dans les régions les plus chaudes de 
Méditerranée (Pergent et al., 1989). La périodicité des floraisons 
massives (10 à 11 ans), leur synchronisme avec les cycles d’ac-
tivité solaire, et le fait qu’elles concernent souvent l’ensemble du 
bassin méditerranéen, où les températures sont très différentes, 
ne plaide pas en faveur d’une origine thermique (Diaz-Almela et al., 
2007 ; Montefalcone et al., soumis).

Les réseaux de surveillance  
des magnoliophytes 

La mise en place de systèmes de surveillance des herbiers de 
magnoliophytes marines apparaît comme une priorité depuis 
quelques décennies (Short et al., 2002 ; Boudouresque et 
al., 2006a). Il existe deux grands types de systèmes de sur-
veillance : le système de surveillance des magnoliophytes 
marines (SeagrassNet), établi au niveau mondial, au début 
des années 2000 et qui concerne l’ensemble des espèces 
de magnoliophytes marines (Short et al., 2002) et le réseau 
de surveillance « Posidonies » (RSP), initié en Méditerranée au 
début des années 80 (Boudouresque et al., 2006a), qui est 
spécifique à l’espèce Posidonia oceanica même s’il pourrait 
être adapté aux autres espèces de Méditerranée.

Balise installée le long de la limite inférieure de l’herbier  
des îles Kerkennah (Tunisie) dans le cadre du programme 

MedPosidonia (PNUE-PAM-CAR/ASP, 2009b)

Le RSP est aujourd’hui utilisé, avec une certaine variabilité 
d’un pays à l’autre, dans au moins neuf pays méditerranéens 
et plus de 350 sites (PNUE-PAM-CAR/ASP, 2011) et bénéficie 
d’une approche actualisée et standardisée (PNUE-PAM-CAR/
ASP, 2009b). Les mesures sont réalisées (i) au niveau de 
repères fixes, placés le long de la limite inférieure de l’her-
bier, (ii) au niveau d’une portion de la limite supérieure et (iii) à 
une profondeur intermédiaire fixe de -15 m. Les descripteurs, 
mesurés généralement tous les trois ans, renseignent sur 
l’état de santé de l’herbier mais également sur la qualité du 
milieu dans lequel il se développe (l’espèce étant alors utilisée 
en tant que bioindicateur global).

Le SeagrassNet dispose d’une couverture mondiale avec 
plus de 115 sites, répartis dans 32 pays, dont deux en 
Méditerranée (www.seagrassnet.org). La surveillance est 
effectuée le long de trois transects permanents, parallèles à 
la côte, positionnés respectivement (i) dans la partie la plus 
superficielle de l’herbier, (ii) dans la partie la plus profonde et 
(iii) à une profondeur intermédiaire entre ces deux positions. 
Les descripteurs choisis sont mesurés sur des points précis 
et fixes le long de chacun des transects, tous les trois mois 
(Short et al., 2002). Si ce réseau permet de comparer les 
données obtenues en Méditerranée à celles relevées dans 
d’autres régions, il s’avère peu adapté pour les espèces de 
grandes tailles (genre Posidonia), et pour les herbiers dont 
la limite inférieure se situe au delà de 25 m de profondeur 
(Pergent et al., 2007). 

Fig. 32 : 

Dispersion des fruits de Posidonia oceanica après la floraison massive de 
l’été 2003.
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La présence d’espèces invasives peut entraîner une modification 
du cycle végétatif de Posidonia oceanica (croissance foliaire, cy-
cle de renouvellement des feuilles, production primaire) et de la 
production de métabolites secondaires (composés phénoliques) 
lui permettant ainsi d’être plus compétitive (allocation de l’énergie, 
stratégie écologique in Pergent et al., 2008b). De même, la pro-
duction d’une plus grande proportion de rhizomes plagiotropes lui 
permet de lutter efficacement contre la pénétration des frondes de 
Caulerpa taxifolia au sein de l’herbier (Molenaar et al., 2009). Au 
total, si les herbiers à Posidonia oceanica réagissent aux espèces 
invasives, aucune destruction d’herbier d’ampleur significative n’a 
pu leur être attribuée.

Concernant la salinité, la résilience de Posidonia oceanica est 
considérée comme faible. Posidonia oceanica présente en effet 
une baisse de vitalité, voire des mortalités significatives, pour des 
salinités supérieures à 42 (Fernández-Torquemada & Sánchez-
Lizaso, 2005). Toutefois, l’étude des populations de Posidonia 
oceanica présentes dans les lagunes hyperhalines du Sud du 
bassin traduit une résilience plus élevée, peut-être en liaison avec 
des adaptations locales. En effet, elle se développe dans des lagu-
nes côtières où la salinité peut atteindre en été 46 (Bahiret el Biban 
en Tunisie) et 44 (lagune de Farwa en Libye) en été (Anonyme, 
1982 ; Zaouali, 1982). De plus, dans la lagune de Farwa, le nombre  
de feuilles produites annuellement est très supérieur aux va-
leurs habituellement enregistrées en mer ouverte (9,9 contre 7,5) 
et la vitesse de croissance des rhizomes est aussi très élevée 
(35,7 mm a-1 contre 7,4 mm a-1) (Pergent et al., 1995 ; Pergent et 
al., 2002).

La résilience de Posidonia oceanica vis-à-vis de la diminution de 
l’éclairement est faible. La diminution de l’éclairement se traduit 
par une diminution très rapide de la densité des faisceaux (Ruiz & 
Romero, 2001). Cette diminution peut être due à la pollution, à la 
turbidité (apports fluviaux, tempêtes), à la prolifération du plancton 
(qu’elle soit naturelle ou liée à l’impact de l’homme) et à la montée 
du niveau de la mer.

Parmi les impacts générés par les aménagements littoraux, la 
modification du taux de sédimentation est souvent une source de 
stress pour les herbiers, dont la résilience face à ce facteur est fai-
ble. En situation d’hyper-sédimentation et pour résister à l’enseve-
lissement, les rhizomes de Posidonia oceanica sont alors capables 
d’accélérer leur croissance verticale (rhizomes orthotropes) jusqu’à 
des valeurs pouvant atteindre 5 à 7 cm par an, alors que leur vites-
se moyenne, dans des situations de sédimentation normale, est 
d’environ 0,74 cm par an (Boudouresque et al., 1984 ; Pergent et 
al., 1995) ; au delà, les faisceaux de feuilles meurent. Inversement, 
si le taux de sédimentation est très faible, ou négatif (départ de sé-
diments supérieur aux apports), la croissance verticale des rhizo-
mes ne peut pas descendre au dessous de quelques millimètres 
par an. Il en résulte un déchaussement des rhizones ; ils ne sont 
plus inclus dans le sédiment et deviennent alors très vulnérables 
(arrachage) à l’hydrodynamisme, aux ancres et aux chaluts.

La fréquence des perturbations joue un rôle important. Les consé-
quences de certains impacts mécaniques (arts trainants, mouilla-
ges) dépendent essentiellement de leur caractère répétitif ou non 
(Boudouresque et al., 2006a). Pour de faibles impacts, l’herbier est 
en capacité de se régénérer, par la production régulière de nou-
veaux faisceaux de feuilles par ramification du rhizome et par mul-
tiplication végétative (bouturage) (Caye, 1982 ; Meinesz & Lefèvre, 

1984). Ainsi, dans la baie d’Elbu (Corse) et dans des secteurs du 
Parc national de Port-Cros (Var, France), où la taille, la densité et 
la fréquence des bateaux de plaisance sont modérées, le nombre 
de rhizomes arrachés par les mouillages au cours de la saison es-
tivale semble compensé par la production de nouveaux rhizomes 
au cours de l’année (Boudouresque et al., 1995 ; Ganteaume et 
al., 2005).

De nombreuses études soulignent la capacité de recolonisation 
du substrat par Posidonia oceanica après l’arrêt de la perturba-
tion à l’origine de sa régression (Pergent-Martini et al., 2002  ; 
Boudouresque et al., 2009). Toutefois, sa vitesse de croissance 
horizontale (rhizomes plagiotropes) est très faible (maximum 7 cm 
par an in Caye, 1982) et le retour à l’état antérieur est souvent très 
long. Ainsi, les destructions ponctuelles d’herbiers, suite à des ex-
plosions au milieu du XXe siècle (trous de bombes de la seconde 
guerre mondiale par exemple), ne sont toujours pas totalement 
colmatées, alors que les surfaces concernées sont relativement 
faibles (environ 0,5 à 1 ha) et se situent au sein d’herbiers peu 
profonds présentant une vitalité élevée (Meinesz & Lefèvre, 1984 ; 
Pergent-Martini et al., 1995).

La capacité de recolonisation et la vitesse de recolonisation du 
substrat par l’herbier dépendent également de la nature de la per-
turbation initiale. Si une diminution de la turbidité des eaux (par 
exemple, suite à  la mise en service d’une station d’épuration) se 
traduit normalement par une progression bathymétrique de la limite 
inférieure de l’herbier (Boudouresque et al., 2000 ; Pergent-Martini 
et al., 2002). En revanche, l’arrêt de l’exploitation d’une ferme aqua-
cole n’induit pas automatiquement le début d’une recolonisation de 
l’herbier, du fait notamment de la modification profonde du substrat 
qu’elle a engendrée (Delgado et al., 1999).

Cymodocea nodosa

Après une régression importante, liée à des événements d’origine 
abiotique ou biotique, Cymodocea nodosa présente la capacité de 
reconstituer rapidement ses populations (stabilité d’ajustement), 
du fait notamment de l’importante réserve de graines disponibles 
dans le sédiment (Terrados, 1993). Confrontée à un stress, cette 
espèce est également capable d’augmenter significativement la 
part de son budget énergétique consacrée à la reproduction. Ainsi, 
en présence de la Chlorobionte invasive Caulerpa cylindracea, la 
densité des fleurs augmente (Ceccherelli & Campo, 2002).

Dans l’étang d’Urbinu (Corse), suite à des chutes de pluie excep-
tionnelles, responsables d’une baisse importante de la salinité, une 
régression significative des herbiers à Cymodocea nodosa à été 
enregistrée ; toutefois, trois années plus tard la recolonisation était 
complète (Fernandez et al., 2006). De la même façon, la régres-
sion des herbiers à Cymodocea nodosa enregistrée dans le golfe 
de Trieste, au début des années 1970, et liée à un surpâturage par 
l’oursin Paracentrotus lividus, n’est plus visible aujourd’hui (Turk & 
Vukovic, 2000).

De 1985 à 1988, la restauration de la lagune de Tunis, qui servait 
de milieu récepteur aux rejets domestiques et industriels de la ville, 
a permis la mise en place d'un système de renouvellement des 
eaux, associé à une réduction importante des teneurs en subs-
tances nutritives, une diminution des fluctuations de la salinité et 
de la température de l’eau et une amélioration nette de la transpa-
rence de l’eau (Ben Maïz & Shili, 2007 ; Figure 33). Ces travaux 
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développée, jusqu’à constituer des herbiers mixtes avec Zostera 
noltii de plus de 3 400 ha (Rismondo et al., 2003). De même, 
dans l'étang de Thau (France), une partie de l’herbier à Zostera 
marina a été totalement détruite par une crise anoxique en 1997 ; 
la recolonisation a eu lieu rapidement grâce à la banque de graines 
présente dans le sédiment (Plus et al., 2003).

Toutefois, la recolonisation du milieu par les herbiers de Zostera 
spp. n’est pas systématique, même après une réduction des fac-
teurs responsables de leur régression. Ainsi, dans l’étang de Berre 
(France), ces espèces sont toujours absentes (Zostera marina) ou 
extrêmement rares (Zostera noltii) malgré une réduction drastique, 
depuis les années 1980, de la pollution, des apports d’eau douce 
et des sédiments fins associés, à l’origine de leur disparition ou 
régression (Bernard et al., 2007).

Halophila stipulacea

A ce jour, il n’existe aucune signalisation concernant une éventuelle 
régression de Halophila stipulacea. Bien au contraire cette espèce 
originaire de mer Rouge poursuit sa progression en Méditerranée, 
avec de nouvelles stations en Libye, en Tunisie et dans le Sud de 
l’Italie. Considérant que la distribution de cette espèce est tropicale 
et subtropicale, le réchauffement de la Méditerranée ne peut que 
favoriser son expansion (Boudouresque et al., 2009).

Les substitutions d’espèces

Les caractéristiques écologiques des magnoliophytes marines 
présentes en Méditerranée leur permettent de couvrir un large 
spectre de conditions abiotiques et leur sensibilité aux pressions 
anthropiques est également très différente (Boudouresque et al., 
2009). Si Posidonia oceanica constitue l’espèce « climacique  » 
pour une grande partie des littoraux méditerranéens (Molinier & 
Picard, 1952), Cymodocea nodosa, et dans une moindre mesure 
Zostera noltii, peuvent constituer des espèces pionnières de la sé-
rie évolutive permettant l’installation de l’herbier à Posidonia ocea-
nica (Boudouresque et al., 2006b). Aussi, lorsque les conditions 
de milieu deviennent défavorables pour une espèce, celle-ci peut 
être remplacée par une autre.

Dans la lagune de Ghar El Melh (Nord de la Tunisie), une réduc-
tion des échanges entre la lagune et la mer ouverte a entraîné le 
remplacement de Cymodocea nodosa par Zostera noltii et Zostera 
marina, au début des années 1980, avant qu'elles ne soient 
à leur tour remplacées par un vaste herbier à Ruppia sp. (Shili 
et al., 2002). Inversement dans la baie d’Alfacs (delta de l'Ebre, 
Espagne), Cymodocea nodosa s’est considérablement étendue 
et a remplacé les herbiers mixtes à Zostera noltii et Ruppia sp. 
(Procaccini et al., 2003). De façon générale, Cymodocea nodosa 
ne présente pas de régression à l’échelle du bassin méditerranéen, 
mais au contraire une progression importante dans certaines ré-
gions, due à la régression des herbiers à Posidonia oceanica liée à 
l’impact de l’homme (Montefalcone et al., 2007a, 2007b). De plus, 
Cymodocea nodosa est une espèce à affinité chaude qui pourrait 
réagir positivement au réchauffement climatique. En mer Ligure, le 
remplacement de Posidonia oceanica par des espèces de subs-
titiution a été fréquemment constaté. Aux herbiers à Posidonia 
oceanica dégradés se substituent des espèces natives comme 
Cymodocea nodosa et Caulerpa prolifera (Chlorophyte), aussi 
bien que deux espèces exotiques : Caulerpa taxifolia et Caulerpa 
cylindracea (Montefalcone et al., 2010). Toutes ces espèces de 
substitution ont une capacité d’organisation inférieure à celle de 

ont entraîné une augmentation de la diversité biologique avec no-
tamment la réapparition, dès 1990, de trois espèces de magno-
liophytes, dont Cymodocea nodosa, qui n’avait plus été signalée 
dans la lagune depuis le début du XXe siècle (Heldt, 1929 ; Molinier 
& Picard, 1954). Il paraît donc difficile d’associer la recolonisation 
de la lagune à la présence d’une banque de graines anciennes ; 
l’hypothèse la plus vraisemblable est l’arrivée de nouvelles graines 
et de boutures en provenance de la mer ouverte (Pergent & Ben 
Maïz, 2002).

