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RESUMEN

Desde el afio 2011, las costas del Caribe han sufrido inundaciones masivas de Sargassum spp.
holopel&gicas, cuya descomposicion genera un fenémeno conocido como marea marron de sargazo. Las
mareas marrones de sargazo han deteriorado la calidad del agua y provocado la muerte de las praderas
de pastos marinos en las franjas cercanas a la costa. La recolonizacion natural de los pastos marinos en
estas franjas puede extenderse durante décadas y resulta especialmente desafiante debido al movimiento
de sedimentos y la energia de las olas de las zonas cercanas a la costa. Estas condiciones inhiben o
ralentizan su establecimiento, incluso cuando se han mitigado las causas de su declive. Por lo tanto, es
importante reestablecer un héabitat adecuado para restaurar pastos marinos, que se puede lograr
entendiendo y explotanto las interacciones positivas inter e intraespecificas (mecanismos de
autofacilitacién) de los pastos marinos y su ambiente. Ante la creciente necesidad de desarrollar técnicas
efectivas y sostenibles para restaurar estos ecosistemas y sus servicios en estos ambientes desafiantes, la
presente investigacion tiene como objetivo acelerar la recolonizacion de los pastos marinos mediante la
creacion de un habitat adecuado, a través de la reconstruccion de los procesos de retroalimentacion
positiva. El estudio se realiz6 en una franja cercana a la costa del Caribe mexicano donde los pastos
marinos habian muerto debido a inundaciones masivas de sargazo, posterior a la colocacion de una
barrera de contencion para evitar futuras inundaciones. Se realiz6 una caracterizacion de la costa de
estudio para seleccionar sitios idoneos de restauracion (capitulo 1). Para evaluar la eficacia de diferentes
métodos en asistir la recolonizacion de los pastos marinos, se establecieron 15 parcelas experimentales
de 4 x 10 m sin vegetacion (pastos marinos y/o algas rizofiticas) (capitulo 2). Se asignaron aleatoriamente
tres tratamientos a las parcelas: Sustratos Artificiales (AS: 90 sustratos subterraneos, artificiales,
biodegradables de aproximadamente 15x15 cm), Trasplantes (TR: 90 nucleos de 4.5 cm de diametro con
la especie pionera de crecimiento rapido Halodule wrightii) y Control (C: sin manipulacién), con cinco
réplicas por tratamiento. A los seis meses, el 63% de los trasplantes de H. wrightii sobrevivieron en la

zona de restauracion, con una extension media del rizoma de 7.6 cm, ademas, las parcelas comenzaron a



ser recolonizadas por individuos de H. wrightii provenientes de los parches naturales circundantes. A los
seis-ocho meses, tanto las parcelas AS como TR mostraron condiciones de mayor luminosidad y
acumularon mas sedimentos que las de control. Después de 14 meses, se observd una recolonizacion
significativamente mayor en las parcelas AS y TR, alcanzando una densidad media (£SE) de 4024 +620
y 3484 £360 brotes/m?, respectivamente) y coberturas (xSE) de 60.3 +3.85 % y 53.7 £2.84 %,
significativamente mas altas en comparacion con las parcelas de control (2043 +381 brotes/m?, 35.3 5.7
% de cobertura). El aumento en la densidad de Halodule wrightii en las parcelas AS y TR favorecio tanto
la recolonizacién vegetativa como el establecimiento de plantulas de la especie climax de crecimiento
lento Thalassia testudinum, alcanzando promedios de 0.88 (x0.14) y 0.79 (x0.13) haces/m?y 2.07 (x0.15)
y 1.87 (£0.18) plantulas/m? en AS y TR, respectivamente, significativamente mayores que los valores
observados en los controles, con 0.20 (+0.22) haces/m? y 0.48 (+£0.23) plantulas/m2, acelerando asi el
proceso de sucesion de pastos marinos en la costa de estudio. Ambas técnicas demostraron ser efectivas
y sostenibles para crear un habitat adecuado para los pastos marinos y acelerar su recolonizacion en
franjas cercanas a la costa, donde se mitigaron las causas de mortalidad; sin embargo, los sustratos
artificiales requirieron menos esfuerzo y evitaron la cosecha de praderas donantes. En el capitulo 3, se
evalud la recuperacion de la pradera donante de los trasplantes de H. wrightii, empleando diferentes
densidades de extraccién (Control (0), +9,+25,+64,+121 nlcleos de 4.5 cm de didmetro) en parcelas de
1 m?, con cuatro réplicas por tratamiento. La tasa de recolonizacion en las areas de extraccion fue 1-3
haces por mes, independientemente de la densidad de extraccion. A los seis meses, la pradera donante de
H. wrightii se habia recuperado al alcanzar una densidad similar a la de los controles, incluso en los
tratamiento de extraccion mas elevados, indicando que la técnica y densidad de extraccion fueron
adecuados. En conclusion, una vez mitigadas las mareas marrones de sargazo como causa de declive de
las praderas marinas, es posible acelerar su recuperacion en franjas cercanas a la costa, mediante los
métodos de restauracion evaluados (AS y TR), que demostraron ser eficaces y sostenibles para crear un

habitat adecuado para su establecimiento.



ABSTRACT

Since 2011, the Caribbean coasts have experienced massive inundations of holopelagic Sargassum
spp. The decomposition of this seaweed generates a phenomenon known as sargasso brown tide, which
deteriorates water quality and causes the mortality of seagrass meadows in near-shore fringes. Natural
recolonization of seagrasses in these fringes can take decades and is particularly challenging due to
sediment movement and wave energy, which inhibit or slow down their establishment, even when the
causes of their decline have been addressed. Therefore, it is crucial to reestablish a suitable habitat for
seagrass restoration, which can be achieved by understanding, and leveraging the positive inter- and
intraspecific interactions (self-facilitation mechanisms) of seagrasses and their environment. Given the
urgent need to develop effective and sustainable techniques to restore these ecosystems and their
services in such challenging environments, this study aims to accelerate seagrass recolonization by
creating a suitable habitat through the reconstruction of seagrass positive feedback processes. The
study was conducted in a near-shore fringe of the Mexican Caribbean where seagrasses had died due
to massive sargasso inundations, and where a containment barrier was placed to prevent future
inundations. A characterization of the study coast was conducted to select suitable restoration sites
(Chapter 1). To assess the effectiveness of different methods in assisting seagrass recolonization, 15
experimental unvegetated (seagrasses and/or algae) plots of 4 x 10 m were established (Chapter 2).
Three treatments were randomly assigned to the plots: Artificial Substrates (AS: 90 artificial
biodegradable underground substrates of approximately 15 x 15 cm), Transplants (TR: 90 cores with
a diameter of 4.5 cm containing the fast-growing pioneer species Halodule wrightii), and Control (C:
no manipulation), with five replicates per treatment. After six months, 63% of H. wrightii transplants
survived in the restoration area, with a mean rhizome extension of 7.6 cm, and H. wrightii from natural
surrounding patches started to recolonize the plots. After six-eight months, both AS and TR plots
showed higher light conditions and had accumulated more sediment than the controls. After 14 months,

recolonization was significantly more pronounced in the AS and TR plots, reaching higher mean (£SE)



density (respectively, 4024 £620 and 3484 £360 shoots/m?2) and cover (60.3 £3.85% and 53.7 £2.84%),
compared to the control plots (2043 £381 shoots/m?, 35.3 +5.7% cover). The increase in Halodule
wrightii density in the AS and TR plots promoted both vegetative recolonization and seedling
establishment of the slow-growing climax species Thalassia testudinum, with averages of 0.88 (+0.14)
and 0.79 (£0.13) shoots/m? and 2.07 (+£0.15) and 1.87 (x0.18) seedlings/m?in AS and TR, respectively,
significantly higher than the values observed in control plots (0.20 (£0.22) shoots/m2 and 0.48 (+0.23)
seedlings/m?), thereby accelerating the seagrass succession process on the study coast. Both techniques
proved effective and sustainable in creating a suitable habitat for seagrasses and accelerating their
recolonization in near-shore fringes where the causes of mortality had been addressed; however, the
artificial substrates required less effort and avoided harvesting donor meadows. In Chapter 3, the
recovery of the donor meadow used for H. wrightii transplants was evaluated by testing different
extraction densities (Control (0), +9, +25, +64, +121 cores with a 4.5 cm diameter) in 1 m2 plots, with
four replicates per treatment. The recolonization rate in the extraction areas was 1-3 shoots per month,
regardless of extraction density. After six months, the donor meadow of H. wrightii had recovered,
reaching a density similar to the controls, even at the highest extraction treatments, indicating that both
the extraction technique and density were appropriate. In conclusion, once the sargasso brown tides as
a cause of seagrass decline have been addressed, the recovery of nearshore seagrasses can be
accelerated using the evaluated restoration methods (AS and TR), which have proven to be effective

and sustainable in creating suitable habitats for their establishment.