Fig. 33: 

Aménagement de la lagune de Tunis ; la restauration du bassin Nord (lac 
Nord de Tunis) a permis la réinstallation de Cymodocea nodosa et Zostera 
noltii (source Google Earth).

L’observation, à faible profondeur, de faisceaux de Cymodocea 
nodosa portant des feuilles de couleur rougeâtre semble un phé-
nomène relativement récent ; il a été rapporté en milieu lagunaire 
et en mer ouverte le long du littoral de la Tunisie et de la Libye (Vela 
et al., 2004 ; Pergent et al., 2006). Cette pigmentation particulière, 
également mise en évidence récemment chez d’autres magnolio-
phytes marines dont Cymodocea serrulata, pourrait être liée à une 
forte production d’anthocyanine en réponse à une exposition plus 
importante à la lumière et/ou à une augmentation de la tempéra-
ture de l’eau (Novak & Short, 2010). En effet, plusieurs espèces 
de magnoliophytes marines seraient capables de s'adapter à une 
augmentation du rayonnement UV en produisant des pigments de 
blocage (Dawson & Dennison, 1996). 

Zostera noltii et Zostera marina

La résilience de Zostera noltii est faible, mais sa stabililité d’ajuste-
ment (rapidité du retour à l’état moyen antérieur) est élevée. Elle est 
par exemple particulièrement sensible aux fluctuations de salinité 
et de turbidité, les herbiers qu’elle constitue pouvant disparaître 
puis se reconstituer en fonction de ces paramètres  (Charpentier 
et al., 2005). De la même façon que pour Cymodocea nodosa, la 
restauration des herbiers à Zostera noltii dans la lagune de Tunis 
a très rapidement suivi l’amélioration de la qualité des eaux, alors 
que cette espèce avait disparu depuis près de cinquante ans (Ben 
Maïz & Shili, 2007). 

La régression importante des herbiers à Zostera marina en 
Atlantique survenue dans les années 1930 (wasting disease ; Den 
Hartog, 1970), ne semble pas avoir touché la Méditerranée. Par 
contre, dans la lagune de Venise (Italie, Nord Adriatique), suite 
à de nombreuses crises dystrophiques, les herbiers à Zostera  
marina ont enregistré une régression importante et ce n’est 
que depuis les années 1990 que cette espèce s’est à nouveau  

1 km
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Si le remplacement de Zostera noltii par Potamogeton pectinatus, 
ou par d’autres espèces opportunistes, a souvent été observé, 
suite à une augmentation des apports d’eau douce ou à une aug-
mentation de l’eutrophisation (Hervé & Bruslé, 1981 ; Cardoso et 
al., 2004), sa régression ne constitue pas une tendance générale 
puisque Zostera noltii profite souvent de la régression des autres 
espèces de magnoliophytes. Ainsi dans le golfe de Thermaikos 
(Grèce), caractérisé par de fortes pressions démographiques et in-
dustrielles, la régression de Posidonia oceanica et de Cymodocea 
nodosa a été suivie d’une expansion remarquable des herbiers à 
Zostera noltii (Haritonidis et al., 1990).

Posidonia oceanica et le remplacement d’une espèce de base 
structurante par d’autres, non-structurantes (comme ces substi-
tuts), peut être considéré comme une profonde modification de la 
communauté caractéristique d’un changement (Montefalcone et 
al., 2007a) (Figure 34).

Jusqu'au début du XXe siècle, l'étang de Berre (France) abritait une 
prairie de 60 km2 de Zostera marina (Bernard et al, 2007). Pendant 
le XXe siècle, Zostera noltii a progressivement remplacé Zostera 
marina, puis, depuis 1966, le détournement d’une rivière vers cette 
lagune a entraîné une progression constante de la magnoliophyte 
d’eau douce Potamogeton pectinatus, jusqu’à ce qu’elle constitue, 
en 1984, une ceinture continue tout autour de la lagune (Bernard 
et al., 2007). Depuis 2000-2002, les deux espèces de Zostera ont 
quasiment disparu de la lagune, malgré une réduction significative 
des apports d’eau douce et de sédiments fins ; elles ne se main-
tiennent qu’à l’extérieur de la lagune, en mer ouverte, dans une aire 
influencée par les eaux du Rhône. La régression, voire la dispari-
tion des herbiers à Zostera marina est signalée dans de nombreux 
secteurs de Méditerranée (Pergent-Martini, 2000 ; Boudouresque 
et al., 2009). Parmi les causes à l’origine de ces régressions, le ré-
chauffement des eaux ne peut être écarté car cette dynamique ré-
gressive concerne de nombreux secteurs, souvent peu impactés 
par l’homme, et cette espèce à affinité froide semble se maintenir 
plus facilement dans les secteurs les plus froids de Méditerranée 
(Adriatique, golfe du Lion, détroit de Gibraltar).

Fig. 34: 

Changements subis par des herbiers à Posidonia oceanica dégradés en mer Ligure.

A) Substitution par des espèces natives qui devraient à long terme faciliter la recolonisation par Posidonia oceanica. 
B) Substitution par des espèces exotiques dont l’arrivée est imprévisible : les conséquences à long terme ne sont pas connues  

et pourraient être irréversibles.

Herbier à Posidonia oceanica Herbier dégradé

SUBSTITUTION ET CHANGEMENT

A

B

Espèces indigènes

Espèces exotiques

Cymodocea nodosa Caulerpa prolifera

Caulerpa taxifolia Caulerpa racemosa  
var. cylindracea






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Les communautés associées à ces différents types structuraux 
d’herbiers présentent donc de fortes différences de composition, 
de richesse spécifique, d’abondance des populations et d’organi-
sation. La diversité et la complexité maximale d’organisation sont 
ainsi observées dans les herbiers à Posidonia oceanica qui sont 
aussi les plus étudiés, tandis que nombre de compartiments bioti-
ques n’existent pas dans les herbiers à H. stipulacea, qui sont les 
plus pauvres. En effet, la complexité structurale des herbiers joue 
un rôle important dans la structure des communautés, en terme 
de diversité d’habitats pour les juvéniles et les adultes, d’accessibi-
lité des ressources trophiques et de taux de prédation (Di Martino 
et al., 2007).

Composition des communautés

Plusieurs milliers d’espèces vivent dans les herbiers de magno-
liophytes marines en Méditerranée (Boudouresque et al., 2006a). 
Ces espèces appartiennent à tous les règnes d’Eucaryotes et de 
Procaryotes. Elles utilisent les herbiers pour se fixer, s’abriter, se 
nourrir, se reproduire et/ou y grandir, en colonisant les différents 
habitats disponibles : au dessus des feuilles, sur les feuilles, sous 
le couvert des feuilles, sur les rhizomes et au sein de la matte. 
Le compartiment des producteurs primaires comporte, outre 
Posidonia oceanica, de nombreuses « macroalgues » fixées sur 
les feuilles et les rhizomes ainsi que des unicellulaires (diatomées 
en particulier). Le compartiment des producteurs secondaires 
comporte de nombreux « invertébrés » sessiles ou vagiles, ainsi 
que des téléostéens. Enfin, les procaryotes hétérotrophes jouent 
un rôle important dans le recyclage de la matière organique.

Les producteurs primaires

Une des particularités des écosystèmes à magnoliophytes ma-
rines est la juxtaposition de deux types de producteurs primai-
res, des producteurs primaires dont la matière organique, riche en 
cellulose et en lignine, est difficile à recycler, et des producteurs 
primaires qui en sont dépourvus et qui sont rapidement recyclés 
(Boudouresque et al., 2006a, 2006b). En milieu continental, c’est 
le premier type de producteurs primaires qui est habituel, alors 
que c’est le second qui se rencontre généralement en milieu marin 
(Boudouresque et al., 2006b). Les producteurs primaires à recy-
clage long sont constitués par les magniolophytes elles-mêmes. 
Posidonia oceanica, qui est en outre fortement défendue par des 
composés phénoliques (Piovetti et al., 1984 ; Agostini et al., 1998), 

B3. �Impact du changement climatique  
sur les communautés associées  
aux herbiers de magnoliophytes marines

Coordination : M. Harmelin-Vivien

Structure et variabilité des communautés associées

Complexité des habitats 

Les cinq espèces de magnoliophytes marines procurent à la com-
munauté qui leur est associée différents types d’habitats en fonc-
tion de leur propre morphologie. Trois niveaux de complexité struc-
turale peuvent ainsi être distigués parmi les herbiers. La complexité 
la plus faible s’observe pour les herbiers à Halophila stipulacea  ; 
cette espèce génère une canopée basse (5 cm maximum) ; ses 
rhizomes courts laissent une grande place au substrat meuble sur 
lequel elle s’installe (Figure 35A). Les herbiers à Cymodocea no-
dosa et à Zostera (Z. marina et Z. noltii) déterminent une complexité 
structurale un peu plus à nettement plus élevée, respectivement. 
Leurs feuilles, plus longues, forment une canopée plus haute (10 à 
50 cm) avec des rhizomes rampants et de longues racines (Figure 
35B). Ces herbiers s’installent aussi sur des fonds meubles, qu’ils 
vont relativement peu modifier. Enfin, les herbiers à Posidonia 
oceanica présentent une complexité structurale maximale et une 
grande diversité d’habitats. Les feuilles atteignent 80 cm de long, 
parfois plus, déterminant une canopée haute et dense (Figure 
35C). Les rhizomes, complexes, poussant aussi bien verticalement 
(rhizomes orthotropes) qu’horizontalement (plagiotropes), forment 
des mattes qui vont modifier la structure des substrats (durs ou 
meubles) sur lesquels s’installe cette espèce. La matte constitue, 
pour la communauté associée, un substrat complètement original, 
avec à la fois des caractéristiques de substrat dur et de substrat 
meuble. En outre, les herbiers à Posidonia oceanica présentent 
une grande diversité typologique (intermattes érosives, tombants 
de matte, récifs-barrière, herbier tigré, herbier de colline, etc.) qui 
accroît la diversité des habitats (Boudouresque et al., 2006a).

Fig. 35 : 

Augmentation de la complexité structurale des herbiers à magnoliophytes en Méditerranée  
de l’herbier à Halophila stipulacea (A), à l’herbier à Cymodocea nodosa (B) et enfin à l’herbier à Posidonia oceanica (C).

BA C



42

foraminifères (Planorbulina, Acervulina), des bryozoaires (Electra 
posidoniae, Fenestrulina joannae, Disporella hispida, Collarina 
balzaci), des hydraires (Sertularia perspusilla, Monotheca posido-
niae, Plumularia obliqua, Campanularia asymetrica), des actiniai-
res (Paractinia striata, Paranemonia cinerea), des annélides tubi-
coles comme les spirorbes, et des ascidies (Botryllus schlosseri, 
Didemnum spp.)

	

De nombreux « invertébrés » se déplacent sur ou entre les feuilles. 
Les espèces rampantes sont essentiellement des mollusques 
gastéropodes,  consommateurs de producteurs primaires pour 
la plupart (Rissoa ventricosa, Bittium reticulatum, Alvania mon-
tagui, Jujubina spp., Gibbula, Pusillina) et des opisthobranches 
(Petalifera, Aplysia) (Luque & Templado, 2004 ; Arroyo et al., 2006). 
Se trouvent également des annélides rampants (Platynereis, 
Nematonereis, Amphiglena, Lysidice et de nombreux Syllidae) et 
des échinodermes (Asterina panceri, étoile de mer inféodée aux 
herbiers, Paracentrotus lividus, Psammechinus microtubercula-
tus). Mais le taxon le plus diversifié et le plus abondant est consti-
tué par les crustacés (Luque & Templado, 2004  ; Garcia Raso 
et al., 2006) : copépodes, ostracodes, mysidacés, amphipodes, 
isopodes, crevettes, crabes, galathées et pagures. Parmi les am-
phipodes, les caprelles (Phtisica marina, Pseudoprotella phasma) 
sont abondantes. Isopodes (Idotea hectica, Astracilla mediterra-
nea, Gnathia, Limnoria), crevettes (Hippolyte, Palaemon, Xiphias, 
Lysmata, Processa), galathées (Galathea bolivari, G. squamifera), 
pagures (Cestopagurus timidus, Calcinus tubularis) et crabes 
(Majidae, Portunidae) abondent parmi les feuilles. Il faut signaler 
aussi des espèces bonnes nageuses, comme des mysidacés qui 
peuvent former des essaims importants (Siriella clausi, Leptomysis 
posidoniae, Mysidopsis gibbosa, Anchialina agilis) et des mollus-
ques céphalopodes (Sepia officinalis, Sepiola spp.).

Les invertébrés de la matte et des sédiments

Les « invertébrés » sessiles et vagiles observés sur les rhizo-
mes et dans la matte de Posidonia oceanica présentent de 
nombreuses affinités avec ceux des substrats durs environ-
nants  : éponges (Crambe, Phorbas, Dysidea, Sycon), bryozoai-
res (Platonea, Schizobrachiella, Myriapora), ascidies (Aplidium, 
Pseudodistosoma, Didemnum), hydraires (Sertella, Aglaophenia, 
Eudendrium), annélides fixés (Salmacina, Sabella, Filograna) ou 
mobiles (Eunicidae, Nereidae, Aphroditidae, Syllidae) et de gros 
foraminifères (Miniacina miniacea). On trouve également des mol-
lusques pélécypodes (Pinna nobilis, Venus verrucosa, Striarca, 
Muscullus), de nombreux gastéropodes (Haliotis, Alvania, Crisilla, 
Pusilina, Rissoina), des crustacés (pagures, galathées, crabes, 
crevettes) et des échinodermes (holothuries et oursins), auxquels 
il faut ajouter des mollusques céphalopodes (Octopus vulgaris).

Dans les herbiers à Cymodocea nodosa et Zostera spp., l’impor-
tance des espèces de substrats durs est faible mais celle des 
substrats meubles augmente, en particulier l’abondance des mol-
lusques bivalves (Spisula, Venerupis, Chamelea) et des annélides 
(Prionospio, Ampharete).

L’ichtyofaune 

L’ichtyofaune des herbiers est riche et diversifiée. Le nombre d’es-
pèces de « poissons » (presque uniquement des téléostéens) varie 
entre 50 et 80 espèces dans les herbiers à Posidonia oceanica 
(Bell & Harmelin-Vivien, 1982  ; Moranta et al., 2006  ; Kalogirou 
et al., 2010) et diminue dans les herbiers à Cymodocea nodosa, 

est l’espèce de magnoliophyte marine dont le recyclage est le plus 
lent. Les producteurs primaires à recyclage rapide appartien-
nent aux Chlorobiontes, aux Rhodobiontes (Archaeplastidia), aux 
Phéophycées et aux Bacillariophycées (Straménopiles).

Les producteurs primaires à recyclage rapide sont épibiontes des 
feuilles de magnoliophytes, épibiontes des rhizomes de magnolio-
phytes ou s’installent directement sur le sédiment. 

Les épibiontes des feuilles de magnoliophytes sont d’autant plus 
divers (nombre d’espèces) et abondants (biomasse cm-²) que 
les feuilles sont plus longévives  ; la longévité peut atteindre, et 
même dépasser, une année chez Posidonia oceanica (Thélin & 
Boudouresque, 1983) ; elle est probablement inférieure à très infé-
rieure chez les autres espèces de magnoliophytes méditerranéen-
nes. La communauté épibionte est principalement constituée par 
des Rhodobiontes (e.g. Acrochaetium cf daviesii, Chondria mairei, 
Laurencia obtusa) et Phéophycées filamenteuses (e.g. Castagnea 
cylindrica, Giraudia sphacelarioides, Myriactula gracilis, Myrionema 
orbiculare) de petite taille (quelques millimètres en général), par des 
Rhodobiontes encroûtantes calcifiées (e.g. Hydrolithon farinosum, 
Pneophyllum fragile), par des Bacillariophycées (surtout des Pen
nales, Cocconeis scutellum, C. neohumense et C. dirupta ; jusqu'à 
1 000 biomasse cm-2) et par des Dinobiontes (Prorocentrum lima, 
Ostreopsis siamensis et Coolia monotis) (Boudouresque, 1984  ; 
Turki, 2005  ; Jacquemart & Demoulin, 2006  ; Zupo & Messina, 
2007 ; Jacquemart & Demoulin, 2008). Beaucoup de ces espè-
ces sont caractéristiques de cet habitat (Boudouresque, 1984).

Les épibiontes des rhizomes de Posidonia oceanica sont des es-
pèces sciaphiles généralistes, c'est-à-dire qu’elles sont présentes 
dans la plupart des habitats où la lumière est atténuée, et qu’aucu-
ne ne caractérise l’habitat des rhizomes de magnoliophytes 
(Boudouresque, 1974). On y trouve en particulier les Rhodobiontes 
Acrosorium venulosum, Peyssonnelia squamaria et Plocamium 
cartilagineum et la Chlorobionte Flabellia petiolata (Boudouresque, 
1974). Les rhizomes des autres espèces de magnoliophytes sont 
peu colonisés et, quand c’est le cas, par les mêmes espèces que 
celles qui colonisent les feuilles ; en effet, l’atténuation de l’éclaire-
ment y est peu marquée.

La colonisation du sédiment superficiel par des producteurs pri-
maires unicellulaires concerne surtout les herbiers édifiés par des 
magnoliophytes autres que Posidonia oceanica. Ce compartiment 
fonctionnel a été peu étudié. Pourtant, même dans les herbiers à 
Posidonia oceanica, sa contribution à la production primaire de 
l’écosystème pourrait être significative (Danovaro, 1996 ; Danovaro 
et al., 2002).

Les invertébrés de la canopée

Les « invertébrés » de la canopée se répartissent dans deux com-
partiments fonctionnels  : les espèces sessiles ou sédentaires 
d’une part, les espèces vagiles ou mobiles d’autre part.

Des espèces sessiles, qui se nourrissent en filtrant l'eau et en re-
tenant la matière organique dissoute ou particulaire, ainsi que le 
plancton (unicellulaires photosynthétiques, mixotrophes et hétéro-
trophes, et pluricellulaires hétérotrophes–zooplancton), colonisent 
les feuilles de magnoliophytes. La durée de vie de ces espèces 
est liée à celle de leur support (de quelques mois à environ une an-
née ; Thélin & Boudouresque, 1983). Ce sont essentiellement des 
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oceanica abritent également de nombreux adultes en plus des 
juvéniles (Bell & Harmelin-Vivien, 1982). Les communautés d’ 
«  invertébrés  » vagiles et de « poissons » montrent de grandes 
variations de composition entre le jour et la nuit en fonction du 
rythme d’activité des espèces (Harmelin-Vivien, 1982) (Figure 36). 
D’une façon générale, les communautés observées la nuit sont 
plus riches en nombre d’espèces et d’individus que les commu-
nautés diurnes. Ceci provient des migrations nycthémérales liées 
à l’activité des espèces. La nuit, les espèces de la colonne d’eau 
viennent se réfugier dans les herbiers, tandis que celles qui étaient 
cachées le jour dans la matte et les sédiments sortent de leurs 
caches pour se nourrir. Enfin, d’autres prédateurs venant des ha-
bitats adjacents (zones sédimentaires et rocheuses), migrent dans 
les herbiers la nuit pour s’y nourrir. Par contre, dans une région 
donnée, les communautés de « poissons » des herbiers sont re-
lativement stables dans l’espace (Moranta et al., 2006) et dans le 
temps (Harmelin-Vivien, 1982  ; Moranta et al., 2006). Les varia-
tions saisonnières sont en majorité liées à l’arrivée des juvéniles qui 
utilisent les herbiers comme nurseries, sans qu’il y ait de différen-
ces fondamentales de composition spécifique (Francour, 1997  ; 
Kalogirou et al., 2010).

Organisation trophique

L’organisation trophique des herbiers de magnoliophytes de 
Méditerranée a rarement été étudiée dans son ensemble. La ma-
jeure partie des données concerne l’herbier à Posidonia oceanica. 
Chez ce dernier, tous les travaux mettent en évidence la faible 
consommation directe de la magnoliophyte par les herbivores, 
dont l’importante biomasse n’entre dans les réseaux trophiques 
que sous forme de détritus (Dauby & Mosora, 1988  ; Pergent  
et al., 1994  ; Vizzini, 2009). Ces détritus, sous forme de feuilles 
mortes principalement, intègrent soit l’écosystème à Posidonia 
oceanica, soit sont exportés vers d’autres écosystèmes (Pergent 
et al., 1994). Un schéma synthétique du fonctionnement de  

Zostera spp. et Halophila stipulacea (25 à 35 espèces) (Bussotti & 
Guidetti, 1996 ; Di Martino et al., 2007).

Les téléostéens occupent tous les habitats disponibles, depuis la 
colonne d’eau surmontant les herbiers jusqu’aux sédiments. Les 
espèces planctonophages (Boops boops, Spicara spp., Chromis 
chromis), présentes dans la colonne d’eau pendant la journée, 
trouvent refuge dans les herbiers la nuit. Des espèces caractéris-
tiques des herbiers vivent étroitement associées aux feuilles des 
magnoliophytes grâce à une ventouse ventrale (Opeatogenys gra-
cilis, Apletodon dentatus), ou en s’y accrochant par leur queue 
(Hippocampus spp., Nerophis spp., Syngnathus spp.). Les espè-
ces de téléostéens nageant dans et autour de la canopée sont les 
plus nombreuses. Malgré des différences géographiques, ce sont 
toujours les mêmes familles qui dominent en nombre d’espèces et 
d’individus : Labridae (Coris julis, Symphodus spp., Labrus spp., 
Xyrichthys novacula), Sparidae (Diplodus annularis, D. sargus, D. 
vulgaris, Sarpa salpa, Spondyliosoma cantharus, Sparus aurata, 
Dentex dentex), Scorpaenidae (Scorpaena notata, S. porcus), 
Serranidae (Serranus cabrilla, S. scriba), Mullidae (Mullus sur-
muletus). D’autres espèces sont plus associées au fond et aux 
sédiments  : Blenniidae (Blennius ocellaris, Parablennius gattoru-
gine), Gobiidae (Gobius cruentatus, G. geniporus, Deltentosteus 
spp.), Bothidae (Bothus podas, Arnoglossus spp.) et Soleidae 
(Solea spp.). Les anfractuosités de la matte et les sédiments 
abritent également des espèces particulières, cachées pendant 
la journée et qui sortent la nuit pour aller se nourrir, comme les 
Congridae (Conger conger), les Gadidae (Gaidropsarus spp.) et 
les Ophidiidae (Ophidion rochei, Parophidion vassali).

Si les herbiers, d’une façon générale, servent de nurseries à de 
nombreuses espèces de téléostéens, la proportion de juvéniles 
est plus élevée dans les herbiers à faible complexité structurale 
(Bussotti & Guidetti, 1996), tandis que les herbiers à Posidonia 

Fig. 36 :

Distribution verticale de l’ichtyofaune (téléostéens) dans les herbiers à Posidonia oceanica le jour (A) et la nuit (B)  
(d’après Harmelin-Vivien, 1982 simplifié).

1 – Pomacentridae (Chromis chromis), 

2 – Centracanthidae (Spicara maena), 

3 – Serranidae (Serranus scriba, Serranus cabrilla), 

4 – Syngnathidae (Hippocampus guttulatus), 

5 – Sparidae (Diplodus vulgaris), 

6 – Labridae (Coris julis, Symphodus ocellatus), 

7 – Scorpaenidae (Scorpaena porcus), 

8 – Congridae (Conger conger).

JOUR nuitA B
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L’utilisation des isotopes stables du carbone et de l’azote confirme 
que la majeure partie du carbone alimentant les réseaux trophiques 
des herbiers, surtout dans le cas de Posidonia oceanica, provient 
des épibiontes photosynthétiques des feuilles, ainsi que du phy-
toplancton (Dauby & Mosora, 1988  ; Vizzini, 2009). Le plancton 
(producteurs primaires et secondaires) des eaux surmontant les 
herbiers est en effet utilisé par les « invertébrés » filtreurs sessiles 
(bryozoaires, hydraires, ascidies) ou sédentaires (annélides) et par 
une grande partie des détritivores qui consomment le plancton sé-
dimentant dans les herbiers (gastéropodes, annélides, crustacés, 
holothuries). Le plancton est également exploité indirectement 
par la faune des herbiers, via les téléostéens planctonophages 
(Chromis chromis, Spicara spp.) qui se nourrissent le jour dans la 
colonne d’eau et descendent la nuit dormir dans les herbiers, où 
ils peuvent être consommés par des prédateurs résidents (Figures 
36 et 37). 

Les consommateurs de producteurs primaires constituent les 
proies d’un grand nombre de consommateurs secondaires (cre-
vettes, crabes, céphalopodes et surtout téléostéens) (Figure 37). 
Des prédateurs de plus haut niveau, essentiellement des pisci-
vores migrants temporaires ou occasionnels, viennent également 
se nourrir dans les herbiers (Dentex dentex, Dicentrarchus labrax, 
Pagrus, Seriola, Sphyraena).

Au total, les écosystèmes à magnoliophytes de Méditerranée pré-
sentent des entrées de matière organique directes, via la filtration 
du plancton de la colonne d’eau et l’utilisation de la matière orga-
nique morte qui provient de l’écosystème pélagique, et indirectes 
via les téléostéens planctonophages qui s’alimentent dans l’éco-
système pélagique et sont consommés dans l’herbier par des 
prédateurs nocturnes. Ces écosystèmes présentent des sorties 
via la séquestration du carbone (puits) dans la matte (uniquement 
chez Posidonia oceanica), l’exportation de détritus (feuilles mortes, 
principalement chez Posidonia oceanica) et l’exportation de té-
léostéens adultes quittant l’herbier-nurserie (Boudouresque et al., 
2006b ; Figure 37). Une sortie vers le domaine continental existe 
également, par l’intermédiaire des oiseaux, tels que les canards 
(herbiers à Zostera spp.) et les cormorans Phalacrocorax aristotelis 
desmaretii (herbier à Posidonia oceanica) (Morat et al., 2011)

Impact du changement climatique sur la structure  
et le fonctionnement des herbiers à magnoliophytes 
marines

Modification de l'habitat

Un des premiers effets de l’augmentation de la température des 
eaux sur les magnoliophytes va être une modification de leur phy-
siologie et de leur croissance (Short & Neckles, 1999), et un rem-
placement des espèces froides et tempérées par des espèces 
plus méridionales. La complexité structurale des herbiers des dif-
férentes espèces de magnoliophytes étant différente, le remplace-
ment d’espèces à affinité « froide » et complexité moyenne comme 
Zostera marina par des espèces à affinité « chaude » mais à plus 
faible complexité comme Cymodocea nodosa et Halophila stipu-
lacea, est de nature à entraîner une modification de la composition 
de la communauté de métazoaires et de celle des épibiontes pho-
tosynthétiques (diversité spécifique et fonctionnelle). La diminution 
de la complexité est encore plus marquée quand c’est Posidonia 
oceanica qui régresse. Dans le bassin oriental, la zone d’exclusion 
de Posidonia oceanica, due aux fortes températures estivales, a 
vocation à s’étendre. Il en va de même pour la remontée de la limite 

l’écosystème à Posidonia oceanica montre l’importance du flux 
des détritus (Boudouresque et al., 2006b) (Figure 37). 

Les herbivores qui consomment directement les feuilles de 
Posidonia oceanica sont peu nombreux  : quelques crustacés 
(isopodes), des échinides (Paracentrotus lividus) et quelques té-
léostéens (Diplodus annularis, Sarpa salpa, Sparisoma cretense). 
La plupart des herbivores des herbiers consomment en fait les 
épibiontes des feuilles et parfois ceux qui se développent sur la 
matte ou le sédiment. Parmi eux, se trouvent de nombreuses es-
pèces de gastéropodes et de crustacés (amphipodes, isopodes, 
crabes). Dans les herbiers et jusqu'à une longueur (LT) de 25 cm 
environ, le téléostéen herbivore Sarpa salpa consomme essentiel-
lement les macrophytes épiphytes, au delà, il peut ingérer massi-
vement les feuilles de magnoliophytes (Cymodocea, Posidonia et 
Zostera) (Verlaque, 1990). 

Toutefois, le paradigme de la faible consommation des magno-
liophytes marines par des herbivores est loin d’être aussi géné-
ral qu’on l’a pensé (Kirsch et al., 2002). Chez Zostera marina, 
les consommateurs directs sont relativement nombreux ; il s'agit 
en particulier de l'oie Branta bernicla, du cygne Cygnus olor, du 
foulque Fulica atra, des canards Anas penelope, A. crecca, A. 
acuta et A. platyrhyncha et de l'Isopode Idotea chelipes (Nienhuis 
& Groenendijk, 1986). Quant à Cymodocea nodosa, elle est très 
peu défendue chimiquement et constitue l’un des aliments préfé-
rés des herbivores, dont l’oursin Paracentrotus lividus et le téléos-
téen Sarpa salpa ; cette consommation explique l’habitat souvent 
disjoint de Cymodocea nodosa, habitat souvent resteint à des zo-
nes refuges inaccessibles à ces herbivores (Traer, 1979). Même 
dans le cas de Posidonia oceanica, tout au moins dans certains 
herbiers, la consommation par Paracentrotus lividus et surtout par 
Sarpa salpa peut être beaucoup plus importante qu'on ne l'a pen-
sé (Sanchez-Lisazo & Ramos-Esplá, 1994 ; Tomas et al., 2005) ; 
la faible consommation directe de Posidonia oceanica, dans de 
nombreux secteurs, pourrait n’être qu’un artéfact lié à la surexploi-
tation de certains téléostéens (Pergent et al., 1993).

Fig. 37 :

Modèle conceptuel simplifié du fonctionnement trophique de l’écosystème 
à Posidonia oceanica avec les principales entrées et sorties de matière. 
La largeur des flèches est proportionnelle à leur importance (d’après Bou-
douresque et al., 2006a).
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Alacant) du bassin occidental (Moranta et al., 2006). Actuellement, 
ces différences biogéographiques ont tendance à s'atténuer. Des 
espèces qui n’étaient connues que des zones centrales ou Sud du 
bassin méditerranéen occidental, sont maintenant régulièrement 
observées dans la zone Nord, sur les côtes catalanes et françai-
ses (Bianchi & Morri, 1994 ; Francour et al., 1994). Une augmen-
tation des espèces tropicales dans les peuplements de poissons 
des herbiers du Nord du golfe du Mexique a aussi été observée en 
quelques décennies et reliée à l’augmentation de la température 
des eaux (Fodrie et al., 2010).