INTRODUCCION GENERAL

Los pastos marinos se componen de diferentes especies de plantas con flores adaptadas al medio marino,
capaces de formar extensas y densas praderas (van Tussenbroek et al., 2010). Se distribuyen ampliamente
en las zonas costeras y en aguas poco profundas de casi todos los continentes, excepto la Antértida (Green
y Short, 2003). Brindan numerosos servicios ecosistémicos como la proteccion costera contra la erosion,
el reciclaje de nutrientes, la reduccién de la fuerza del oleaje, la claridad de las aguas y la creacion de
ambientes con complejidad estructural que promueven la riqueza bioldgica (Hemminga y Duarte, 2000;
Duffy, 2010; Fourqurean et al., 2012). Las praderas marinas se mantienen a través de multiples
interacciones bioticas y fisicas, asi como a procesos de retroalimentacion intraespecificos (mecanismos
de autofacilitacion) que son fundamentales para la estabilidad y funcionalidad de este ecosistema
(Maxwell et al., 2017). Ejemplos de estas interacciones intraespecificas incluyen la estabilizacion de
sedimentos por las raices y la atenuacion de la energia de las olas por el dosel, que mantienen un hébitat
adecuado para el establecimiento y crecimiento de diversas especies de pastos marinos (Maxwell et al.,
2017). Por lo tanto, la pérdida de las praderas marinas puede generar condiciones de habitat mas adversas
para su recuperacion y desarrollo, como la movilizacién de sedimentos, la disminucion de la
disponibilidad de luz y un mayor impacto de la energia de las olas (Bos & van Katwijk, 2007; Carr et al.,

2010; van Katwijk et al., 2016).

A pesar de su valor ambiental y socioecondmico, se estima que cerca del 30-60% de las praderas de
pastos marinos se han perdido a nivel mundial en los dltimos 40-50 afios, debido a actividades
antropogénicas como la eutrofizacion y el desarrollo costero, asi como a los impactos del cambio
climatico, como el aumento de la temperatura del agua del mar (Waycott et al., 2009; Arias-Ortiz et al.,
2018; Bayraktarov et al., 2016; Unsworth et al., 2019). En el Caribe, las pérdidas habian sido menores
(< 10%) o no reportadas hasta la década del 2010 (Waycott et al., 2009; van Tussenbroek et al., 2014).

No obstante, desde entonces, la creciente urbanizacion costera (Barragan y De Andrés, 2015) y las



inundaciones masivas de Sargassum spp. holopelagicas (Wang et al., 2019), han amenazado
significativamente estos ecosistemas bentdnicos. La acumulacién de miles de metros cubicos de sargazo
por kilometro de playa y su posterior descomposicion generan una gran cantidad de lixiviados y materia
orgénica particulada, lo cual provoca un fendmeno conocido como marea marron de sargazo (van
Tussenbroek et al., 2017). Este fendmeno se caracteriza por condiciones de baja disponibilidad de luz,
oxigeno y pH en franjas cercanas a la costa de aproximadamente 100 a 200 m de ancho, acompariadas de
un aumento significativo en la concentracion de sulfuros, amonio y materia orgénica en los sedimentos
(van Tussenbroek et al., 2017). En consecuencia, se ha registrado una pérdida del 61.6% al 99.5% de la
biomasa de pastos marinos en estas zonas (van Tussenbroek et al., 2017; Bartlett & Elmer, 2021). Debido
a estos acontecimientos, cada vez se consideran mas los esfuerzos de restauracion (aplicacion de procesos
que permiten recuperar aquellos ecosistemas que hayan sido degradados y/o destruidos; SER, 2004) para

recuperar tales pérdidas.

Ademas de los impactos humanos, las franjas cercanas a las costas representan entornos dificiles para los
organismos bentdnicos, debido a la accion de las olas que rompen y ascienden por la orilla arrastrando,
consigo sedimentos (Hu et al., 2016; Sivapriya et al., 2022). La presencia de praderas marinas contribuye
a mantener un entorno mas tranquilo en estas areas; no obstante, en su ausencia, estas condiciones
desafiantes pueden dificultar su establecimiento (Maxwell et al., 2017; Infantes et al., 2022). Aunque el
conocimiento sobre la restauracién de praderas en franjas costeras es limitado, se ha demostrado que la
restauracion en areas expuestas al oleaje, presenta desafios significativos debido al desarraigo de los
trasplantes y la erosion de las zonas plantadas (Bryars, 2008; Paulo et al., 2019; Wegoro et al., 2022).
Estos factores, entre otros, han llevado a que muchos de los esfuerzos de restauracion realizados en estos
sistemas hayan sido inefectivos y con poco exitosos (Bryars, 2008; Paulo et al., 2019; Wegoro et al.,
2022).

Para incrementar el éxito en los esfuerzos de restauracion de pastos marinos van Katwijk et al. (2009)

recomiendan: 1) mitigar la fuente de perturbacion, 2) seleccionar adecuadamente el sitio a restaurar, 3)



elegir correctamente una pradera donante, 4) desarrollar y adaptar técnicas de restauracion acordes a las
caracteristicas del sitio y de las poblaciones de pastos marinos, y 5) disminuir los riesgos ambientales
aplicando réplicas de las técnicas en diferentes zonas y momentos. La seleccion del sitio a restaurar debe
priorizar areas con registros de presencia historica de pastos marinos y de reciente colapso, ademas de
contar con praderas existentes cercanas y cumplir con los requerimientos de héabitat de las especies a
restaurar (van Katwijk et al., 2009; McDonald et al., 2020). En el caso del uso de trasplantes, es esencial
elegir praderas donantes extensas con condiciones de habitat adecuadas para su recuperacion post-
extraccion, preferiblemente conformadas por especies tolerantes de rapido crecimiento (van Katwijk et
al., 2009; McDonald et al., 2020). También es crucial optar por una técnica de trasplante adecuada para
favorecer una extraccion sostenible de materia vegetal e incrementar la supervivencia en el sitio receptor
(Hall et al., 2006; McDonald et al., 2020).

Varios autores recomiendan el uso de métodos de extraccion de material vegetal con su sedimento
natural, pues el trasplante preserva el medio de enraizamiento original de la pradera donante, lo cual
facilita su anclaje y establecimiento en el sitio receptor (Hall et al., 2009; Paulo et al., 2019; McDonald
et al., 2020). Los tepes y nucleadores han sido los métodos de extraccion con sedimento mas usados y
efectivos, pero los nucleadores de pequefio tamafio son preferidos para disminuir el dafio a la pradera
donante (Verduin et al., 2012; Paulo et al., 2019; McDonald et al., 2020). Lamentablemente pocos
estudios han cuantificado la recuperacion de las praderas donantes y no se conoce lo suficiente sobre
densidades adecuadas de extraccion, lo que representa un vacio en el conocimiento de la restauracion de
pastos marinos.

Otros trabajos recientes han destacado que para incrementar el éxito de la restauracién de pastos marinos
es crucial crear un habitat adecuado aprovechando las interacciones y retroalimentaciones positivas, tanto
intraespecificas como interespecificas, debido a que estas pueden generar umbrales criticos de
establecimiento dependientes de la densidad y el tamafio del parche en sistemas dificiles (Maxwell et al.,

2017; Gagnon et al., 2020; Rehlmeyer et al., 2024). La reconstruccion de estas interacciones y



retroalimentaciones, mediante técnicas de restauracion, podria mejorar significativamente el rendimiento
de la restauracion en zonas costeras, desempefiando un papel esencial en la reduccion de factores de
estrés fisico como la energia de las olas y la movilizacion de sedimentos. Un ejemplo de restablecimiento
de las interacciones interespecificas es la incorporacion de organismos bentonicos con asociaciones
mutualistas como los bivalvos o las algas rizofiticas (Paoli et al., 2017; Gagnon et al., 2020; Alvarez-
Rocha, 2024).

Por otro lado, las interacciones intraespecificas de los pastos marinos (mecanismo de autofacilitacion)
podria potenciarse utilizando trasplantes de pastos marinos de cierto tamafio y a densidades criticas
(Keulen et al., 2003; Mourato et al., 2023) o especies de rapido crecimiento (Balke et al., 2013; Infantes
et al., 2022). Las especies de crecimiento rapido podrian acelerar la reconstruccion de los procesos de
retroalimentacion positiva y mejorar las condiciones del habitat (por ejemplo, reducir la movilizacién de
sedimentos y la energia del oleaje, mejorar la disponibilidad de luz), debido a que el aumento de la
densidad refuerza los mecanismos de autofacilitacion y, en consecuencia, mejora la calidad del habitat
(Maxwell et al., 2017). Asimismo, los sustratos artificiales disefiados para imitar las estructuras
vegetativas de las praderas marinas (p.e., rizomas/raices o haces foliares) también pueden restaurar los
procesos de retroalimentacion positiva y contribuir a la reduccion de los factores fisicos de estrés, al
tiempo que reducen la necesidad de recolectar grandes cantidades de material donante.

En entornos dindmicos y fisicamente desafiantes como las zonas costeras, donde las retroalimentaciones
positivas son fundamentales para la estabilidad del sistema, la recolonizacion natural de los pastos
marinos puede ocurrir durante una "ventana de oportunidad": un periodo suficientemente prolongado de
condiciones favorables que permita el establecimiento y crecimiento de individuos aislados o pequefios
clones (Balke et al., 2011; van der Heide et al., 2021). No obstante, estas ventanas de oportunidad son
raras, especialmente en franjas cercanas a las costas, lo que hace que la recolonizacién natural pueda

tardar décadas 0 mas (Fonseca et al., 2004; Balke et al., 2011; Bourque et al., 2015).



Por ello, una estrategia prometedora para la restauracion en estas areas podria consistir en asistir la
recolonizaciéon natural mediante la creaciobn de hébitats adecuados que aprovechen las
retroalimentaciones positivas clave del entorno a restaurar. Esta alternativa es mas sostenible que los
métodos tradicionales de restauracion, que han intentado establecer praderas mediante plantaciones
masivas de trasplantes sin considerar la vegetacion circundante, resultando en précticas costosas y
laboriosas (van Katwijk et al., 2016).