L’ autre type de modification combine température et introduction 
d’espèces exotiques, en particulier celles entrées en Méditerranée 
par le canal de Suez (espèces lessepsiennes). Les espèces de 
mer Rouge qui sont arrivées en Méditerranée orientale se comp-
tent par centaines et certaines sont devenues invasives (Por, 1978, 
1990  ; Boudouresque & Verlaque, 2002  ; Boudouresque et al., 
2005a ; Zenetos et al., 2008). Tous les taxons de rang élevé sont 
concernés, des Chlorobiontes aux magnoliophytes (dont Halophila 
stipulacea), des rhodobiontes aux Straménopiles, des foraminifè-
res aux vertébrés (dont de nombreux téléostéens). 

La faune ichtyologique des herbiers de magnoliophytes du bas-
sin oriental compte maintenant plusieurs espèces lessepsiennes, 
en particulier les herbivores Siganus luridus et S. rivulatus, les 
consommateurs d’ « invertébrés » benthiques Pteragogus pelycus, 
Stephanolepis diaspros, Upeneus pori et Lagocephalus scelara-
tus ainsi que les piscivores Fistularia commersonii et Sphyraena 
chrysotaenia (Kalogirou et al., 2010). Après l'ouverture du canal 
de Suez en 1869, les espèces de mer Rouge sont restées long-
temps cantonnées sur les côtes Sud-Est du bassin oriental. Ce 
n'est plus le cas aujourd'hui. Depuis une quinzaine d'années, nous 
assistons à une considérable accélération du processus de colo-
nisation de la Méditerranée par les espèces lessepsiennes (Galil 
et Zenetos, 2002  ; Lejeusne et al., 2010). Le nombre des nou-
veaux arrivants ne cesse de croître et les signalisations d’espèces 
lessepsiennes en Méditerranée occidentale sont de plus en plus 
fréquentes. Par exemple, les premières observations de Siganus 
luridus et de Fistularia commersonii sur les côtes françaises ont  
eu lieu en 2008 et 2009 respectivement (Daniel et al., 2009  ; 
Noël & Meunier, 2010 ; Figure 38). Cette accélération est corrélée  
positivement avec le réchauffement global des eaux de la 
Méditerranée et elle devrait donc se poursuivre dans les prochai-
nes décennies.

inférieure des herbiers à Posidonia oceanica, observée depuis les 
années 1980, et qui pourrait être, au moins en partie, liée au chan-
gement climatique (remontée du niveau marin, réchauffement des 
eaux, épisodes de canicules, acidification, etc.) (Boudouresque et 
al., 2000, 2009  ; Bonhomme et al., 2010b). Ces changements 
d’habitats auront aussi pour conséquence une diminution globale 
de la biomasse de téléostéens associée aux herbiers dans la me-
sure où les prairies à Cymodocea, Zostera et Halophila abritent des 
individus de plus petite taille que les herbiers à Posidonia oceanica 
(Bussotti & Guidetti, 1996 ; Bell & Harmelin-Vivien, 1982). 

Un autre type de changement de structure des habitats offerts 
par les herbiers de magnoliophytes en Méditerranée est leur co-
lonisation par des producteurs primaires exotiques, comme les 
Chlorobiontes Caulerpa cylindracea et C. taxifolia. Cette colonisa-
tion entraîne une diminution de la diversité des habitats et une aug-
mentation de la sédimentation de particules fines (Finzer & Poizat, 
1996). La colonisation d’herbiers à Posidonia oceanica par C. taxi-
folia, dans le bassin Nord-occidental, s’est traduite par une dimi-
nution du nombre d’espèces, d’individus et surtout de la biomasse 
des peuplements de téléostéens (Harmelin-Vivien et al., 1999). Les 
peuplements ont aussi été modifiés avec une diminution des crus-
tacés, des mollusques et des oursins, et une augmentation des 
ophiures et des holothuries, favorisées par l’augmentation de la 
sédimentation (Francour et al., 2009).

Modifications de la composition spécifique

L’ augmentation actuelle de la température des eaux de surface de 
la Méditerranée génère deux types de modification du peuplement 
des herbiers.

Tout d’abord, on observe une modification des abondances relati-
ves d’espèces voisines au profit de celles ayant les affinités les plus 
méridionales. Ainsi, dans la région de Marseille, en 20 ans (1980-
2000), le téléostéen Serranus scriba est devenu plus abondant que 
S. cabrilla, tandis que, parmi les Labridae, Symphodus cinereus 
a diminué d’abondance au profit de S. ocellatus (Harmelin-Vivien 
et al., 2000). Des différences similaires d’abondances relatives 
d'espèces de « poissons » (téléostéens et Rajidae) ont été trou-
vées entre des herbiers plus ou moins méridionaux (Baléares et 

Fig. 38 :
Espèces lessepsiennes présentant une forte expansion géographique 
en Méditerranée :

A) Siganus luridus,

B) Fistularia commersonii.

A B
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Quant aux conséquences sur la structure et le fonctionnement des 
herbiers liées aux modifications de la composition en « inverté-
brés », elles méritent d'être étudiées car ce compartiment devrait 
assez rapidement évoluer si on considère les effets cumulatifs des 
introductions d'espèces, du changement climatique, de l'acidifi-
cation des eaux et de la montée du niveau marin. Un exemple 
spectaculaire nous est donné avec le foraminifère lessepsien 
Amphistegina lobifera. L'espèce est invasive en Méditerranée orien-
tale, avec jusqu'à 310 000 individus au m² et une accumulation de 
tests sur tout type de substrat qui peut atteindre localement 60 à 
80 cm d'épaisseur. Il en résulte une importante production de sable 
et un changement radical de type d'habitat (Yokes & Meriç, 2004 ; 
Yokes et al., 2007). A l'instar des autres espèces lessepsiennes,  
A. lobifera est en expansion vers l'Ouest. Actuellement, présente 
en Tunisie et à Malte, l'espèce semble capable de coloniser le bas-
sin occidental (Yokes et al., 2007). Face à une telle modification du 
substrat, les magnoliophytes à croissante rapide (Cymodocea no-
dosa, Halophila stipulacea, Zostera noltii) devraient bien s'adapter, 
voire même être favorisées, contrairement à Posidonia oceanica 
qui est incapable de supporter un trop fort taux de sédimentation 
(Boudouresque & Jeudy de Grissac, 1983).

L'acidification globale des océans peut également avoir des 
répercussions sur les « invertébrés » comme l'a démontré, en 
Méditerranée, l'étude des fonds marins exposés à des émissions 
de CO

2 d'origine volcanique (Hall-Spencer & Rodolfo-Metalpa, 
2008). Dans ces zones où le pH moyen peut descendre à 6,57, le 
peuplement est profondément modifié. La sensibilité des espèces 
calcifiées varie en fonction de la structure de leur carbonate de 
calcium, les espèces produisant de la calcite (exemples : foramini-
fères, haptobiontes Prymnesiophyceae) résistant mieux que celles 
produisant de l'aragonite (exemples : scléractiniaires, ptéropodes) 
ou de la calcite magnésique (ex. : Rhodobiontes Corallinales, cer-
tains échinodermes). Les herbiers à Posidonia oceanica soumis 
à un pH inférieur à 7,8 sont dépourvus de Corallinales épiphytes, 
d'oursins et de madréporaires, ce qui correspond à une réduc-
tion importante de la biodiversité et à une altération des réseaux 
trophiques. Le même type de modifications peut être attendu si 
l'accroissement du CO

2 atmosphérique entraîne une acidification 
globale des océans. Cependant, les organismes calcifiés vivant 
dans les herbiers méditerrannéens sont adaptés à supporter de 
fortes variations nycthémérales de pH. De récentes expériences 
sur des foraminifères vivant dans les herbiers à Posidonia ocea-
nica ne montrent pas de modification de la calcification de ces 
organismes en fonction du pH. Il est probable que les organis-
mes calcifiant associés aux herbiers de magnoliophytes marines, 
adaptés à vivre dans un environnement où le pH est très fluctuant, 
seront moins affectés par une acidification globale des océans que 
des organismes planctoniques 

Les producteurs primaires à affinités thermophiles, en particulier 
les espèces introduites en provenance de mer Rouge (espèces 
lessepsiennes) ou d’autres mers chaudes, ne semblent pas, pour 
le moment avoir beaucoup modifié la diversité spécifique des her-
biers de magnoliophytes de Méditerranée, contrairement donc à 
ce qui s’observe pour les métazoaires. La raison en est que ces 
espèces épibiontes se développent sur un substrat très particu-
lier (les feuilles ou les rhizomes), et que les contraintes, liées au 
substrat, sont plus sélectives que celles liées à la température. 
Il en résulte une composition spécifique relativement homogène 
entre les différents secteurs de Méditerranée, sans relation bien 
claire avec le gradient thermique (Jacquemart & Demoulin, 2008). 
Des espèces introduites sont certes présentes, souvent en abon-
dance, dans les herbiers, mais il ne s’agit généralement pas d’es-
pèces lessepsiennes ; elles peuvent même provenir de mers tem-
pérées, alors même qu’elles sont perçues comme « tropicales » 
par le grand public (Boudouresque & Verlaque, 2010). C’est le cas 
par exemple des Chlorobiontes Caulerpa taxifolia et C. cylindra-
cea, originaires d’une région tempérée du Sud-Ouest de l’Australie 
(Jousson et al., 2000  ; Verlaque et al., 2003  ; Boudouresque & 
Verlaque, 2010). Quoi qu’il en soit, trois espèces introduites de 
Rhodobiontes d’affinités chaudes sont présentes et souvent très 
abondantes, en sous-strate des herbiers à Posidonia oceanica  : 
Acrothamnion preissii, Lophocladia lallemandii et Womersleyella 
setacea (Deudero et al., 2010 ; Nikolic et al., 2010). 

Modifications du fonctionnement 

La modification d’abondance relative d’espèces proches, liée à 
l’augmentation de la température des eaux, ne devrait pas générer 
de grands changements dans le fonctionnement des herbiers, si 
elles appartiennent à la même guilde. Par contre, la modification 
de la composition spécifique liée à l’introduction d’espèces, en 
particulier des espèces lessepsiennes, peut modifier de façon si-
gnificative le fonctionnement de ces écosystèmes (Boudouresque 
et al., 2005a). Les deux Siganidae herbivores peuvent entrer en 
compétition trophique avec les espèces herbivores natives (Sarpa 
salpa et Sparisoma cretense) (Azzuro et al., 2007) et augmenter 
la consommation des magnoliophytes et de leurs épiphytes. Ces 
Siganidae, qui apparaissent très voraces et très compétitifs par 
rapport aux herbivores natifs (Sala et al., 2011), tendent en effet 
à remplacer Sarpa salpa sur les côtes du Liban (Harmelin-Vivien 
et al., 2005). Par ailleurs, l’abondance et la rapidité de dissémi-
nation de prédateurs lessepsiens comme Fistularia commersonii, 
grand consommateur de crustacés, de céphalopodes et de petits 
téléostéens (notamment Boops boops, Mullus barbatus, Spicara 
smaris et juvéniles d’autres espèces) en Méditerranée (Bariche et 
al., 2009), peut augmenter la pression de prédation sur les plus 
hauts niveaux trophiques des herbiers. 

Il est très difficile, voire impossible de prévoir exactement les consé-
quences de ces modifications et leurs « effets cascades » sur le 
fonctionnement des herbiers de magnoliophytes. Toutefois, deux 
tendances opposées pourraient se dessiner, éventuellement dans 
des secteurs différents (Boudouresque et al., 2005b). D’une part, 
l’accroissement de la pression de broutage due aux Siganus spp. 
et à l’expansion de l’aire de Sparisoma cretense pourrait accentuer 
la « voie des herbivores », aux dépens de la « voie des détriti-
vores », dans le modèle de fonctionnement des herbiers. D’autre 
part, l’accroissement de l’abondance de producteurs primaires à 
fortes défenses chimiques anti-herbivores, tels que Caulerpa taxi-
folia (Chlorobionte), Acrothamnion preissii, Lophocladia lallemandii 
et Womersleyella setacea (Rhodobiontes), défenses plus fortes 
que celles des magnoliophytes, pourrait accentuer encore l’impor-
tance de la voie des détritivores (Boudouresque et al., 2005b).
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C1. Atténuation des évènements extrêmes 

Coordination : P. Clabaut

Les évènements extrêmes 

En Méditerranée, les évènements extrêmes ont une origine soit 
climatique (tempêtes et cyclones), soit géologique (tsunamis, 
provoqués par des séismes sous-marins, des glissements de 
terrain de grande ampleur ou l’activité volcanique). Même si ces 
phénomènes sont plus rares que dans d’autres régions de la 
biosphère, l’histoire récente du bassin confirme qu’il ne faut pas du 
tout les exclure (Pareschi et al., 2006) d’autant plus que certains 
phénomènes climatiques extrêmes semblent de plus en plus 
fréquents (Cerrano et al., 2000 ; Linares et al., 2005 ; Romero et 
al., 2007).

Les tempêtes1 présentent en Méditerranée une forte variabilité de 
fréquence et de direction. En Méditerranée occidentale, Tabeaud 
(1995) indique une fréquence très variable selon les sites, pouvant 
atteindre 2 ‰, soit 17,5 heures par an, au cap Pertusato en Corse 
(période de référence 1951 – 1980), soit autant qu’au cap de La 
Hague, en Manche. Plusieurs périodes de fréquence anormale 
de tempêtes ont été identifiées au cours du dernier millénaire 
en Méditerranée mais aucune augmentation récente n’a pu 
être décelée (Camuffo et al., 2000). Une formation de cyclones 
très localisée et des corridors de circulation ont également été 
identifiés en Méditerranée (Trigo et al., 1999), notamment dans le 
golfe de Gênes, où 30 événements ont été recensés entre 1987 et 
1996, au Nord-Est de l’Afrique, ainsi qu’aux abords de la péninsule 
ibérique et de Chypre. 

En raison de la collision des plaques africaine et eurasiatique, la 
Méditerranée est également particulièrement concernée par les 
risques de séismes et de tsunamis (Courteau, 2007). Au cours 
du XXe  siècle, 9  % des tsunamis recensés dans le monde ont 

1 Au strict sens météorologique du terme, en mer, on appelle tempête une 
dépression atmosphérique qui génère un vent moyen supérieur à 90 km/h 
(vent de force 10 ou supérieure sur l'échelle de Beaufort).

C. �Contribution à l’atténuation  
des changements climatiques

concerné la Méditerranée, contre 77 % le Pacifique. Le plus 
important eut lieu à Messine en 1908 et coûta la vie à 10  000 
personnes (PNUE-PAM-Plan Bleu, 2009). 

L’influence de la végétation littorale 

A la suite d’une série de catastrophes naturelles récentes, incluant 
le tsunami de l’océan Indien de 2004, les cyclones Katrina et 
Nargis, le rôle de la végétation sur la réduction de l’impact des 
vagues associées a été largement souligné (Feagin et al., 2010).

Les mangroves, les marais maritimes, les dunes littorales, et 
les récifs coralliens sont les plus connus pour leur rôle dans la 
réduction des vagues et des vitesses de courant (Feagin, 2008). 
Les mécanismes sont bien identifiés pour les mangroves  : 
atténuation du vent par la canopée et des vagues par les racines 
et les troncs, fixation du sédiment par les racines et réduction du 
niveau atteint par la mer (Lacambra et al., 2007). L’atténuation des 
vagues dépendrait de la structure de la mangrove (Mazda et al., 
1997), ainsi une largeur de mangrove de 100 m serait suffisante 
pour réduire leur énergie de 90% (Alongi, 2008).

Plusieurs espèces de magnoliophytes marines sont également à 
même d’atténuer l’énergie des vagues et des courants (Koch et al., 
2009). Ainsi, les travaux de Fonseca & Cahalan (1992) montrent 
que différents herbiers peu profonds (Zostera marina, Halodule 
wrightii, Syringodium filiforme, Thalassia testudinum), peuvent 
réduire, de manière parfois significative, l’énergie des vagues. 
L’amortissement de la houle est d’autant plus efficace que la 
hauteur de l’herbier est importante par rapport à la hauteur de la 
tranche d’eau (Fonseca & Cahalan, 1992, Barbier et al., 2008)  ; 
elle peut donc varier selon les saisons (Coops et al., 1996 ; Koch 
et al., 2009).
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Les tsunamis en Méditerranée

 

En un point donné, le temps de retour moyen de tsunamis 
avec des vagues de 10 m est de 1 000 ans dans l’Atlan-
tique Nord, le Sud du Japon et les Caraïbes, 500 ans aux 
Philippines et en Méditerranée, 250 ans en Alaska, 200 ans à 
Hawaii et au Sud-Ouest du Pacifique (Marris, 2005). 

Les tsunamis les plus violents, en Méditerranée, ont été ceux 
provoqués par l’Etna (A), vers 6 000 BCE, qui a concerné l’en-
semble de la Méditerranée et celui de l’éruption du Santorin 
(B), vers 1 600 BCE, en Méditerranée orientale (Pareschi et al., 
2006 ; Pasotti, 2006). D’autres tsunamis importants se sont 
produits en 373 BCE (Helike, Grèce, C), 365 CE (Alexandrie, 
D), 1303 CE (Rhodes, E), 1365 CE (Alger, F), 1908 CE 
(Messine, G) et 1956 CE (Amorgos, mer Egée, H) (Bernard, 
2005 ; PNUE-PAM-Plan Bleu, 2009). Au total, Pasotti (2006) a 
recensé en Méditerranée 300 tsunamis au cours des derniers 
3 300 ans, dont environ 70 ont concerné l’Italie au cours des 
900 dernières années (PNUE-PAM-Plan Bleu, 2009).

D’après D. Giardini, M.-J. Jiménez et G. Grunthal (éds) 
European-Mediterranean Seismic Hazard Map, European 
Seismological Commission, UNESCO-IUGS International Geological 
Correlation Program Project no. 382 SESAME, modifié.

http://wija.ija.csic.es/gt/earthquakes/

BCE : Before the Common Era (Avant l’Ère Commune – AEC) cor-
respond à la nouvelle recommandation pour les dates ; elle remplace 
l’abréviation « av. J.-C. ».

CE : Common Era (Ère Commune – EC) remplace l’abréviation « ap. 
J.-C. ».

Les herbiers ne peuvent toutefois pas atténuer tous les types de 
vagues et protéger les littoraux dans toutes les conditions. Les 
processus naturels se caractérisent par des seuils et des limites 
(Koch et al., 2009). L’atténuation des vagues et la protection du 
littoral ne s’exercent que jusqu’à un certain seuil, une certaine 
limite, au-delà de laquelle l’herbier lui-même est endommagé voire 
détruit. 

Les herbiers de Méditerranée

Parmi ses nombreuses fonctions, l’herbier à Posidonia oceanica 
joue un rôle dans la stabilisation des fonds marins, l’amortissement 
de la houle et des vagues, et favorise le dépôt des particules 
sédimentaires (Boudouresque et al., 2006a).

La houle qui arrive du large, affecte d’abord le sédiment du fond, 
comme en témoignent les figures sédimentaires (mégarides de 
houle) observées jusqu’à des profondeurs de 50 à 60 m (Clabaut 
et al., 2010). Au niveau de l’herbier (généralement entre 5 et 
35 m de profondeur), leur propagation est freinée (réduction de 
l’énergie ; Gambi et al., 1989 ; Chen et al., 2007), ce qui contribue 
à la protection du littoral. 

Une caractéristique commune aux côtes sableuses de Médi
terranée est l'accumulation de débris de Posidonia oceanica 
(banquettes). Ces banquettes, dont 95 % sont constitués par les 
feuilles mortes, peuvent atteindre plus de 2 m de hauteur et jusqu'à 
20 m de largeur (Mateo et al., 2002 ; Boudouresque et al., 2006a). 
Lorsque les conditions le permettent, le matériel accumulé peut se 
consolider et donner naissance à une structure très compacte et 
résistante qui peut rester en place pendant plusieurs années offrant 
une protection très efficace contre l'érosion du littoral (Figure 39). 
En outre, les feuilles mortes de Posidonia oceanica contribuent à 
la formation des dunes d’arrière-plage, directement, en stabilisant 
le sédiment et en permettant l’installation de magnoliophytes 
halophiles et psammophiles (Bovina, 2009), et indirectement en 
constituant une source d’azote significative pour ces dernières 
(Cardona & García, 2008) ; or, ces dunes jouent un rôle essentiel 
dans la résistance des plages aux tempêtes (Paskoff, 1993  ; 
RAMOGE, 2002 ; Serra-Raventós, 2003).

Si la dégradation des herbiers, lors des évènements extrêmes, est 
peu documentée en Méditerranée, Preen et al. (1995) décrivent 
de vastes étendues d’herbiers à Halodule uninervis, Halophila 
spp., et Zostera capricorni détruites par un cyclone en Australie. 
Cette destruction a été attribuée à la remise en suspension 
des sédiments et à une turbidité persistante (jusqu’à 10 m de 
profondeur) due aux inondations, et ne serait donc pas d’origine 
strictement mécanique. Par contre, le passage du cyclone Andrew 
a causé peu de dégâts (Tilmant et al., 1994), en liaison avec la 
faible durée de la période turbide.

Toutefois, comme pour les mangroves ou les marais maritimes 
(Gedan, 2011), si les herbiers sont à même de jouer un rôle 
« d’amortisseur » dans des conditions normales, en revanche lors 
d’évènements plus intenses (vagues de tsunamis ou de tempêtes 
extrêmes) leur action risque d’être plus limitée. Par contre, après 
le passage de ces évènements, les herbiers pourront réduire le 
potentiel de remise en suspension du sédiment, augmenter la 
vitesse de sédimentation et, par là même, réduire plus rapidement 
la turbidité (Madsen et al., 2001). Par exemple, dans deux des six 
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stations étudiées dans la mer des Andamans (Thaïlande) après le 
tsunami de décembre 2004, la biomasse et le recouvrement des 
magnoliophytes marines (Thalassia, Enhalus, Cymodocea, etc.) 
n’ont pas été affectés (Nakaoka et al., 2007) ; il en résulte que, même 
s’ils n’ont pas atténué la vague, ils ont contribué à la redéposition 
des sédiments mis en suspension. Inversement, dans l’étang de 
Berre (France), où les herbiers à Zostera marina et Zostera noltii ont 
disparu, l’une des raisons invoquées pour expliquer leur incapacité 
à recoloniser les fonds est la turbidité persistante générée par la 
resuspension des sédiments qui ne sont plus maintenus par les 
herbiers (Bernard et al., 2007). La capacité d’atténuation dépendra 
également de sa résistance (différente d’une espèce à l’autre), et 
fonction de ses caractéristiques (longueur des feuilles, densité), 
des caractéristiques de l’aléa (intensité, orientation, durée), de 
la bathymétrie, des volumes sédimentaires présents et de leur 
mobilité, d’où une grande variabilité locale de réponses. 

Fig. 39 :

Dynamique de formation-destruction de la banquette de Posidonia oceanica. 

(A) stade Initial, (B) augmentation de taille, (C) hauteur maximale atteinte,  
(D) écroulements de banquette dus à l’érosion de sa base par l’action des vagues  

(Mateo et al., 2002).
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La synergie entre les évènements extrêmes et les conséquences 
à long terme de l’évolution climatique ne doit pas non plus être 
écartée. En effet, l’élévation du niveau de la mer, l’augmentation 
des températures et des précipitations pourraient constituer 
autant de facteurs aggravants. Ainsi le remplacement d’espèces 
à forte biomasse (Zostera marina et Posidonia oceanica), à affinité 
froide ou tempérée, par des espèces de plus petite taille, à 
affinité plus chaude (Cymodocea nodosa et Halophila stipulacea) 
pourrait réduire la capacité de protection du littoral. D’autre part, 
si la résilience de la mangrove réside dans sa résistance aux 
évènements extrêmes et dans sa capacité à provoquer une 
élévation du sol compensant celle du niveau marin (Alongi, 2008), 
il n’est pas sûr que les herbiers de magnoliophytes marines de 
Méditerranée soient capables de jouer un rôle similaire.
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Malgré cela, même dans le scénario le plus optimiste, les combus-
tibles fossiles vont continuer à être utilisés dans les années à venir, 
les mesures d'atténuation les plus réalistes pourraient consister à 
se débarrasser du carbone (tout en continuant à brûler des com-
bustibles fossiles). L'adoption du Protocole de Kyoto, en 1998, a 
contribué à sensibiliser le public à l'importance des puits de CO

2 
en promouvant leur utilisation en tant que compensation carbone : 
« Protection et renforcement des puits et des réservoirs des gaz 
à effet de serre non réglementés par le Protocole de Montréal, 
compte tenu de ses engagements au titre des accords internatio-
naux pertinents relatifs à l'environnement ; promotion de méthodes 
durables de gestion forestière, de boisement et de reboisement » 
(Protocole de Kyoto, article II, 1998).

Le carbone stocké par la végétation côtière (« carbone bleu ») n’a 
pas été pris en compte par le Protocole de Kyoto et, 14 ans après, 
n’est toujours pas pris en considération. Heureusement, le travail 
mené par la communauté scientifique pendant la dernière décen-
nie a permis de prendre conscience et de démontrer le rôle si-
gnificatif que pouvaient potentiellement jouer les puits de carbone 
côtiers dans la séquestration mondiale du carbone (Duarte et al., 
2005 ; Mateo et al., 2006 ; Laffoley & Grimsditch, 2009 ; Nelleman 
et al., 2009 ; Fourqurean et al., 2012). L’objectif est de préparer et 
d’adopter, dans les prochains sommets sur le climat, des direc-
tives semblables à celles appliquées au «  carbone vert  » par le 
programme REDD (réduction des émissions résultant du déboise-
ment et de la dégradation des forêts, Accord de Copenhague du 
18 décembre 2009, CCNUCC, 2009). Avec des programmes de 
protection et de restauration adaptés, la végétation des zones cô-
tières permettrait d’éviter une perte équivalente à 10 % des reduc-
tions nécessaires (ca. 450 TgC a-1). Les magnoliophytes marines 
jouent un rôle significatif pour atteindre cet objectif. Leur taux d’ac-
cumulation à long terme du carbone dans le sédiment est estimé 
à 83 gC m-2 a-1, soit un total d’environ 50 TgC a-1 toutes espèces 
confondues, c’est-à-dire environ 40% du carbone enfoui chaque 
année par la végétation côtière (Nelleman et al., 2009). 

Correspondence entre unités
1kgC 103 gC
1tC 106 gC
1ktC 109 gC
1TgC 1012 gC
1PgC 1015 gC

C2. �Les puits de carbone associés  
à Posidonia oceanica

Coordination : M.A. Mateo, O. Serrano.

Qu’est-ce qu’un puits de carbone ?

Un puits de carbone est simplement un réservoir naturel ou artifi-
ciel dans lequel le carbone, quelque soit sa forme chimique, peut 
s’accumuler pendant un certain temps. De manière évidente, tant 
que ce réservoir est alimenté, et plus cette période (que l’on ap-
pelle temps de résidence) est longue, plus la taille du réservoir 
augmente. Le temps de résidence ou, inversement, le renouvel-
lement, est le résultat du bilan des entrées (C

i, «  inputs ») et des 
sorties (C

o, « outputs ») du réservoir. Quand Ci > Co, le carbone 
s’accumule et le stock augmente. Plus le déséquilibre entrées/
sorties est grand, plus le stock est important. Si C

i = Co (ce que 
l’on appelle l’état d’équilibre) ou si C

i = Co = 0 (situation extrê-
mement rare dans les réservoirs naturels), le réservoir n’est plus  
un puits mais seulement une réserve de carbone. Enfin, quand  
C

i < Co, le réservoir devient une source de carbone. Dans un scé-
nario qui considère la réduction du CO

2 dans l’atmosphère comme 
une priorité (Kyoto Protocol, 1998 ; GIEC, 2007), les meilleurs ré-
servoirs sont ceux dont le taux d’entrée est le plus important et le 
taux de sortie le plus faible possible.

En quoi les puits de carbone sont-ils importants ?

Depuis le commencement de la révolution industrielle (seconde 
moitié du XIXe), le développement humain a affecté le cycle global 
du carbone de la planète en émettant des milliards de tonnes de 
carbone dans l’atmosphère (les estimations les plus récentes sont 
de 9,1 PgC a-1, correspondant aux émissions d’énergies fossiles 
et au changements d’usage des terres ; voir Canadell et al., 2007, 
par exemple). Suspecté depuis 1896, par Svante Arrhenius, le ré-
chauffement de la planète est pour la première fois confirmé au 
cours des années 70 (0,13 °C par décennie entre 1930 et 2005, 
voir Maslin, 2004, par exemple). Depuis les années 90, il est de-
venu évident que le CO

2 atmosphérique d’origine anthropique dis-
sout dans les océans a provoqué la réduction du pH des eaux de 
superficielles de 0,1 unité (de 8,25 à 8,14 entre 1751 et 1994, The 
Royal Society 2005, avec ses références). 

Le réchauffement global et l’acidification des océans, dont les 
conséquences pour les populations humaines pourraient être mo-
dérément négatives à désastreuses, font l’objet d’un consensus 
scientifique. Les mécanismes fondamentaux de l’action de ces 
impacts sont la modification de la quantité et de la distribution du 
régime de l'énergie et des masses d'eau, ainsi que l'altération du 
fonctionnement des réseaux trophiques de l'océan (GIEC, 2007).