En la zona de estudio, en el Caribe mexicano, se ha observado una recolonizacion natural gradual por
especies pioneras de pastos marinos y algas rizofiticas en franjas cercanas a la costa tras las recurrentes
inundaciones masivas de Sargassum spp. holopelagico (Manzo-Melchor, 2019; Avila-Mosqueda,
2021). No obstante, la recolonizacién completa de las praderas marinas en estas franjas sigue siendo un
desafio, no solo por su exposicion constante al oleaje y a las inundaciones de sargazo, sino también por
el impacto de olas de mayor magnitud generadas por los nortes, tormentas y ciclones tropicales
caracteristicos del Caribe. En este contexto, el uso de estrategias y técnicas de restauracion podria
acelerar tanto la recuperacion de las praderas como la restauracion de sus servicios ecosistémicos,
ademas de contribuir al conocimiento sobre la restauracion de ecosistemas marinos mexicanos, donde
dicho conocimiento es ain limitado (Lopez-Barrera et al., 2017).

La presente tesis tiene como objetivo acelerar la recuperacion de las praderas marinas en una franja
cercana a la costa en el Caribe mexicano, el cual ha sufrido mortalidad debido a eventos recurrentes de
marea marrén de sargazo. En la zona de estudio, se ha mitigado la afluencia de sargazo mediante la
colocacion de una barrera de contencion.

La tesis se estructura en tres capitulos. En el capitulo 1, titulado "Caracterizacion del area a restaurar", se
combinan métodos tradicionales de muestro in situ junto con percepcion remota para analizar la
distribucion y composicion de la vegetacion submarina existente, asi como la composicion de los

sedimentos con el objetivo de identificar sitios iddneos para la aplicacion de las técnicas de restauracion.



En este capitulo se estudia el area para disefiar estrategias de restauracion que se adapten a sus
caracteristicas.

En el capitulo 2, "Recolonizacion asistida de pastos marinos cercanos a la costa", se presenta un articulo
de investigacion publicado en la revista Restoration Ecology, donde examina si los trasplantes de nicleos
de la especie pionera de crecimiento rapido Halodule wrightii Ascherson, 1868 o la colocacion de
sustratos artificiales biodegradables bajo sedimento contribuyen a crear condiciones de héabitat adecuadas
mediante la reconstruccion de procesos de retroalimentacion positiva, con el objetivo de acelerar las tasas
de recolonizacion de las especies de pastos marinos escasos que persistieron en la zona. Se eligié la
especie H. wrightii para los trasplantes debido a su amplia tolerancia a condiciones de baja luz por
turbidez (14-33% de irradiancia superficial), a diversas salinidades (15-30) (McDonald et al., 2020), y a
ambientes perturbados (Larkin et al., 2008), asi como a su alta tasa de elongacion del rizoma horizontal
(80-361 cm por afio; Gallegos et al., 1994; Marba & Duarte, 1998). Estas caracteristicas podrian ser
esenciales para su establecimiento y rapida propagacion en una zona donde la movilidad de los
sedimentos y la energia del oleaje inhiben el establecimiento natural de los pastos marinos. Se utilizaron
sustratos artificiales bajo sedimento debido a su demostrada eficacia en simular rizomas/raices de pastos
marinos que estabilicen sedimentos (Temmink et al., 2020; van der Heide et al., 2021, RehIimeyer et al.,
2024), asi como por consideraciones practicas.

En el capitulo 3, titulado "Recuperacion de una pradera donante de Halodule wrightii," se presenta el
articulo de requisito para la obtencion de grado publicado en Restoration Ecology, donde evalla la
recuperacion de la pradera donante del pasto marino pionero H. wrightii tras la extraccion de nucleos de
pequefio tamafio para su trasplante en el area a restaurar. Ademas, se exploran diferentes densidades de
extraccion para determinar una densidad que no comprometa la recuperacion de la pradera donante y
garantice la sostenibilidad de la extraccién de material vegetal para esta especie. Se seleccion6 una

pradera donante de la especie pionera de pasto marino H. wrightii debido a su mencionada tolerancia a
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ambientes perturbados (baja luz por turbidez, sedimentos inestables) y su alta tasa de elongacion del

rizoma horizontal, caracteristicas que pueden favorecer su rapida recuperacion.
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HIPOTESIS Y OBJETIVOS

Hipdtesis: Una vez mitigada la marea marrén de sargazo como causa del declive de las praderas marinas,

su recuperacion puede acelerarse a través de acciones de restauracion.

Objetivo general: Implementar acciones de restauracion de los pastos marinos en una franja cercana a

la costa en la laguna arrecifal de Puerto Morelos, Caribe mexicano, y evaluar su recolonizacion.

Obijetivos especificos

1. Identificar la zona més idonea para aplicar técnicas de restauracion mediante la caraterizacion de la

vegetacion y los sedimentos del area de estudio.

2. Acelerar la recolonizacion de los pastos marinos mediante la aplicacion de sustratos artificiales o

nucleos de Halodule wrightii en sedimentos desprovistos de vegetacion en franjas cercanas a la costa.

3. Evaluar la recuperacién de una pradera donante del pasto marino Halodule wrightii, luego de realizar

extracciones de ndcleos para trasplantarlos.
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AREA DE ESTUDIO

La laguna arrecifal de Puerto Morelos, en el Caribe Mexicano, se encuentra en la parte norte del Sistema
Arrecifal Mesoamericano (20°48'33"N; 86°53'14.40"0). La laguna abarca una superficie de 12.5 km? y
esta protegida por un arrecife, situado a una distancia de 1.7 a 3.1 km de la costa de estudio. La
profundidad media méxima de la laguna arrecifal oscila entre 3 y 4 metros. Su fondo esta compuesto por
arena calcarea, con praderas de pastos marinos intercaladas con dunas submarinas de arena calcérea
desnuda (de Almeida et al., 2022). La especie climax de pastos marinos del Caribe, Thalassia testudinum,
Banks ex Konig, 1805 domina junto con especies pioneras como Syringodium filiforme Kitzing, 1860,

H. wrightii y algas rizofiticas (van Tussenbroek, 2011; Hedley et al., 2021).

El clima en Puerto Morelos es tropical, con temperaturas superficiales del agua que varian mensualmente
entre 25.1°C en pleno invierno y 29.9°C a finales del verano (Rodriguez-Martinez et al., 2010). La zona
costera presenta un régimen micromareal con rangos de marea semidiurna de sicigia y cuadratura de 0.32
y 0.07 metros respectivamente (Coronado et al., 2007). Las condiciones de oleaje son predominantemente
moderadas con alturas significativas (Hs) que oscilan entre 1 y 1.5 metros y periodos cortos (Tm) de 4 a
7 segundos (Escudero-Castillo et al., 2018; Rioja-Nieto et al., 2018). Las olas de mar de fondo son
infrecuentes, pero pueden ocurrir durante periodos especificos: de noviembre a abril debido a frentes
frios del norte o durante la temporada de huracanes de mayo a octubre, con Hs variables de 6 a 15 metros

y Tm de 8 a 12 segundos (Escudero-Castillo et al., 2018; Rioja-Nieto et al., 2018).

Desde el afio 2015, el sitio de estudio frente al Moon Palace Resort (20°59'7"N; 86°50'5"0, Fig. 0.1) ha
experimentado inundaciones periddicas masivas de especies holopelagicas de Sargassum (sargazo), lo
que ha provocado la mortalidad de praderas de pastos marinos cercanas a la costa y altos contenidos de
materia organica en los sedimentos. Para proteger el sitio de estudio, y mitigar la causa de perturbacion

de las praderas marinas, el complejo hotelero instalé una barrera de contencion a ~185-215 metros de la
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linea de playa, abarcando los 2.2 kilometros de playa del hotel a finales de 2019 (Fig. 0.2). Ademas, se

desplegaron tres barcos para remover las algas acumuladas frente a la barrera (Fig. 0.3).

86°51'0 86°48'0 86°45'0
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Figura 0.1. Ubicacién del area de estudio en el complejo hotelero Moon Palace, Caribe mexicano.

Representacion de la laguna arrecifal adaptado de Cedeira-Estrada et al. (2022).
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Figura 0.2. Barrera de contencion de sargazo usada para mitigar la entrada excesiva de sargazo a la playa
del Hotel Moon Palace.

Figura 0.3. Barcos especializados en la recogida de sargazo de la empresa Algeanova.
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CAPITULO 1. CARACTERIZACION DEL AREA A RESTAURAR

Introduccion

El éxito en la restauracion de pastos marinos depende en gran medida del conocimiento previo del area a
intervenir. Por ello, resulta fundamental evaluar tanto el entorno ambiental como la distribucién y
composicion de la vegetacion marina en la zona objetivo antes de iniciar cualquier esfuerzo de restauracion
(Calumpong y Fonseca, 2001; Campbell, 2002; Short et al., 2002; Bertelli et al., 2021). La caracterizacion
del area a restaurar es clave para verificar la reversion de las causas del declive de los pastos marinos,
asegurar que se cumplen los requisitos minimos del habitat para su crecimiento y seleccionar las zonas méas
adecuadas para llevar a cabo la restauracion (van Katwijk et al., 2009; van Katwijk et al., 2016; Bertelli et
al., 2021). Esta evaluacion proporciona la informacion necesaria para disefiar un plan de restauracion
especifico y adaptado a las condiciones locales, lo cual permite optimizar los recursos humanos, financieros
y técnicos, y concentrar los esfuerzos en las areas con mayores probabilidades de éxito.