Ces conséquences sont en fait simplement le résultat de l'ac-
célération provoquée par l'Homme des flux de sortie des grands 
réservoirs naturels (ou puits) de carbone de la planète (pétrole, 
gaz, charbon et matière organique), les transformant en source 
de carbone pour l'atmosphère au moyen d'un processus de mi-
néralisation extrêmement efficace : la combustion. Les stocks de 
carbone lentement constitués au cours de millions, ou de cen-
taines de millions d’années, ont été renvoyés dans l’atmosphère 
ainsi que dans les océans, en moins de deux siècles. Pourtant, 
l'atmosphère et les océans ne semblent pas être les puits de CO

2 
les plus conformes aux intérêts humains.
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L’écosystème formé par Posidonia oceanica est fortement autotro-
phe tout au long de l’année, avec un rapport annuel Production/
Respiration (P/R) variant de 1,5 en profondeur à 3,6 dans les her-
biers superficiels, avec une moyenne d’environ 3 pour le compar-
timent foliaire (Mateo et al., 2006). Cette espèce est aussi une  
magnoliophyte marine très productive, avec une production nette 
des feuilles comprise entre 45 et 542 gC m-2 a-1 (en combinant 
les données de Pergent-Martini et al., 1994, Barrón et al., 2006, 
Gobert et al., 2006, et de Mateo et al., 2006, 2010). Les esti-
mations de la production endogée (pétioles, rhizomes et racines) 
sont très rares, mais cette production pourrait représenter envi-
ron 30% de la production épigée (Pergent et al., 1994, Mateo & 
Romero, 1997). Ceci permet d’estimer la production totale de la 
plante à une valeur comprise entre 60 et 705 gC m-2 a-1. Entre 24 
et 44 % de cette production est reminéralisée, 6 à 50 % exportée 
et 6 à 20 % broutée ; le reste, soit de 11 à 47 % de la production, 
devrait correspondre à l’estimation indirecte du flux potentiel al-
lant vers le puits de carbone à court ou long terme de Posidonia 
oceanica (en combinant les données de Bay, 1984 ; Frankignoulle 
& Bouquegneau, 1987 ; Pergent et al., 1994 ; Mateo & Romero, 
1997 ; Cebrian, 1999 et Mateo et al., 2006), ce qui représente une 
valeur pouvant varier de 7 à 331 gC m-2 a-1. 

Ce large spectre d’estimations pour les puits de carbone asso-
cié à Posidonia oceanica prend en compte des chiffres globaux, 
obtenus également de manière indirecte pour les magnoliophy-
tes marines, comme des valeurs proches de 20 à 22 % d’après 
une compilation présentée par Mateo et al., (2006), ou celles is-
sue des travaux de Kennedy & Björk (2009) et de Nelleman et 
al. (2009). L’ensemble de ces données permet de proposer une 
valeur globale du flux à long terme, pour les puits de carbone as-
sociés aux herbiers de magnoliophytes marines (une évaluation 
également indirecte), d’environ 83 gC m-2 a-1 (56-182 gC m-2 a-1), 
représentant 10 à 20 % de la production moyenne des herbiers 
(400-817 gC m-2 a-1).

La séquestration du carbone par Posidonia oceanica

En raison de la prédominance de sa distribution en Méditerranée, 
et parce qu'elle est la seule espèce dont les puits font l'objet d'es-
timations claires et détaillées, seuls les puits de carbone associés 
à Posidonia oceanica seront pris en compte ici.

Production de Posidonia oceanica,  
autotrophie, et puits potentiel

Un puits implique une source dont les émissions sont inférieures 
aux entrées. Le carbone organique enfoui dans les sédiments est 
le principal puits pour Posidonia oceanica. La source est l’excé-
dent de production de carbone organique produit par cet écosys-
tème et qui, en fin de compte, provient de l’atmosphère. Une partie 
de l’excédent de la production de la colonne d’eau, des micro- ou 
macro-algues benthiques, et de l’herbier lui-même, finit enfouie 
dans les sédiments (voir, par exemple, Molinier & Picard, 1952 ; 
Mateo et al., 2006). La canopée luxuriante de l'herbier réduit la 
circulation de l'eau, favorise la sédimentation du seston, réduit la 
remise en suspension de toute la matière organique particulaire 
(particulate organic mater, POM) et l’aération des sédiments. En 
conséquence, les taux d'enfouissement augmentent et l'anaéro-
biose apparaît dès les premiers centimètres sous la surface du 
sédiment, ralentissant le processus de re-minéralisation. Ajouté à 
cela le caractère réfractaire des tissus de Posidonia oceanica, et 
notamment des parties enterrées (lignine et composés phénoli-
ques, Piovetti et al., 1984 ; Klap et al., 2000), les conditions d'un 
réservoir avec un taux d'entrée significatif et des « pertes » bien 
moindres sont réunies : c'est, en d'autres termes, un puits de car-
bone à long terme exceptionnellement efficace (Figure 40).

Fig. 40 : 

Matte de Posidonia oceanica à Formentera (archipel des Baléares, Espagne) formant un dépôt sédimentaire semblable à de la tourbe. 
D’énormes stocks de matière organique sont accumulés pendant des millénaires dans les sédiments, sous les parties vivantes de la 
plante. Ils constituent probablement l’un des plus grands puits de carbone à long terme le long des côtes méditerranéennes.
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Les puits de carbone à court ou long termes

A ce point de la réflexion, il est nécessaire d’aborder certains 
concepts. Considérons le carbone qui reste sous forme organique 
après la première année (cycle de vie de la plante) de décompo-
sition et d’exposition à d’autres aléas et utilisations (Figure 41). Du 
point de vue du budget annuel de l’écosystème, ce carbone n’est 
pas déminéralisé et, de ce fait, représente une accumulation nette. 
Une partie de ce carbone, cependant, pourrait être susceptible 
d’être décomposé/consommé par la suite et sera complètement 
reminéralisé dans un délai de quelques années (entre 1 et 4-6 an-
nées selon les différentes parties de la plante). Ce carbone est dis-
ponible pour un piégeage à court terme (voir Mateo et al., 2006). 
Une seconde partie du carbone, disponible pour le long terme, 
est considérée comme étant dominée par des débris hautement 
réfractaires à la décomposition, constitués de parties de pétioles 
morts, des rhizomes ou des racines de la plante avec une nécro-
masse (matière organique morte) et un contenu en nutriment qui 
n’évolue plus après à peu près six années d’enfouissement. Cette 
partie du carbone peut, de manière théorique, rester sous cette 
forme organique pour plusieurs millénaires (jusqu’à 6 000 ans  ; 
Boudouresque et al, 1980 ; Mateo et al., 1997  ; Serrano 2011). 
Pour être efficace dans l’amélioration du changement climatique, 
le temps de résidence du carbone piégé devrait être d’au moins un 
siècle (voir ente autres, Houghton, 2007).

Comme tous les sols, ceux formés par Posidonia oceanica 
(Serrano et al., 2012), généralement désignés sous le nom de 
matte (quelque chose constitué de filaments de matière organique 
entremêlés, agrégés ou imbriqués, comme défini par l'Encyclopae-
dia Britannica ; Figure 40), peuvent présenter différentes dynami-
ques (Boudouresque et al., 2009 ; Boudouresque et al., 1980, 
1985, 2006a) et processus d'érosion (Molinier & Picard, 1952 ; 
Boudouresque et al., 2006a). Ces processus peuvent être à la fois 
d’origine naturelle ou anthropique et modifier la chronologie atten-
due des dépôts en entrainant la libération d'une partie du carbone 
accumulé à long terme dans la colonne d'eau et, éventuellement 
dans l'atmosphère. Ce phénomène se retrouve dans la forte varia-
bilité enregistrée dans l’accrétion de la matte (de 0,6 à 10 mm an-1, 
voir la synthèse de Serrano et al., 2012, avec ses références).

La plupart des données issues des publications visant à fournir des 
valeurs globales des puits de carbones associé aux herbiers de 
magniolophytes marines devraient se référer aux puits de carbone 

Les émissions de CO2  
compenséES par Posidonia oceanica  
dans les Îles Baléares 

Comme les forêts terrestres, les herbiers à Posidonia ocea-
nica peuvent fixer et enfouir une part significative du CO

2 
atmosphérique, permettant de réduire les gaz à effet de serre 
et contribuer à la régulation du climat de la planète. Les îles 
Baléares, en mer Méditerranée, sont entourées par des her-
biers à Posidonia oceanica très étendus et présentant une 
forte vitalité. Bien qu’il y ait beaucoup de secteurs autour des 
îles où les herbiers n’ont pas été cartographiés et où les infor-
mations disponibles sont réduites, la surface totale couverte 
par Posidonia oceanica est estimée à environ 67 000 ha. En 
associant ces surfaces et le taux de fixation exceptionnelle-
ment important du carbone à long terme, la fixation globale 
est estimé à 0,23 106 tC a-1, soit 0,84 106 tCO2 a

-1. Comparé 
aux émissions de CO

2 de ces îles, les herbiers à Posidonia 
oceanica entourant les îles Baléares compensent 8,7 % de 
ces émissions. La totalité du stock accumulé équivaut à 
105 ans d’émissions de CO

2 des îles. Le stock de carbone 
séquestré sous les herbiers (matte) est estimé à 420 103 gC 
m-2, ce qui correspond, pour chaque kilomètre de littoral à 
une accumulation cinq fois plus importante que la moyenne 
enregistrée pour la Méditerranée. Sur le marché global de 
carbone, ces stocks sont évalués à quatre milliards d’euros, 
soit environ 6 euros m-2. Ces évaluations confirment le rôle 
exceptionnel de Posidonia oceanica dans les îles Baléares 
comme puits de carbone et leur caractère unique dans le 
contexte méditerranéen. 

Adapté de MacCord & Mateo, 2010.

L’herbier à Posidonia oceanica forme une ceinture végétale 
verte et luxuriante autour des côtes des Baléares (Espagne), 
depuis la surface jusqu’à 40 m de profondeur.

Fig. 41 : 
Puits et sources de carbone dans les herbiers  
à Posidonia oceanica (d’après Pergent, inédit).
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1994 ; Mateo et al., 1997, 2010 ; Serrano, 2011 ; Serrano et al., 
2011 ; Serrano et al., 2012). A partir de ces études, le flux car-
bone organique total, piégé sur le long terme est évalué entre 6 et 
175 gC m-2 a-1 (Tableau I).

Tableau I : Estimation du potentiel moyen total, sur le court terme ou sur 
le long terme, des flux du puits de carbone des herbiers à Posidonia ocea-
nica et de la proportion qu’ils représentent par rapport à la production pri-
maire nette (NPP) de Posidonia oceanica (valeur supérieure et inférieure). 
Voir les détails dans le texte.

Puits de Carbone gC m-2 a-1 % NPP

Total1 14 – 662 22 – 94

Court terme2 8 – 487 13 – 70

Long terme3 6 – 175 10 – 25

 
1 Puits de carbone potentiel intégrant les valeurs à court et long termes. 

2 �Stock de carbone avec un temps de résidence entre 1 et 4-6 ans (cal-
culé sur la base de la différence entre le puits de carbone total et celui 
à long terme). 

3 �Carbone stocké entre la période 4-6 ans jusqu’au millénaire. Valeurs es-
timées sur la base des observations directes des carottes de sédiment 
de Posidonia oceanica (entre 1 et 6m de longueur) ou en utilisant des 
modèles d’accumulation du carbone. 

potentiels (à la fois à court et long terme). Ceci signifie que ces 
estimations ne présentent que la partie non connue du devenir de 
la plante, c'est-à-dire, la partie résiduelle du bilan après consom-
mation (re-minéralisation et broutage) et exportation. Il s’agit donc 
d’estimations indirectes permettant de définir des flux de carbone 
annuels, à la fois à court et long terme. L’extrapolation au niveau 
global est peu fiable et doit être présentée avec précaution. Les 
puits de carbone à long terme sont plus performants pour la com-
pensation des émissions de CO

2 dans l'atmosphère, aussi, il ap-
paraît important d'avoir une idée précise de la partie du carbone, 
issue des herbiers à Posidonia oceanica, qui reste piégée à long 
terme dans le sédiment. Ceci peut être réalisé par la quantification 
du carbone au sein de grandes épaisseurs de sédiments ou en 
appliquant des modèles d'accumulation du carbone sur la base 
d’études de dépôts sédimentaires couvrant de longue périodes de 
temps (Mateo et al., 1997).

Flux et stocks associés aux puits de carbone  
de Posidonia oceanica

Plusieurs tombants d’érosion naturels de Posidonia oceanica et 
des carottes de forage (allant de 1 à 6 m de profondeur), prove-
nant de plusieurs secteurs de Méditerranée occidentale, ont déjà 
été étudiés et la teneur en carbone analysée, notamment le long 
des côtes orientale d’Espagne, en Italie et à Malte (Romero et al., 

Outre leur rôle dans la séquestration à long terme du carbone, les 
sédiments de Posidonia oceanica constituent une archive d’infor-
mation écologique unique concernant un écosystème que nous 
avons à peine commencé à explorer. Le réseau dense et intriqué 
des racines et des rhizomes maintient le sédiment en place en 
minimisant la re-suspension et forme des séquences chronolo-
giques très cohérentes. Cela ouvre des possibilités sans précé-
dent pour la paléoécologie des rivages méditerranéens exposés 
(Mateo et al., 2002). 

Le premier pas dans ce champ fut une paléo-reconstruction 
des changements à longs termes dans la production nette des 
feuilles de Posidonia oceanica et de l’éclairement de la canopée 
de l’herbier (Mateo et al., 2010). Ces deux variables écologiques 
clés ont été reconstituées grâce à des expériences d’ombrage 
in situ destinées à établir de quelle manière elles étaient liées au 
ratio de l’isotope stable du carbone (δ13C) dans les tissus de 
plantes exposés à différents niveaux de rayonnements lumineux. 
Particulièrement significatives, ces relations ont permis d’utiliser 
le δ13C des détritus de Posidonia oceanica comme indicateur 
paléoécologique à l’intérieur d’un échantillon de 150 cm (1 200 
ans) de sédiment ancien. Les valeurs de δ13C ont montré une 
baisse faible mais significative vers le temps présent (R = 0,308 ;  
P = 0,02), résultant probablement (1) d’une augmentation du 
carbone inorganique dissout (DIC, dissolved inorganic carbon) 
disponible, et/ou (2), d’un changement progressif de la signa-
ture isotopique du DIC  ; les deux étant conformes à une aug-
mentation des émissions anthropiques de CO

2 atmosphérique. 
L’éclairement de la canopée, reconstitué pour les derniers 1 200 
ans, a une valeur moyenne de 128 μEm−2 s−1 à l’intérieur d’un 
spectre de 12,5–280 μEm−2 s−1. La reconstruction de la produc-
tion nette des feuilles pour la même période aboutit à une moyen-
ne de 2,5 mg PS jour −1  faisceau−1 pour des valeurs comprises 
entre 2,0–2,7  mg  PS jour −1  faisceau−1 (avec PS pour «  poids 
sec »). Ces deux intervalles s’inscrivent à l’intérieur des ensem-

bles de valeurs constatées pour le temps présent. L’absence 
de fluctuation significative ou de changement soudain à travers 
le temps suggèrent une remarquable stabilité de l’écosystème 
durant le dernier millénaire. 

Cette approche paléoécologique permet de comparer des 
variables environnementales et biologiques pour esquisser 
une connaissance des réponses apportées par les herbiers à 
Posidonia oceanica aux changements de l’environnement. 

Adapté de Mateo et al. (2010).

Les rhizomes et les racines de Posidonia oceanica s’entremê-
lent dans le sédiment de l’herbier en constituant une formation 
qu’on appelle «  matte  » et qui ressemble à de la tourbe. Elle 
s’élève du fond vers la surface à une vitesse d’environ 2 mm a-1. 
Les matériaux, constitués de débris organiques des plantes, de 
coquilles et de particules de seston, se déposent de manière 
chronologique et constituent un enregistrement paléoécologique 
riche et détaillé.

Les sédiments de Posidonia oceanica : témoignage de la résilience des écosystèmes
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Table III : Estimations de la valeur moyenne des stocks de carbone ac-
cumulés par les herbiers à Posidonia oceanica. Vivant au-dessus du sol 
se réfère aux feuilles, vivant au-dessous du sol se réfère aux pétioles, aux 
rhizomes et aux racines ; mort au-dessus du sol se réfère aux dépôts de 
feuilles mortes ; mort au-dessous du sol se réfère aux débris dérivés de la 
plante vivante et d’autres sources (voir le texte pour plus de détails). Ccarb 
se réfère au carbone dérivé du CaCO3. « Grossier » et « fin » se réfèrent 
respectivement aux débris organiques > 1mm et < 1mm, respectivement.

Compartiment spécifique Méditerranée1

    gC m-2 Pg C (109 tC)

Vivant Dessus 270 0,007 – 0,014

Dessous 970 0,024 – 0,048

Mort Dessus 25 0,0006 – 0,0013

Dessous 
grossier 4 – 16 x 104 1,0 – 8,0

Dessousfin 6 – 25 x 104 1,5 – 12,5

Dessoustotal 10 – 41 x 104 2,5 – 20,5

C
carb 4,7 – 55,2 x 104 1,2 – 27,6

Total   14,8 – 96,3 x 104 3,7 – 48,2

 
1 �Sur la base de la superficie estimée entre 25 000 et 50 000 km2 d’her-

biers à Posidonia oceanica en Méditerranée (Pasqualini et al., 1998).

Estimations prenant en compte des données de Duarte (1990), Romero et 
al., (1992), Pergent et al., (1994), Mateo et al., (1997, 2006, 2010), Mateo 
& Romero (1997), Duarte & Chiscano (1999), Lo Iacono et al., (2008), De 
Falco et al., (2008), Serrano (2011), et de Serrano et al., 2012. Le carbone 
mort sous la surface du sol se réfère au stock de carbone issu des her-
biers à Posidonia oceanica et d’autres sources. La valeur de ce stock est 
estimée en considérant une épaisseur de sédiment entre 1 et 4 m. 

Le stock de carbone de Posidonia oceanica en euros

La valeur de la tonne de dioxyde de carbone en Europe est estimée 
à environ 15 euros sur le marché du carbone (Sijm et al., 2005 ; 
Point Carbon, 2011). Ceci voudrait dire que le carbone organique 
retenu dans les sédiments de Posidonia oceanica en Méditerranée 
aurait une valeur comprise entre 138 et 1 128 milliards d’euros, 
soit entre 6 et 23 euros m-2. Ceci représente entre 9 et 35 fois 
plus qu’un mètre carré de forêt tropicale (0,66 euro m-2, Laffoley 
& Grimsditch, 2009), ou entre 5 et 17 fois si l’on considère à la 
fois les compartiments au-dessus et au-dessous du sol de la forêt 
tropicale. MacCord & Mateo (2010) ont calculé pour les herbiers 
à Posidonia oceanica des îles Baléares une valeur du carbone 
stocké 35 fois supérieure à celle de la forêt tropicale. Toutes ces 
valeurs pourraient être doublées lors de la prochaine décennie si 
les prédictions de croissance de la valeur de la tonne de dioxyde 
de carbone se réalisaient (Sijm et al., 2005 ; Point Carbon, 2011).

La source de carbone atmosphérique  
en relation avec les carbonates

Du fait de la haute productivité de l’écosystème à Posidonia ocea-
nica, augmentant significativement le pH de l’eau environnante, 
une importante communauté d’organismes fixateurs de calcaires 
s’y développe. On dispose de peu de données sur le dépôt de 
carbonate dans les herbiers à Posidonia oceanica, les estimations 
trouvées dans la littérature se situent entre 47 et 138 gC

carb m
-2 a-1, 

à partir desquelles un stock de 4,7 – 55,2 kgC
carb m

-2 peut être 
déduit (voir les données sur le dépôt des carbonates de De Falco 
et al., 2008, Serrano, 2011, et Serrano et al., 2011). Pour ramener 
ces valeurs à un contexte plus simple, le C

carb accumulé dans le  

Ces données montrent qu’un équivalent de 10 à 25 % du carbone 
net fixé par la plante entre dans le puits de carbone à long terme 
de Posidonia oceanica. Le terme « équivalent » est utilisé car tout 
le carbone mesuré dans les sédiments n’est pas nécessairement 
dérivé des magnoliophytes marines, en particulier dans les cou-
ches supérieures. Une synthèse récente (Kennedy et al., 2010) 
estime que la matière organique dérivée des magnoliophytes ma-
rines pourrait contribuer à hauteur de 51 % (33 à 62 %) du carbone 
total des sédiments des herbiers. En appliquant cette valeur à l’en-
semble de la Méditerranée, cela représenterait une séquestration 
du carbone à long terme entre 0,15 et 8,75 TgC a-1  ; Tableau II). 
La contribution des herbiers à Posidonia oceanica serait comprise 
entre 0,5 et 20 % du flux de carbone estimé pour tous les herbiers 
de magnoliophytes marines présents dans les océans du monde 
(27 – 44 TgC a-1 ; Nelleman et al., 2009). 

Tableau II : Estimations directes de la moyenne du flux de carbone net 
dans les puits de carbone à long terme des herbiers à Posidonia ocea-
nica.

Flux méditerraneén1

gC m-2 a-1 TgC a-1 

Puits de C organique2 6 à 175 0,15 à 8,75

Source inorganique3 28 à 83 0,7 à 4,2

Bilan -147 à +77 -8,1 à +4,1

 
1 �Sur la base de la superficie estimée entre 25 000 et 50 000 km2 d’her-

biers à Posidonia oceanica en Méditerranée (Pasqualini et al., 1998).

2 �Estimation du piégeage du carbone sur le long terme dans les sédi-
ments des herbiers à Posidonia oceanica sous forme de carbone or-
ganique dérivé des herbiers ou d’autres sources de matière organique 
(voir aussi Tableau I).

3 �Emissions nettes de carbone vers l’atmosphère, relatives à la précipi-
tation des carbonates (aussi bien chimique que due à l’activités des 
organismes fixateurs de carbone associés aux herbiers à Posidonia 
oceanica  ; en appliquant la règle de « 0,6 » pour le taux de carbone 
précipité inorganique par rapport au CO

2 émis tel que défini dans Smith 
& Gattuso, 2009 ; Ccarb data from De Falco et al., 2008 ; Lo Iacono et al., 
2008 ; Serrano, 2011 ; Serrano et al., 2011 ; Serrano et al., 2012). 

Si l’on considère que l’épaisseur de la couche de sédiment sous 
les herbiers à Posidonia oceanica varie entre 1 et 4 m, en ajou-
tant l’ensemble du carbone piégé, on arrive à une valeur du stock 
située entre 100 et 410 kgC m-2  (Romero et al., 1994 ; Mateo et 
al., 1997 ; Mateo et al., 2010 ; Serrano, 2011 ; Serrano et al., 2011 
; Serrano et al., 2012). En comparaison, le stock correspondant 
aux tourbières en milieu terrestre est d’environ 120 kgC m-2 (e.g., 
Warner et al., 1993). De même, si on applique cette valeur à l’en-
semble de la Méditerranée, on obtient un stock compris entre 2,5 
et 20,5 PgC  (en prenant seulement en compte le carbone organi-
que ; voir la synthèse des stocks dans le tableau III). Cette valeur 
représente entre 11 et 89 % des emissions de carbone relatives au 
fuel fossile émis par les pays méditerranéens depuis le début de la 
révolution industrielle (23 PgC entre 1802 et 2006 ; calculé à partir 
de banque de données de la CDIAC (Carbon Dioxide Information 
Analysis Center), 2010 selon Serrano, 2011). 
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Limites de l’analyse et incertitudes

La variabilité dans les valeurs énoncées met en évidence les limi-
tes de la connaissance actuelle concernant les variables clefs qui 
nous permettraient de mieux estimer la potentialité des herbiers à 
Posidonia oceanica dans le piégeage du carbone. Les estimations 
présentées sont une approche relative à l’état de notre connais-
sance, mais elles peuvent permettre de tirer certaines conclusions 
pertinentes (voir plus loin). 

Un des points qui limite la précision est la haute variabilité naturelle 
des écosystèmes à base de magnoliophytes marines. Pour pren-
dre en compte cette variabilité, un grand nombre d’observations et 
de mesures sont nécessaires. S’il existe un manque de données 
sur la productivité et les stocks des tissus endogés, les mesures 
directes de carbone piégé à court ou long terme sont quant à elles 
presque totalement inexistantes. Les études sur la variabilité de la 
distribution spatiale des stocks de carbone et sur sa dynamique 
temporelle manquent complètement.

L’approche méthodologique utilisée est un autre obstacle majeur 
pour effectuer des estimations adéquates du puits de carbone 
que représentent les sédiments des herbiers à magnoliophytes 
marines vis à vis de l’atmosphère. La plupart des estimations indi-
rectes considèrent que toute la production qui n’est pas consom-
mée ou exportée entre dans les puits de carbone. Il est évident 
qu’un puits estimé de cette manière est sujet à toutes les erreurs 
et les limitations affectant l’estimation de chacun des autres de-
venirs possibles, comme la consommation par les herbivores, la 
décomposition ou l’exportation. Les approches méthodologiques 
pour tous ces devenirs possibles sont compliquées et sujettes à 
controverses (voir Mateo et al., 2006). L’idéal serait que les flux et 
la taille du puits de carbone soient évalués soit directement, soit 
par la modélisation d’une épaisseur importante de sédiment, c'est-
à-dire couvrant de large période d’accumulation. 

Le manque de concept unificateur et de définition des puits de 
carbone associés aux herbiers a pour résultat la prolifération de 
tableaux de compilation combinant des données qui ne sont pas 
obligatoirement comparables. De même, l’utilisation de valeurs 
provenant d’un seul échantillon ou d’une seule espèce pour pro-
poser une valeur régionale ou globale du piègeage du carbone, va 
produire des estimations dénuées de sens ou trompeuses pour 
la communauté scientifique ou les politiques. Par exemple, trois 
éléments dont l’ignorance serait critique sont, (1) le temps de rési-
dence du puits, (2) l’épaisseur de sédiment considérée (en relation 
avec la masse de carbone et son âge) et (3) la source du carbone 
qui alimente le puits considéré. 

Il est évident qu’en tentant de produire ces estimations globales ou 
régionales, la limitation principale est la difficulté intrinsèque pour 
évaluer la superficie réelle couverte par les herbiers de magno-
liophytes marines méditerranéens. Nous ignorons la couverture 
actuelle des herbiers à Posidonia oceanica en Méditerranée (bien 
qu’une valeur de 35 000 km2 soit acceptée par la plupart des 
spécialistes), mais aucune estimation des surfaces couvertes par 
Cymodocea nodosa ou Zostera noltii n’a été réalisée.

Deux autres incertitudes concernent : (1) l’évolution à moyen ou à 
long terme de la surface couverte par les herbiers de magnolio-
phytes en Méditerranée et (2) le comportement de l’écosystème 

sédiments de Posidonia oceanica est du même ordre que celui 
déposé dans les écosystèmes récifaux (environ 144 gC

carb m
-2 a-1 ; 

d’après Smith & Gattuso, 2009). Ces estimations mettent en évi-
dence que la production de carbonates dans les herbiers de 
Posidonia oceanica est bien supérieure à celle des autres her-
biers (2 – 60 gC

carb m
-2 a-1 ; Land, 1970 ; Walker & Woelkerling, 

1988 ; Gacia et al., 2003) ainsi que dans les autres écosystèmes 
benthiques côtiers de Méditerranée (comme les communautés 
algales ou les fonds de maërl ; 25 – 56 gC

carb m
-2 a-1 ; Canals & 

Ballesteros, 1997). Il est important de mentionner ici que le dépôt 
de carbonates dans les sédiments côtiers sans couverture vé-
gétale (0,065 gC

carb m
-2 a-1, Canals & Ballesteros, 1997) est très 

faible par rapport à celui des sédiments disposant d’une couver-
ture végétale (environ 0,05 à 0,1 %). 

Bien que ce C
carb représente un stock important de carbone, il 

a été montré que la calcification représente une source globale 
de CO

2 dans l’atmosphère. Smith & Gattuso (2009) fournissent 
une explication claire de ce processus géochimique, résumé dans 
l’équation suivante :

Ca2+ + 2HCO3
−  ↔  CaCO3 + CO2(aq) + H2O	 [Eq. 1]

Ces auteurs font remarquer que cette équation ne représente pas 
quantitativement la réalité mais la considère comme une approche 
didactique valide. En pratique, il a été démontré que pour un pCO

2 
d'environ 350 ppmv, le rapport molaire « CO

2 évasion / CaCO2 
précipitation » est d'environ 0,6 (ce que l'on connaît comme la « loi 
du 0,6 ») ; Ware et al., 1992). Comme la production et la respira-
tion sont approximativement équilibrées dans les récifs coralliens 
(c'est-à-dire qu'il n'y a pas de puits de carbone significatif), ils ont 
montré que l'écosystème corallien est en fait une source nette de 
CO

2 pour l'atmosphère. Ils sont arrivés à un enfouissement de car-
bone inorganique d'environ 80 TgC

carb a
-1 dans l'écosystème récifal. 

Appliquer la loi du 0,6 mène à reconnaître le récif corallien comme 
une source d'environ 50 TgC a-1. En appliquant cette loi aux taux 
d'accumulation de C

carb dans les sédiments de Posidonia ocea-
nica, on obtient un niveau de carbone libéré d'environ 28 – 83 gC 
m-2 a-1 (Table II). Une estimation globale pour toute la Méditerranée 
indique que la calcification dans les herbiers à Posidonia oceanica 
pourrait être responsable de l'émission de 0,7 à 4,2 TgC a-1 dans 
l'atmosphère.