La literatura especializada en restauracion recomienda evaluar varios pardmetros ambientales para
seleccionar sitios idoneos para la restauracion: caracteristicas fisicoquimicas del agua, salinidad,
hidrodinamica, penetracién de la luz, composiciéon de los sedimentos y niveles de nutrientes (Zabarte-
Maeztu et al., 2020; Bertelli et al., 2021). La hidrodindmicay el transporte de sedimentos son factores fisicos
clave que afectan la estructura espacial de los pastos marinos (van der Heide et al., 2010) y pueden
determinarse mediante el analisis del sedimento. Por ejemplo, la granulometria de los sedimentos se
relaciona directamente con la hidrodinamica y el transporte de sedimentos, debido a que las particulas mas
finas tienden a depositarse en areas con menor energia de oleaje y corrientes, mientras que las particulas
mas gruesas y pesadas permanecen en zonas de mayor energia, siendo transportadas solo durante eventos
extremos (Ochoa, 2013). El contenido de materia organica en los sedimentos es otro factor ambiental crucial,

los sedimentos finos con altas concentraciones de materia organica pueden dificultar la restauracion al
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generar condiciones de inestabilidad fisica, asfixia y limitada penetracion de luz (van der Heide et al., 2010;
Zabarte-Maeztu et al., 2020).

El conocimiento de la distribucién y composicién de la vegetacion marina, en el &rea objetivo, es
fundamental para planificar estrategias de restauracion que incrementen el éxito del proceso. Una
herramienta tradicional para evaluar las caracteristicas de la vegetacion marina es el uso de transectos
lineales, cuadrantes y puntos aleatorios, los cuales permiten estimar variables como la cobertura, densidad
y abundancia de macrdéfitas (Saito y Atobe, 1970; Ganzon-Fortes, 2011). El disefio del muestreo debe
adaptarse a los objetivos planteados y a las particularidades del area de estudio.

Los muestreos pueden realizarse in situ y combinarse con métodos de percepcion remota, que posibiliten
obtener informacion espacial de las praderas de pastos marinos mediante el procesamiento de imagenes
satelitales o de ortomosaicos obtenidos con drones (Bull et al., 2021; de Almeida et al., 2022). Para obtener
informacidn espacial mas precisa del area de estudio, se utilizaron los ortomosaicos generados a partir de
vuelos con drones, debido a su alta resolucion de imagen (< 10 cm), lo que facilita la creacion de mapas
detallados que muestran la distribucién de los pastos marinos y la seleccion de sitios adecuados para la
restauracion y el monitoreo de los esfuerzos de restauracion (Arellano-Méndez et al., 2016; Duffy et al.,
2017; Chand y Bollard, 2021). Estos mapas pueden obtenerse mediante anélisis de clasificacion supervisada
0 no supervisada (Goodman et al., 2013).

La clasificacion no supervisada agrupa pixeles con valores similares desde un punto de vista estadistico; sin
embargo, las clases resultantes pueden no representar caracteristicas ecoldgicas relevantes (Hochberg,
2011). En cambio, la clasificacion supervisada define las clases previamente al utilizar datos
georreferenciados, recopilados en el campo, que reflejan diversas caracteristicas del fondo marino. Estos
datos se emplean para formar poligonos que entrenan el algoritmo de clasificacion (Goodman et al., 2013;
de Almeida et al., 2022). Un método comun para realizar analisis de clasificacion es el basado en pixeles,
que utiliza los valores de estos pixeles dentro de los poligonos de entrenamiento para representar diferentes

clases (Nufiez-Morales, 2021; de Almeida et al., 2022).
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Considerando que el conocimiento de la zona a restaurar es esencial antes de iniciar un proyecto de
restauracion, este capitulo tiene como objetivo caracterizar el area de estudio utilizando transectos lineales,
la elaboracion de un mapa de clasificacion de fondos (supervisada) y analisis de sedimentos que identifiquen

los sitios mas adecuados para establecer parcelas experimentales y aplicar las técnicas de restauracion.

Materiales y Métodos

Distribucion y abundancia de macrofitas

La caracterizacion inicial de la vegetacion marina se llevo a cabo mediante el establecimiento de cinco
transectos perpendiculares a la costa, cada uno de 200 metros de longitud, extendiéndose desde la linea de
costa (0 m) hasta la barrera antisargazo. Estos transectos se separaron entre si por 400 metros, cubriendo asi
los 2.2 kilémetros de costa en el sitio de estudio (Fig. 1).

Durante el recorrido de cada transecto, se tomaron fotografias (0.45 x 0.55 m) con camaras Olympus Tough
TG-6 y GoPro 4 u 8. Las fotos se capturaron cada 5 metros cuando el fondo estaba cubierto por vegetacion
densa (cobertura total de vegetacion arraigada > 50%) o arena, y cada metro cuando el fondo estaba
dominado por vegetacion poco densa (cobertura total de vegetacion arraigada del 1 al 35%), debido a su

gran variabilidad. Este trabajo se realiz6 mediante buceo SCUBA entre septiembre y octubre de 2021.

Figura 1. Ubicacion de los transectos en el &rea de estudio del Moon Palace. Las lineas moradas

representan los transectos.
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Tabla 1. Coordenadas de los puntos iniciales por transecto.

Transectos Latitud Longitud

1 20°59'26.40"N 86°49'30.92"0
2 20°59'14.23"N 86°49'35.97"0
3 20°59'1.83"N 86°49'39.85"0
4 20°58'49.42"N 86°49'43.89"0
5 20°58'36.80"N 86°49'47.37"0

Las fotos fueron evaluadas para estimar la abundancia de las especies de pastos marinos Thalassia
testudinum, Syringodium filiforme y Halodule wrightii, y del grupo de algas rizofiticas mediante la
asignacion de puntajes cualitativos de la escala Braun-Blanquet usada por Molina Hernandez y
Van Tussenbroek (2014) (Tabla 2). Para evaluar los cambios de composicion en la vegetacion con
respecto a la distancia de la costa se realiz6 un Analisis Multivariado de Varianza no Paramétrico
(PERMANOVA). Se utilizo la abundancia (escala Braun-Blanquet) como variable respuesta, y los
rangos de distancia de la costa (0-25, 25-50, 50-75, 75-100, 100-125, 125-150 y 150-175, 175-200) y
los grupos (T. testudinum, S. filiforme, H. wrightii y algas rizofiticas) como factores. Posteriormente
se realizo una prueba posthoc “Pairwise” de Wilcoxon para la comparacion entre medias. Hipotesis
nula: ausencia de diferencias significativas conforme la distancia desde la linea de costa. Se usé un

nivel de significancia de 0.05. El andlisis se llevo a cabo con el Software Libre R (Version 1.4.1106).

Tabla 2. Escala de Braun-Blanquet (extraido de Molina & van Tussenbroek, 2014)
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Abundancia Escala Cobertura
(%)

Raro: 1 0 2 individuos R (0.1) 0.05

Pocos individuos +(0.5) 0.5

Bastantes individuos, o Cobertura<5% | 1 3

Muchos individuos, o Cobertura 5-25% | 2 15

Cobertura 25-50 % 3 375

Cobertura 50-75 % 4 62.5

Cobertura 75-100 % 5 87.5

Clasificacion supervisada del Ortomosaico

Para completar la caracterizacion de la distribucion espacial de los tipos de fondos caracterizados por
las macrofitas en el sitio de estudio, se solicit6 al Servicio Académico de Monitoreo Meteoroldgico y
Oceanogréafico (SAMMO) un ortomosaico de baja altitud de la zona. Este ortomosaico fue capturado
el 22 de septiembre de 2022 a las 7:30 am, a una altitud de 200 metros, utilizando un dron MAVIC
con camara L1D-20c (10.26 mm). La captura se realizd con un traslape horizontal y vertical del 70%,

y una resolucion espacial de 0.05 x 0.05 metros por pixel, en tres bandas (roja, verde y azul).

Procesamiento del ortomosaico

Del vuelo del dron se obtuvo un ortomosaico de tres bandas (azul, verde y roja) con una resolucion de
96 pulgadas por pixel. Para facilitar su manipulacion, se redujo la resolucién del ortomosaico
ampliando el tamafio del pixel a 0.1 x 0.1 metros, utilizando el programa Agisoft Metashape
Professional (Version 1.6.2). Posteriormente, se crearon dos poligonos en el software QGIS (Version
3.16.14): 1) el primer poligono para delimitar el area de interés (AOI) y 2) el segundo poligono para
enmascarar los objetos no relevantes en el area (por ejemplo, embarcaciones, boyas, zonas de
suspension de sedimento). Para ello, se empleo la funcidn raster Land/Sea Mask en el software SNAP

(Version 8.0.0) (Sentinel Applications Platform).
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Semillas para la clasificacion supervisada

Las fotos de los transectos fueron utilizadas para la definicion de las “semillas” para la clasificacion
supervisada de tipos de fondos. Las ubicaciones fueron determinadas a través de una boya de deriva
disefiada por el SAMMO, la cual captura la ubicacion geografica y el tiempo cinco veces por minuto.
En cada foto se estimd la abundancia (escala Braun-Blanquet) de algas rizofiticas, macroalgas diversas,
vegetacion muerta y de las especies de pastos marinos (T. testudinum, S. filiforme y H. wrightii). Se
organizaron los datos en Microsoft Excel y fueron transformados mediante la aplicacion de raiz
cuadrada. Posteriormente, se procedi6 a explorar graficamente los datos para la definicién de las clases.
Se realiz6 una grafica de barras 100 % apiladas con los datos sin transformar en Microsoft Excel, y se
ejecutd la matriz de datos transformados para la obtencion de un dendograma de agrupacion jerarquica
con distancias de Bray-Curtis con el Software Libre R (Versién 1.4.1106). Los poligonos de las clases
fueron creados basados en la ubicacion inferida de los datos de campo mediante el programa QGIS

(Version 3.16.14).