Sources organique et inorganique confondue, on obtient un bilan 
net entre le puits de carbone organique et la source de carbone 
inorganique de l'herbier à Posidonia oceanica compris entre -8,1 
et +4,1 TgC a-1 (Table II). Bien que très préliminaires, les estimations 
présentées ici montrent que les herbiers à Posidonia oceanica 
pourraient constituer, dans certaines conditions, des écosystè-
mes sources de CO

2 pour l'atmosphère quand la production de 
carbonate est prise en compte.
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des herbiers à Posidonia oceanica en tant que puits de carbone 
dans un contexte de réchauffement global. La perte annuelle de 
superficie des herbiers à Posidonia oceanica en Méditerranée 
avait été estimée il y a un peu plus d’une décennie à 5 % a-1 par 
Marbà et al., (1996), et une estimation plus récente propose des 
valeurs inférieures avec un taux de réduction estimé à moins de 
10 % pour le siècle dernier (Boudouresque et al., 2009). Il est 
probable que ce taux va augmenter plutôt que décroître dans le 
futur (Waycott et al. 2009). Bien que certains auteurs suggèrent 
que l’origine de cette diminution sera dominée par des facteurs 
plutôt locaux que globaux (González-Correa et al., 2007), il n’est 
pas impossible qu’un effet global comme celui de l’augmentation 
de la température des eaux de surface en Méditerranée ait une 
influence importante sur les superficies d’herbiers. D’une part, ceci 
pourrait affecter la croissance de nouveaux faisceaux (diminuant 
de ce fait les entrées potentielles de carbone dans le puits ; Marbà 
& Duarte, 2010), et, d’autre part, augmenter les émissions de CO

2 
en raison d’un accroissement des taux de re-minéralisation de la 
matière organique des sédiments (augmentant de ce fait les pertes 
en carbone du puits). Des expériences réalisées en milieu controlé  
ont montré que les émissions de CO

2 issues du puits de carbone 
à long terme associé à Posidonia oceanica, augmentaient de 35 % 
pour chaque augmentation de la température de 1 oC (Pedersen 
et al., 2011).

 

Conclusions

Les éléments présentés dans ce chapitre permettent de penser 
que les herbiers à Posidonia oceanica pourraient fonctionner tant 
comme des sources que comme des puits globaux de carbo-
ne atmosphérique (c'est-à-dire, pas seulement un puits dans les 
conditions actuelles mais peut être une source dans les conditions 
futures). De ce fait, il est évident que l’intérêt majeur de l’écosystè-
me à Posidonia oceanica, dans le contexte du changement clima-
tique, réside plutôt dans l’important stock de carbone accumulé au 
cours des millénaires que dans les apports de carbone liés à sa 
croissance annuelle. En quelque sorte, à des échelles différentes 
de temps et de taille, la fixation de carbone dans les sédiments des 
herbiers à Posidonia oceanica pourrait être comparée à celle des 
réserves de pétrole : de larges réservoirs de carbone avec une fai-
ble capacité de capture et un niveau encore plus bas de remise en 
circulation. Il convient donc de porter tous nos efforts vers la pré-
servation de l’intégrité de ces réservoirs afin d’éviter que les stocks 
accumulés à ce jour soit remis en circulation dans l’atmosphère 
comme cela est le cas pour le pétrole fossile. Gérer les herbiers de 
magnoliophytes marines pour la résilience globale apparaît donc la 
recommandation la plus sensée (Björk et al., 2008).

La présente étude fournit une analyse préliminaire de ce qui est 
connu concernant la séquestration du carbone par les herbiers à 
Posidonia oceanica. Ces estimations peuvent être utiles comme 
point de départ, mais elles sont susceptibles de changer de ma-
nière importante au regard de nouvelles informations ou lorsque la 
nature des informations disponibles sera précisée.
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de la température des eaux de surface de la Méditerranée génère 
une modification des abondances relatives d’espèces voisines, au 
profit de celles ayant les affinités les plus méridionales, et favorise la  
naturalisation d’espèces exotiques, en particulier les espèces ori-
ginaires de mer Rouge. Cette accélération du processus de colo-
nisation de la Méditerranée par des espèces lessepsiennes, qui 
apparaît positivement corrélée avec le réchauffement de ses eaux, 
risque de modifier de façon significative le fonctionnement des her-
biers de magnoliophytes.

Parmi leurs nombreuses fonctions, les herbiers jouent un rôle dans 
l’amortissement de la houle et des vagues et la protection du lit-
toral contre l’érosion. Ainsi, l’accumulation de débris de Posidonia 
oceanica (banquettes) sur les plages offre une protection très 
efficace contre l’érosion du littoral. Le remplacement d’espèces à 
forte biomasse, à affinité froide ou tempérée, par des espèces de 
plus petite taille, à affinité plus chaude pourrait également réduire 
la capacité de protection du littoral. 

A l’instar des mangroves et des près salés, les magnoliophytes 
marines jouent un rôle majeur dans la fixation et la séquestration 
du carbone « bleu ». Chez Posidonia oceanica, la production pri-
maire est estimée entre 45 et 542 gC m-2 a-1. De plus, une part 
importante du carbone organique fixé (10 à 25 %) est enfouie dans 
le sédiment (matte) et constitue un puits de carbone à long terme 
(quelques décennies à quelques millénaires). Inversement, les 
mécanismes biologiques ou chimiques de calcification constituent 
une source significative (évaluée entre 28 et 83 gC m-2 a-1) de CO2 
dans l’atmosphère.

Même s’il faut encore rester prudent, au vu des valeurs disponi-
bles à ce jour, la prise en compte des puits de carbone organique 
(séquestration) et des sources de carbone inorganique (calcifica-
tion) semblent indiquer que l’herbier à Posidonia oceanica apparaît 
comme un puits majeur de CO

2. A l’échelle de la Méditerranée, la 
quantité moyenne de carbone fixée pourrait dépasser huit millions 
de tonnes par an.

Au delà de ces valeurs, il apparaît évident que l’intérêt essentiel 
des herbiers à Posidonia oceanica réside dans l’accumulation, 
sur de longues périodes de temps, de quantités considérables 
de carbone au sein de la matte. Les efforts devront donc porter 
prioritairement sur la conservation de ces réservoirs pour éviter 
une remise en circulation du carbone qu’ils contiennent.

Les herbiers de magnoliophytes marines de Méditerranée reflètent 
la diversité biogéographique et l’histoire de cette mer. Les pres-
sions multiples exercées aujourd’hui par l’Homme sont de nature à 
engendrer des bouleversements significatifs dans la répartition et 
la pérennité de ces peuplements. 

Parmi ces bouleversements, les changements climatiques pour-
raient conduire à un réchauffement général de la Méditerranée, 
avec une « méridionalisation  » voire une «  tropicalisation  » selon 
les secteurs, et à une augmentation de la fréquence des évène-
ments extrêmes. L’augmentation de la température moyenne des 
eaux et leur acidification (dissolution du CO

2) ne seraient pas sans 
conséquence pour les cinq espèces de magnoliophytes marines 
présentes ni pour les espèces qui leur sont associées.

Posidonia oceanica, qui constitue l’espèce la plus emblématique 
de la Méditerranée, présente une résilience assez importante vis-
à-vis de la température et les quelques régressions enregistrées 
semblent en relation avec des évènements extrêmes (anomalies 
thermiques) ou restreintes à des régions où les températures esti-
vales sont déjà très élevées. En revanche Zostera noltii et surtout 
Zostera marina semblent beaucoup plus sensibles à l’augmenta-
tion de la température des eaux, et pour cette dernière espèce 
plusieurs régressions ont déjà été rapportées depuis quelques 
décennies. Inversement, Cymodocea nodosa, espèce à affinité 
chaude, et Halophila stipulacea, espèce lessepsienne introduite 
en Méditerranée à la fin du XIXe siècle, semblent plutôt bénéficier 
du réchauffement de la Méditerranée.

Les caractéristiques écologiques des magnoliophytes marines 
présentes en Méditerranée leur permettent de couvrir un large 
spectre de conditions abiotiques et lorsque les conditions de milieu 
deviennent défavorables pour une espèce, elle peut être rempla-
cée par une autre. Toutefois, si ce remplacement peut avoir lieu 
avec des espèces « indigènes » il peut aussi favoriser des espèces 
« introduites », plus opportunistes, ou des espèces présentant des 
capacités structurantes plus faibles de nature à déterminer des 
changements profonds dans les communautés.

Ainsi, le remplacement d’herbiers d’espèces à complexité struc-
turale moyenne ou forte (Zostera marina et Posidonia oceanica) 
par des herbiers d’espèces à affinités chaudes mais à plus faible 
complexité structurale (Cymodocea nodosa et Halophila stipula-
cea) ne serait pas sans conséquence sur la diversité et le rôle des 
écosystèmes qui leur sont associés. D’autre part, l’augmentation 
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Les « végétaux » de la tradition linnéenne, réunis au sein d’un 
«  règne végétal », ne correspondent plus à un concept actuel. 
Tout d’abord, ils incluent des bactéries (e.g. les anciennes « algues 
bleues », ou cyanobactéries, et les planctomycètes) ; de plus, au 
sein des eucaryotes, ils sont dispersés entre 9 des 10 règnes  : 
les Archaeplastida, les Rhizaria, les Alvéolés, les Straménopiles, 
les Haptobiontes, les Cryptobiontes, les Discicristates, les 
Opisthochontes et les Amoebobiontes (Figure A ; Baldauf, 2008 ; 
Boudouresque, 2011).

Coordination : C.F. Boudouresque

Le monde vivant comporte trois domaines : les bactéries au sens 
moderne, les archées (anciennement inclues dans les bactéries, 
au sens ancien) et les eucaryotes (Fox et al., 1980 ; Ciccarelli et al., 
2006 ; Lecointre & Le Guyader, 2006). La position des virus, qu’un 
nombre croissant d’auteurs s’accorde à placer dans le monde 
vivant (Claverie et al., 2006) est plus complexe. 

F. Annexe

Fig. A :

L’arbre phylogénétique des eucaryotes. Chaque boîte correspond à un taxon de rang supérieur (règne). 

Au centre (point d’où partent 5 lignées évolutives majeures), se situe LECA (Last Eukayotic Common Ancestor), 
l’ancêtre commun de tous les eucaryotes, un organisme sans doute unicellulaire qui vivait il y a peut-être 2.6 Ga. 

D’après Baldauf (2008) et Boudouresque (2011b), mis à jour.
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Dans la littérature ancienne ou « conservatrice », les termes 
« végétal » ou « algue » désignent des concepts très variables. Selon 
le cas, il s’agit (i) d’organismes pluricellulaires photosynthétiques, 
(ii) ou d’organismes pluricellulaires photosynthétiques ou hétéro
trophes autres que les métazoaires, (iii) ou d’organismes eucaryotes 
unicellulaires photosynthétiques, (iv) ou d’organismes eucaryotes 
unicellulaires photosynthétiques, mixotrophes, parasites ou pré
dateurs, etc. En fonction du contexte, le lecteur doit deviner le sens 
que l’auteur a voulu donner à ces termes. L’abandon de termes 
obsolètes tels que « végétal », « algue », « champignon », etc. n’est 
pas simple car, n’ayant aucun sens, ou ayant des sens coutumiers 
«  à géométrie variable », il n’est pas possible de les remplacer 
automatiquement par un autre terme « plus moderne ». Il faut donc 
remettre à plat les données, reconstruire le contexte et trouver au 
cas par cas le terme actuel le plus adapté.

Il en va de même des « algues », des « champignons » et des 
«  protozoaires ». A part quelques caractères ancestraux aux 
eucaryotes, comme la structure 9+2 de l’appareil cinétique 
(Carvalho-Santos et al., 2011), il n’y a rien de commun entre ces 
taxons, qui appartiennent à des règnes qui ont sans doute divergé 
très tôt, il y a plus de 2 Ga. Ces différences colossales concernent 
bien sûr les gènes, mais aussi la cytologie, la biochimie, la biologie 
et la physiologie. Concernant la physiologie, les « végétaux  » 
réunissent par exemple des taxons photosynthétiques, mixotrophes 
et hétérotrophes obligatoires, ces derniers incluant de redoutables 
prédateurs (le Dinobionte Karlodinium par exemple). Inversement, 
au sein du règne des Straménopiles, il y a une très grand parenté 
génétique, cytologique et biochimique entre les Oobiontes (une 
partie de ce que la tradition nommait « champignons ») et les 
Phéophycées (algues brunes, Chromobiontes ; une partie de ce 
que la tradition nommait « algues »).

Fig. B : 

L’arbre phylogénétique des métazoaires. Le groupe externe (non représenté ici)  
est constitué par les choanoflagellés.  

Dans le cadre jaune : les « invertébrés », un ensemble paraphylétique. 

D’après Marlétaz & Le Parco (2010) et Lecointre & Le Guyader (2006),  
synthétisé et redessiné.
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Les « poissons » sont dans le même cas que les « invertébrés » : 
il s’agit d’un terme coutumier correspondant à un ensemble 
paraphylétique (Figure C). Si l’on utilise le terme « poissons », il 
faut accepter que l’Homme en fasse partie, ce qui après tout 
n’est pas choquant si c’est un océanographe plongeur ! Enfin, les 
« polychètes », au sein des annélides, constituent un ensemble 
paraphylétique ; dans le présent ouvrage, quand les auteurs dont 
les travaux ont été utilisés parlaient de « polychètes », nous avons 
simplement remplacé par annélides.

La réutilisation de certains termes anciens dans un sens nouveau, 
plus restrictif, complique les choses. Par exemple, les « bactéries », 
au sens ancien, incluaient ce que l’on appelle maintenant les 
archées, et correspondent donc aux procaryotes  ; les bactéries 
au sens moderne excluent les archées. Les « animaux » au 
sens ancien correspondaient au "règne animal" et incluaient les 
« protozoaires » ; les animaux au sens moderne désignent un taxon 
bien défini et monophylétique, les métazoaires. Enfin, les « plantes » 
au sens ancien désignaient le « règne végétal » ; les plantes (ou 
Plantae = Archaeplastidia), au sens moderne, désignent l’un des 
règnes d’eucaryotes (Figure A), qui inclut une partie seulement de 
ce que la tradition linnéenne nommait « règne végétal » ; pour ne 
rien simplifier, les plantes au sens moderne incluent sans doute les 
Centrohelida, un taxon qui faisait partie de l’ancien « règne animal » 
(Boudouresque, 2011).

Dans la littérature ancienne, le terme « règne animal » désignait 
l’ensemble constitué par les métazoaires et par les « protozoaire ». 
Ces derniers constituent un ensemble polyphylétique, dispersé 
entre les 10 règnes d’Eucaryotes, et ne sont donc plus considérés. 
En outre, une partie importante des « protozoaires  » était 
revendiquée à la fois par les botanistes (« règne végétal ») et par 
les zoologistes (« règne animal »), par exemple les Dinobiontes et 
les Euglénoïdes. Le terme animal, au sens moderne, constitue un 
synonyme de métazoaire, un taxon bien défini au sein du règne 
des Opisthochontes (Figure A).

Au sein des métazoaires (= animaux au sens moderne), les 
«  invertébrés » constituent un ensemble paraphylétique, com
prenant tous les embranchements, sauf un, les Craniates 
(principalement constitué par les vertébrés, dont font partie, 
en particulier, les mammifères et les « poissons ») (Figure B). Il 
y a beaucoup moins de parenté entre un Urochordé et un 
Crustacé (tous deux appartiennent à l’ensemble coutumier des 
« invertébrés  ») qu’entre un Urochordé et un Craniate. Du reste, 
Craniates, Céphalochordés et Urochordés sont réunis dans un 
vrai taxon (donc monophylétique), les Chordés (Lecointre & Le 
Guyader, 2006).

Fig. C : 

Les « poissons », au sens coutumier (cadre jaune),  
dans l’arbre phylogénétique des vertébrés (métazoaires). 

D’après Mulley & Holland (2004) et Lecointre & Le Guyader (2006),  
modifié et redessiné.