Clasificacion supervisada

Se utilizé el 70% de los poligonos de cada clase, seleccionados aleatoriamente, para llevar a cabo la
clasificacion supervisada en el software SNAP (version 8.0.9) mediante el algoritmo Random Forest
(Breiman, 2001). Esta clasificacion se realizd en funcion de la capacidad de deteccion de la firma
espectral de los pastos marinos. EI 30% restante de los poligonos se empled para evaluar la exactitud
del mapa utilizando una matriz de confusion en el software ENVI (versién 5.3). Posteriormente, se
extrajeron los valores para calcular el indice Kappa de la clasificacion en Microsoft Excel. Segun
Cohen (1960), los criterios para interpretar el indice Kappa son los siguientes: <0 desacorde, 0.01-0.20

leve, 0.21-0.40 regular, 0.41-0.60 moderado, 0.61-0.80 sustancial, y 0.81-1.00 casi perfecto.

Caracterizacion de los sedimentos
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Entre el 22 de septiembre y el 4 de octubre de 2021, se tomaron ocho muestras de sedimento superficial
en cada transecto, cada cinco metros desde el borde de la pradera densa en direccion a la costa, y en
tres puntos aleatorios adicionales (Fig. 2). El 16 de junio de 2022 se llevé a cabo una segunda colecta
de sedimentos después de establecer las parcelas experimentales con sus respectivos tratamientos. Se
tomd una muestra al sur de cada parcela, ademas de 18 muestras en puntos dispersos en el area (Fig.
2). La recoleccion de todas las muestras se realizé utilizando un "scoop™ superficial, obteniendo
aproximadamente 400 gramos de sedimento himedo por muestra, las cuales se guardaron en bolsas

ziplock previamente numeradas.

0 4080 160
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Figura 2. Puntos de la colecta de sedimento (transectos y extras) en el area de estudio frente al Hotel

Moon Palace.

Procesamiento de las muestras de sedimento

Las muestras de sedimento de las dos colectas fueron colocadas en charolas numeradas y expuestas al
sol durante 24 horas para eliminar el exceso de humedad. Posteriormente, se secaron en una estufa a
60°C durante 48 horas para eliminar la humedad restante. Finalmente, se removieron las particulas

grandes, como conchas, rocas y material vegetal.
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Para el andlisis granulométrico, se separaron submuestras de 120-200 gramos de cada muestra, las
cuales fueron enviadas al Laboratorio de Costas y Puertos del Instituto de Ingenieria de la UNAM. En
este laboratorio, las submuestras fueron procesadas con un analizador de particulas Camsizer-L de
Retsch Technology, obteniendo el didametro granulométrico de 40 réplicas de cada muestra y el
didmetro medio del grano (D50) por muestra. Posteriormente, las muestras se clasificaron segun la

Clasificacion Norma DIN (Deutsches Institut fiir Normung) (Tabla 3).

Tabla 3. Clasificacion Norma DIN utilizada para la composicion de la granulometria de las muestras

de sedimento.

Clasificacion Rango de didmetro granulométrico
(mm)
Arcilla <0.019
Limo Fino 0.002-0.0059
Limo Medio 0.006-0.019
Limo Grueso 0.02-0.059
Arena Fina 0.06-0.19
Arena Media 0.2-0.59
Arena Gruesa 0.6-1.9
Grava Fina 2.0-5.9
Grava Media 6.0-19.0
Grava Gruesa 20.0-59.0
Piedra >60
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Las muestras restantes de sedimento se destinaron a la determinacion del porcentaje de materia
orgénica mediante el método de ignicién (L.O.lI., por sus siglas en inglés, Loss-On-Ignition), siguiendo
las consideraciones de Heiri et al. (2001) y el procedimiento estandarizado de Luczak et al. (1997).
Las muestras se secaron durante 12 horas a 60°C y se tamizaron con una malla de 2 mm. Se colocaron
2 gramos de sedimento seco en crisoles de ceramica previamente secados y pesados con una balanza
analitica (Ohaus EX 124), y posteriormente se colocaron en una mufla (Carbolite Gero ELF 11/14B)
a 500°C durante 5 horas. Después de la ignicion se volvié a pesar el crisol con la muestra y se utilizd

la siguiente férmula para calcular el porcentaje de materia orgénica:

% Materia organica = ((Peso inicial- Peso después de ignicion) / Peso inicial) x 100

Se realizaron tres réplicas por muestra.

Para evaluar la relacion entre el didmetro medio del grano (D50) y el porcentaje de materia organica
con respecto a la distancia de la costa, se realiz6 una prueba de correlacién por rangos de Spearman.
Ademas, para comprobar la aleatoriedad del disefio experimental se Ilevé a cabo una prueba de
ANOVA de una via para cada variable (D50 y % de materia organica) con el objetivo de determinar
si existen diferencias significativas entre tratamientos (descripcién de tratamientos en Capitulo 3),
utilizando un alfa de 0.05. Los anélisis estadisticos se realizaron con el software libre R (Version

1.4.1106).

Para determinar la variacion espacial del D50 y del porcentaje de materia organica en el area de estudio,
se introdujeron los puntos de colecta en el programa ArcGIS (Version 10.2.2) con sus ubicaciones
geograficas y se desarrollaron dos mapas de interpolacion para cada variable utilizando el algoritmo

Natural Neighbor (Sibson, 1981).

Eleccion de la zona receptora de las parcelas experimentales
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La delimitacion de la zona para la colocacién de parcelas experimentales, destinadas a evaluar la
asistencia en la recolonizacion de pastos marinos, se baso principalmente en identificar areas
desprovistas de vegetacion, rodeadas por parches naturales de pastos marinos, agrupaciones o brotes
(todos referidos como parches a partir de ahora). Ademas, se considerd una profundidad minima de
sedimento de 20 cm basada en la profundidad promedio de las raices del pasto marino H. wrightii (6.5
cm; Duarte et al., 1998) y en pruebas experimentales anteriores (protocolo de Marcos-Benitez, tesis en
proceso). La profundidad del sedimento se midio en 17 puntos aleatorios situados a 50-100 m de la
costa (0 m en el punto de marea mas alto), con una distancia de 30 m entre ellos. Para ello, se introdujo
una varilla de 50 cm hasta que top6 con sedimento consolidado y se midié la longitud de la varilla que

sobresalia del nivel del sedimento.

La exploracion del mapa de clasificacion de fondos (supervisada) y el trabajo de campo se emplearon
para localizar estas zonas sin vegetacion con parches naturales de pastos marinos circundantes.
Utilizando el mapa de clasificacion supervisada, se identificaron areas de vegetacion agrupadas en la
clase 7 (praderas densas de pastos marinos), clase 6 (praderas poco densas de pastos marinos) y clase
4 (praderas mixtas) para asignar puntos prospectivos fuera de estas zonas. Estos puntos fueron
explorados en el campo y la ubicacién se ajust6 en caso de encontrar praderas de pastos marinos. Los
mapas de interpolacién del D50 y del porcentaje de materia organica se usaron para confirmar que la

mayoria de las parcelas experimentales estuvieran ubicadas en sitios idoneos para la restauracion.

Las parcelas experimentales se establecieron con una dimension de 4 x 10 m, y una distancia > 10 m
entre ellas. Para delimitar cada parcela, se utilizaron cuatro estacas de 50 cm de longitud en las
esquinas, dos estacas de 50 cm para marcar el centro de los lados de 10 m y dos cuerdas de 4 m para
unir las esquinas. Para facilitar la localizacidn de cada parcela, se colocé una boya a media agua en las

varillas centrales (Fig. 3)
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Figura 3. Delimitacion de las parcelas experimentales, marcadas con seis varillas de metal de 50 cm
(representadas con color gris), y cuerdas de 4 m (representadas con color blanco y marcas negras). Se
colocaron boyas a media agua en las varillas del centro de las parcelas para la facilitar localizacion en

campo.

Resultados

Distribuciéon y abundancia de macrofitas

En los transectos se identificaron las especies de pastos marinos Thalassia testudinum, Syringodium
filiforme y Halodule wrightii, asi como las algas rizofiticas Caulerpa spp., Halimeda incrassata,
Udotea spp., Penicillus/Rhipocephalus spp. y Avrainvillea spp. Los transectos uno, dos y tres
mostraron las menores abundancias de T. testudinum y S. filiforme, mientras que los transectos cuatro

y cinco presentaron los valores mas altos.
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La composicién de la vegetacion mostré un gradiente significativo desde la playa hasta la barrera de
contencion de sargazo (N=25, F=23.67, p=0.001) (Fig. 4). Las menores abundancias se encontraron
en las zonas mas cercanas a la costa (menos de 100 m), dominadas por una vegetacion poco densa,
compuesta principalmente por la especie pionera de pastos marinos H. wrightii y por algas rizofiticas,
en una escala de Braun-Blanquet de 0.1 a 2 (Fig 5). Entre los 100 y 150 m, la abundancia de la
vegetacion comenz06 a aumentar, siendo moderadamente densa, con la presencia de H. wrightii, S.
filiforme, T. testudinum y algas rizofiticas, en una escala de Braun-Blanquet de hasta 3 (Fig. 5). Las
mayores abundancias se encontraron en zonas mas alejadas de la costa (mas de 150 m), donde la
vegetacion fue mas densa y estuvo dominada principalmente por praderas multiespecificas de T.
testudinum, en una escala de Braun-Blanquet de 3 o mas (Fig. 5). Finalmente, se detecto la presencia

de vestigios de sistemas de raices de T. testudinum bajo el sedimento entre los 50 y 120 m de la costa

(Fig. 6).
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Figura 4. Abundancia promedio (Escala Braun-Blanguet) de las especies de pastos marinos Thalassia
testudinum, Syringodium filiforme y Halodule wrightii, y del grupo de algas rizofitcias por rangos de
distancia de la costa (0 m en el punto de marea méas alto). Letras diferentes indican diferencias
significativas de la abundancia entre distancias de la costa mediante la prueba de Pairwise Wilcoxon

con un nivel de significancia de 0.05.

Figura 5. (A) Zona de vegetacion densa posterior a los 150 m de la costa, (B) zona de vegetacion
moderadamente densa entre los 100-150 m de la costa, y (C y D) zona de vegetacion poco densa o

desprovista de vegetacion entre los 0-100 m de la costa, frente al Hotel Moon Palace, Puerto Morelos.
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Figura 6. Vestigios del sistema de raices de Thalassia testudinum encontrados in situ bajo el sedimento

entre los 50 y 120 m de la costa.

Clasificacion supervisada del ortomosaico

Se establecieron ocho clases de fondo marino que fueron usadas para el entrenamiento de la

clasificacion supervisada a partir de la exploracion de los datos (Tabla 4) (Fig. 7).

Tabla 4. Composicion (abundancia Braun-Blanquet) de las diferentes clases de fondo marino. Clase 1.
Arenal con rara vegetacion. Clase 2. Arenal con poca vegetacion. Clase 3. Arenal con algas rizofiticas.
Clase 4. Pradera mixta. Clase 5. Macroalgas diversas. Clase 6. Pastos marinos poco densos. Clase 7.
Pradera de pastos marinos densos. Clase 8. Vegetacion muerta. AR: Algas rizofiticas, OA: Otras algas,

HW: Halodule wrightii, SF: Syringodium filiforme, TT: Thalassia testudinum, VM: Vegetacion

Muerta.

Clases

AR

OA

HW

SF

TT

VM

Clasel

r-1

r-1

r-1

r-1
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Clase2 r-2 r-2 r-2 r-1 r-1
Clase3 2-3 r-1 r-1 r-1 r-1
Clase4 r-1 3-4 2 2 2
Claseb r 35 r-1 r-1 r-1
Clase6 r-1 r-1 2-3 r-2 r-2
Clase7 1-2 1-2 1-2 2-3 3-4
Clase8 r r r r r

R |
Clase 2 Clase 3

'!-

Clase 5 Cla

Fid

Clase 8




Figura 7. Clases de fondo marino utilizadas para la clasificacion supervisada.

La clasificacion supervisada mostro una precision general del 74 % y un indice Kappa de 0.73 (Fig.
8). El 26 % de la clasificacion es incierta. La matriz de confusion mostro seis clases con una buena
clasificacion y dos clases con una deficiente clasificacion (Tabla 5). La clase dos (Arenal con poca
vegetacion) y la clase seis (Pastos marinos poco densos) fueron las clases que mayor confusion

presentaron.

Nan
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Clasc 2
Claze 3
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Clase 4

| Clase: 6
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Figura 8. Clasificacion supervisada del area de estudio Moon Palace con el algoritmo Random Forest.
Clase 1. Arenal con rara vegetacion. Clase 2. Arenal con poca vegetacion. Clase 3. Arenal con algas
rizofiticas. Clase 4. Pradera mixta. Clase 5. Macroalgas diversas. Clase 6. Pradera de pastos marinos
poco denso. Clase 7. Pradera de pastos marinos denso. Clase 8. Vegetacién muerta. Nan. Sin
clasificacion. Objetos retirados del area (p.e., boyas, barcos). Imagen de clasificacion supervisada

realizada por Alvarez-Rocha (2024).

Tabla 5. Matriz de confusidon de las clases reales y clasificadas

Clases reales/clases | 1 2 3 4 5 6 7 8 Total
clasificacion

1 257 15 10 0 0 9 11 0 302
2 16 33 0 0 0 25 1 0 75
3 2 9 22 0 0 0 0 0 33
4 0 0 0 122 0 2 3 0 127
5 0 0 0 0 36 0 0 0 36
6 3 25 0 1 0 4 1 0 34
7 0 5 0 6 0 12 44 0 67
8 10 0 0 0 0 0 3 107 120
Total 288 87 32 129 | 36 52 63 107 | 794

Caracterizacion de los sedimentos

La composicion general de los sedimentos en el area de estudio consistio en arenas gruesas, con una
media y desviacion estandar del diametro medio del grano (D50) de 0.27 £ 0.08 mm. EI D50 mostro
un incremento significativo desde la playa hasta la barrera de contencion de sargazo, presentando

diametros mayores a mas de 100 metros de la costa (R=0.30, p=0.01) (Fig. 9). Segln el mapa de
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interpolacion, la distribucién espacial del D50 fue heterogénea en el area de estudio, confirmando un
incremento gradual de los valores desde las zonas més someras hasta las mas alejadas de la costa,
ademas de un aumento de los valores de la zona sur hacia la zona norte del area de estudio (Fig. 10).
El D50 vari6 entre 0.18 y 0.41 mm en todas las parcelas experimentales (detalladas en el capitulo 3) y
no mostro diferencias significativas entre los tratamientos asignados aleatoriamente a las parcelas

(N=5, F=0.23, p=0.78).
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Figura 9. Relacion entre el diametro medio del grano (D50) y la distancia de la costa (0 m en el punto

de marea mas alto). Linea azul indica la media y la sombra el intervalo de confianza.
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Figura 10. Mapa de interpolacion que muestra la variacion espacial del didmetro medio del grano (D50)
de los sedimentos en el area de estudio frente al Hotel Moon Palace (22 de septiembre, 2022). El mapa

se obtuvo mediante el método de interpolacion utilizando el algoritmo Natural Neighbor.

La materia organica en los sedimentos oscilé entre un 2.34% y un 5.64%, con una media y desviacién
estandar de 3.47 + 0.89%. Se observo un incremento significativo de la materia organica desde la playa
hasta la barrera de contencidn de sargazo, con cargas mas elevadas en los primeros 75 metros de la
costa (R= -0.42, p=0.000) (Fig. 11). Segun el mapa de interpolacion, la distribucion espacial del
contenido de materia organica en los sedimentos fue heterogénea en el area de estudio, confirmando
valores mas altos en los primeros 75 metros de la costa y mostrando valores mas elevados en la zona

sur del area de estudio (Fig. 12). El contenido de materia organica en los sedimentos de las parcelas
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experimentales vario entre un 2.94% y un 6.18%, sin mostrar diferencias significativas entre los

tratamientos asignados aleatoriamente a las parcelas (N=5, F=0.34, p=0.58).
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Figura 11. Relacién entre el porcentaje de materia organica y la distancia de la costa (0 m en el punto

de marea mas alto). Linea azul indica la media y la sombra el intervalo de confianza.
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Figura 12. Mapa de interpolacion que muestra la variacion espacial del contenido de materia orgénica
en de los sedimentos en el &rea de estudio frente al Hotel Moon Palace (22 de septiembre, 2022). El

mapa de obtuvo a través del método de interpolacion usando el algoritmo Natural Neighbor.

Eleccion de la zona receptora de las parcelas experimentales

Mediante el mapa de clasificacion de fondos (supervisada) y las verificaciones de campo, se
localizaron praderas cercanas a la costa y a la barrera de contencion de sargazo, asi como arenales con
escasa vegetacion entre los 75y 100 m de la costa (O m en el punto de la marea mas alta). Las parcelas
experimentales se colocaron en estos arenales entre el transecto 2 y 4 (Fig. 13), abarcando

aproximadamente 1 km de costa, con preferencia por sitios con sedimentos arenosos y moderados
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contenidos de materia organica (ver Fig. 10 y 12). Estas se dispusieron equitativamente a una distancia

de aproximadamente 1 a 3 m de parches naturales de H. wrightii y T. testudinum.

Tratamientos
E= C
EE TR
C3 AS

Figura 13. Ubicacion de las parcelas experimentales (rectangulos) en el area de estudio del Moon
Palace. Tratamientos: Control (C); TR: trasplantes de Halodule wrightii; AS: sustratos artificiales. Las

lineas negras representan los transectos.

Discusion

La prospeccion del area a restaurar mediante transectos lineales, la elaboracion de un mapa de
clasificacion de fondos (supervisada) y los analisis de los sedimentos resultaron fundamentales, pues
permitieron caracterizar el estado actual de las praderas de pastos marinos, su distribuciéon y

composicion, y documentar las variaciones en factores ambientales relevantes, como la granulometria
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y el contenido de materia orgénica de los sedimentos, lo cual en su conjunto resulté esencial para
identificar sitios idoneos para la aplicacion de técnicas de restauracion. La inversion de tiempo en la
caracterizacion y documentacion del punto de partida del sitio a restaurar fue un aspecto esencial para
disefiar estrategias efectivas de restauracion, ademéas de permitir la optimizacién de los recursos
humanos, financieros y técnicos al enfocar los esfuerzos en las areas con mayores probabilidades de

éxito.

El mapa de clasificacion de fondos (supervisada) del area de estudio mostrd una precisioén general
sustancial segin Cohen (1960), con una concordancia del 74% entre las unidades estimadas mediante
el procesamiento digital de imagenes y los datos de campo. La incertidumbre restante del 26% puede
atribuirse a la resuspension de sedimentos en zonas especificas, lo que podria alterar la reflectancia de
los objetos clasificados. La clase siete, correspondiente a praderas densas de pastos marinos (Thalassia
testudinum y Syringodium filiforme, con una cobertura > 2 en la escala de Braun-Blanquet), present6
una distribucion heterogénea con mayor presencia a mas de 150 metros (0 m en el punto de marea mas
alto) de la costa (Fig. 8), en concordancia con los datos de abundancia de vegetacion obtenidos en los

transectos (Fig. 4).

Esta distribucion de las praderas marinas densas podria ser consecuencia de las mareas marrones de
sargazo que afectaron la costa antes de la instalacion de la barrera de contencién, coincidiendo con lo
reportado por Van Tussenbroek et al. (2017) para las costas del Caribe mexicano. Estos autores indican
que el fendmeno de la marea marrén de sargazo ha causado la mortalidad de praderas densas de S.
filiforme y de la especie climax T. testudinum (> 2 en la escala de Braun-Blanquet) previamente
establecidas en las franjas cercanas a la costa (100-200 m de ancho), desplazandolas hacia areas mas
alejadas y menos afectadas. No obstante, la presencia de estas praderas densas en proximidad al area
de restauraciéon constituye un requisito fundamental para aumentar el éxito de los esfuerzos de

restauracion, segun la literatura especializada (van Katwijk et al., 2009, 2016). Ademas, se registraron
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vestigios de sistemas de raices de T. testudinum bajo el sedimento entre los 50 y 120 metros de la costa,
lo que podria indicar la presencia historica de estas praderas maduras en zonas mas cercanas a la costa,
cumpliendo con otro de los criterios establecidos en la literatura (van Katwijk et al., 2009, 2016). Esta
informacion fue corroborada por observaciones histéricas realizadas mediante métodos de percepcion
remota por el Laboratorio de Pastos Marinos del Instituto de Ciencias del Mar y Limnologia de Puerto

Morelos.

Las clases con predominio de arenales y escasa presencia de pastos marinos (r-2 Halodule wrightii y
r-3 algas rizofiticas en la escala de Braun-Blanquet), que comprenden las clases 1 (arenal con
vegetacion rara), 2 (arenal con vegetacion escasa) y 3 (macroalgas rizofiticas), mostraron una
distribucion heterogénea en toda el area de estudio, con mayor presencia entre los 0 y 100 metros de
la costa (Fig. 8), en concordancia con los datos de abundancia registrados en los transectos (Fig. 4). La
predominancia de estas clases en las zonas mas cercanas a la costa podria deberse a un proceso de
sucesion secundaria posterior a las perturbaciones provocadas por la marea marrén de sargazo, donde
las algas rizofiticas y el pasto marino pionero H. wrightii comienzan a colonizar los espacios desnudos
y perturbados. Un fendémeno similar fue observado en Mirador Nizuc, en el Caribe mexicano, donde,
tras los influjos masivos de sargazo, los sedimentos desnudos cercanos a la costa fueron recolonizados

por H. wrightii y algas rizofiticas (van Tussenbroek et al., 2017).

Por otro lado, entre los transectos 1 y 2, en la zona norte del area de estudio, se registro la
predominancia de clases con arenales, incluso, en las zonas mas alejadas de la costa (> 150 m). Esto
se atribuye a la presencia de una lengua de arena conspicua, que podria estar generando condiciones

de elevada energia hidrodinamica, impidiendo el establecimiento de los pastos marinos.

Las zonas mas cercanas a la costa (< 75 m, 0 m desde el punto de marea mas alto) y la zona sur

presentaron sedimentos mas finos y un mayor contenido de materia organica en comparacion con el
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resto del area de estudio (Fig. 9, 10, 11 y 12). Estas areas parecen estar experimentando procesos de
lodificacién (sedimentos lodosos con alto contenido de materia organica) como resultado de las mareas
marrones de sargazo que afectaron la zona, antes de la instalacion de la barrera de contencién. La alta
concentracion de sedimentos finos y materia organica en los primeros metros de la costa podria
atribuirse al efecto del oleaje que tiende a transportar particulas finas, tanto organicas como
inorgénicas, hacia las zonas méas someras (Ochoa, 2003; Rutten et al., 2021). Ademas, el intercambio
con la arena emergida de la playa también pudo haber favorecido estos altos valores en esta zona, dado
que la playa emergida recibe y acumula detritos organicos de diversas fuentes, como sargazo, restos
de pastos marinos arrastrados a la costa y residuos humanos, los cuales se descomponen e incorporan

en la arena, enriqueciendo su contenido orgénico (Schlacher et al., 2008).

Los altos niveles de materia organica en la zona sur del area de estudio podrian deberse al depdsito
continuo de sargazo en los extremos norte y sur de la barrera de contencidn, conocidas como “zonas
de sacrificio". Esto estaria facilitando el ingreso de materia organica desde estas zonas hacia el area de
estudio, a través de mareas y corrientes, afectando especialmente la zona sur. Ademas, la presencia de
sedimentos finos suele ser un indicador de zonas de deposicion en &reas costeras (Ochoa, 2013); por
lo tanto, la mayor concentracion de estos sedimentos en la zona sur podria sugerir que se trata de un
area de deposicion con baja incidencia de la energia del oleaje, lo que explicaria la mayor acumulacién

de materia organica en esta rea en particular.

La seleccion de los sitios para la colocacién de parcelas experimentales destinadas a evaluar la
asistencia en la recolonizacion de pastos marinos se basé principalmente en la identificacidn de zonas
sin vegetacion rodeadas por parches naturales de pastos marinos. ElI mapa de clasificacion de fondos
(supervisada) permiti6 localizar puntos prospectivos en areas fuera de la vegetacién mas densa, que

luego fueron verificados in situ para ajustar con precision la ubicacion de las parcelas experimentales.
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Estas se instalaron en areas sin vegetacion entre los transectos 2 y 4, a una distancia de entre 75 y 100

m de la costa (0 m en el punto de marea mas alto) (Fig. 13).

Las parcelas se dispusieron equitativamente a aproximadamente 1-3 m de parches naturales
circundantes de H. wrightii o T. testudinum, con el fin de evaluar el posible efecto de los tratamientos
(detallados en el capitulo 3) en la asistencia a su recolonizacién. Se seleccionaron zonas con
sedimentos lo mé&s arenosos posible y con contenido moderado de materia organica (Fig. 10, 12),
debido a que los sedimentos muy lodosos generan condiciones de inestabilidad fisica, resuspension de
sedimentos y poca penetracion de luz, lo que puede dificultar la recolonizacion natural y las actividades
de restauracion y monitoreo (Conley et al., 2017; Zabarte-Maeztu et al., 2020). Ademas, se evité la
zona al norte del transecto 2, debido a la presencia de una lengua de arena conspicua que podria

comprometer el éxito de la restauracion al crear condiciones de elevada energia hidrodinamica.
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CAPITULO 2. RECOLONIZACION ASISTIDA DE PASTOS MARINOS CERCANOS A LA
COSTA

Articulo de investigacion
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Recovery of a Halodule wrightii donor meadow

Eduardo Gabriel Torres-Conde!+?3
Brigitta I. van Tussenbroek!

, Mariana Alvarez-Rocha!, Roberto Lindig-Cisneros®,

Few restoration studies have quantified the recovery of the donor meadow. We evaluated the recovery of a monospecific donor
meadow of Halodule wrightii, the second most commonly used transplanting species, and assessed the possible effect of 24 plots
of 1 m? placed in an approximately 3,400 m? large monospecific meadow with a mean cover of 45 %, foliar shoot density of 1,280
shoots/m?, and 16 cm canopy height. Extraction densities were 9, 25, 64, and 121 small-sized extraction cores (4.5 cm diameter,
20 cm depth), with control and procedural control without extractions (N = 4 per treat t). After 6 ths, even the plots
with the highest extraction densities recovered, as indicated by the shoot number in the extraction areas and seagrass cover
in the plots approaching the levels in the controls. The recovery occurred under the environmental conditions: light availability
(22,000 £ 51 Ix), relatively stable sediments (0.8-1.16 cm) with a fine sandy composition (mean grain diameter, D50:
0.5 + 0.22 mm), and low organic matter (0.22 + 0.012%). The recolonization rate was 1-3 shoots per month in the 4.5 cm
diameter extraction areas, independent of the extraction level. Thus, approximately 20% of the H. wrightii meadow (corre-
sponding with 121 cores/m?) could be extracted in our study area. This high extraction intensity can be attributed to the ade-
quate selection of donor species, meadow, and size of the planting unit.

Key words: core transplants, extraction density, recolonization, seagrass restoration, sediments

harvesting/extraction densities. This constitutes a gap in the
knowledge of seagrass restoration.

From a donor meadow perspective, it is better to use faster-
growing species (having higher rhizome extension rates) if more
seagrass species are available, as the donor meadow of such spe-
cies is likely to recover faster (Marba et al. 2004; Uhrin
et al. 2009). In addition, faster-growing species may be more
suitable for transplants as they tend to have a higher tolerance
to different environmental conditions than species with lower
rhizome elongation rates (Burkholder et al. 1994; Fonseca
et al. 1994; Marba & Duarte 1998). Transplant host sites usually
have difficult conditions for transplant establishment, such as

Implications for Practice

e For the selection of seagrass donor meadows, if possible,
select a donor species with high rhizome elongation rates,
allowing for fast recovery.

e Consider opting for a donor site with a large vegetation
area to maintain positive feedback processes.

e Consider the selection of a donor site with as optimal
environmental conditions as possible.

® Take into consideration the use of the smallest-sized core
extraction to obtain a viable planting unit.

Author contributions: EGTC, BIVT, RLC conceived and designed the research: EGTC,

Introduction

Transplanting vegetative plant material from donor meadows to
damaged areas has been among the most widely used methods
for seagrass restoration (Fonseca et al. 1998; Paling
et al. 2009; Pereda-Briones et al. 2018). However, the impact
of the extraction of seagrass plants from the donor meadows
has been understudied, even though various works have empha-
sized that information on the recovery of donor meadows is
essential in deciding whether the removal of plant material
is sustainable (Short & Wyllie-Echeverria 1996; Paling
et al. 2009; van Katwijk et al. 2009). van Katwijk et al. (2016)
reported that only 15% of the restoration studies using trans-
plants mentioned the state of the donor meadow after extrac-
tions. Few published articles have quantified the recovery
(Table 1), and even less is known concerning suitable
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Halodule wrightii donor meadow recovery

poor sediment stability, high turbidity, or poor light penetration
due to the losses of seagrasses (van Katwijk et al. 2009, 2016).

Vegetative transplants can be obtained by several means,
such as beached plant sections (Terrados et al. 2013), uprooted
shoots (Zhou et al. 2014), cultivated plants from a land-based
nursery (Tanner & Parham 2010), or harvesting wild plants from
donor meadows (Paulo et al. 2019). The first three methods do
not involve extraction from a donor meadow. The fourth method
can damage the donor meadow and, in addition, generate
changes in local sediment dynamics with erosive impacts, which
may impair or delay the recolonization (Maxwell et al. 2017;
Githaiga et al. 2019). Plants can be extracted from a donor
meadow with or without sediments, but the introduction of
transplants with the original sediments preserves the rooting
environment and provides better anchorage, resulting in suc-
cessful transplant establishment (Paling et al. 2001; Hall
et al. 2006; McDonald et al. 2020). Paulo et al. (2019) comment
that the failure rate of using sediment-free methods has been
high (e.g., 100% failure for Zostera marina, Zostera noltei,
and Cymodocea nodosa in Portugal) and recommend using sea-
grass harvesting methods with their natural sediment. Sods and
cores/plugs are the most common and effective extraction
methods with sediments, but small-sized cores are preferred if
the damage to the donor meadow should be minimized
(Verduin et al. 2012; Paulo et al. 2019; McDonald et al. 2020).

For the selection of the donor meadow, the following guide-
lines have been recommended; however, for logistic reasons, it
is often not possible to follow all: (1) proximity to the transplant
site; (2) large vegetation area; (3) suitable environmental condi-
tions; and (4) sufficient genetic variation (Fonseca et al. 1998;
van Katwijk et al. 2009; Cunha et al. 2012). A donor meadow
close to the transplant site increases the presence of locally
adapted gene complexes (Sinclair et al. 2013; van Katwijk
et al. 2016). This also favors a plant material with a better phys-
iological state for planting and a lower investment cost as trans-
port times and distances are short (van Katwijk et al. 2009,
2016). A meadow with a large vegetation area could provide
sufficient plant material for harvesting and diminish the impact
of the extractions. A large donor meadow could also favor the
recovery through seagrass-positive feedback processes, which
are density-depending auto-facilitation processes (e.g., roots sta-
bilizing sediments for better establishment of new shoots) (van
Katwijk et al. 2009; Maxwell et al. 2017). Likewise, a donor site
with a habitat with sufficient light and appropriate sediments
(e.g., fine sandy, stable, low organic matter load) has suitable
environmental conditions for meadow recovery (van Katwijk
et al. 2009; Valle et al. 2015; van Katwijk et al. 2016). Plants
from a genetically variable meadow are preferred, as they are
thought to adapt to environmental changes and avoid inbreed-
ing, but such studies are costly (van Katwijk et al. 2009).

This study analyzes the recovery of a donor meadow of
Halodule wrightii in relation to the extraction density of small
cores in a Mexican Caribbean reef lagoon. We test the hypothe-
sis that the higher the extraction density, the recolonization rate
would be reduced. H. wrightii is the second most used seagrass
species in restoration efforts (58 trials) after Z. marina (202)
(van Katwijk etal. 2016). H. wrightii is a faster-growing species

(horizontal rhizome extension rate of 80-365 cm/year; Marbd &
Duarte 1998) and is tolerant to low light conditions due to water
turbidity (14-33% surface irradiance) and variable salinity con-
ditions (15-30) and can persist in unstable and disturbed envi-
ronments (Larkin et al. 2008; McDonald et al. 2020).

Methods

Study Area

The Puerto Morelos reef lagoon, in the Mexican Caribbean,
stretches from the coastline to the coral reef, ranging from
approximately 350-3,100 m with a maximal depth of 3—4 m
(8 m in navigation channels). The lagoon has well-developed
seagrass meadows, composed of Thalassia testudinum and
Syringodium filiforme, Halodule wrigthii, and rhizophytic algae
(van Tussenbroek 2011). The studied monospecific Halodule
wrightii donor meadow (20°59.431'N, 86°49.272'0) was
approximately 700 m from the shoreline and approximately
1 km from the nearshore target area for restoration. The meadow
was in the area of marine sand waves or dunes (Fig. 1 A) and had
an area of approximately 3,400 m’ and an average depth
of 2.5 m.

Characterization of the Donor Meadow

H. wrightii foliar shoot density, percent cover, and canopy
height (mm) were measured by randomly placing 13 quadrats
of 0.25 m?. For each quadrat, the foliar shoots (i.e., leaf-bearing
shoots) were counted, and their density (no. foliar shoots/m?)
was determined. Percent cover was visually estimated, and the
lengths of the 10 longest leaves of haphazardly selected foliar
shoots were measured with a ruler, and the mean was considered
as a proxy of canopy height (cm).

Four sediment surface samples (approximately 400 g wet)
were randomly taken by scoops. In the laboratory, large particles
were removed (e.g., shells, rocks, plant material), and the sam-
ples were placed in a drying oven for 48 hours at 60°C. For gran-
ulometric analysis, 120-200 g of sediment was separated from
each sample and was processed with a Camsizer-L Retsch Tech-
nology particle analyzer to obtain the sediment grain size distri-
bution, including mean grain diameter (D50). Forty replicates
were performed per sample. For organic matter analysis, 2 g of
sediment was separated, and % organic matter was determined
following the standard procedure of loss-on-ignition of Heiri
et al. (2001). Five replicates were performed per sample.

To measure luminance (lux), a logger (model UA-002-08,
HOBO; Onset Computer Corp.; Bourne, MA, USA) was placed
3 cm above the donor meadow canopy. The HOBO was cali-
brated to capture data every 15 min. Data from daylight peaks
(between 10 and 13 h) for 3 months were used.

Experimental Design

Twenty-four 1 m” (1 x 1 m) plots were established in the inte-
rior of the donor bed by SCUBA diving at a minimal distance
of 2 m from one another. The plots were delimited with metal
rods and nylon string. Six treatments, consisting of distinct
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Figure 1. (A) Donor meadow of the seagrass Halodule wrightii;, (B) coring in process for 121 extractions; (C) close-up image of a core inserted in the seagrass
meadow; (D) placement of the circular frame where a core was extracted, indicating the extraction area; (E) plot of H. wrightii after the extraction of 121 cores;

(F) cover in the same plot after 6 months.

levels of extraction (expressed as the number of extracted cores
per plot), a procedural control, and control, were assigned ran-
domly to the numbered plots, with four replicates per treatment.
The extraction treatment had four levels of 9, 25, 64, and
121 cores (see below) per plot; the procedural control consisted
of nine insertions of the corer without removing the seagrasses,
and the control had no manipulation (Table 2). The cores were
extracted following a regular spacing pattern in grids. The grids
were established by spanning cords equally spaced across the
quadrants; the number of cords depended on the extraction treat-
ment (Table 2; Fig. 1). In total, 876 cores were extracted.

Core Extractions

H. wrightii was extracted using 40-cm long PVC corers with a
diameter of 4.5 cm (Fig. 1B & 1C). The cores were buried
20 cm, taking sediment and H. wrightii (between 3 and 10 foliar
shoots per core), and two caps were placed on the extremes of
them to allow for transport to the target site for restoration.
The sediments consisted of loose sand, and it was not necessary
to backfill the holes generated by the cores because the fine
sandy sediments quickly filled them without intervention. The
cores were inserted in the same manner for the procedural con-
trol, but no H. wrightii foliar shoots or sediment was extracted.
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Halodule wrightii donor meadow recovery

Table 2. Extraction treatments and levels (number of 4.5 diameter core extractions) of Halodule wrightii. The procedural control consisted of nine insertions of
the cores without extraction, and the control did not receive any manipulation. The plot area was 1 m~, and there were four plots per treatment.

Extraction treatments Level (no. extractions)

Extracted area per plot ( om’) % of area extracted

Control 0
Proc. control 0
Minimal density 9
Low density 25
High density 64
Maximal density 121

0 0

0 0
143.1 1.4
397.6 4.0
1,017.9 10.2
1924 4 19.2

Nine extraction areas per plot were marked (in the same approx-
imate position per plot), immediately after removal of the core,
using 25 cm tall wooden stakes with attached circular frames
(diameter 4.5 cm), that indicated the precise location of the areas
of extraction. The wooden stakes were buried 18 cm, leaving
7 cmabove the sediment (Fig. 1D). Extractions were made dur-
ing the second half of July 2022 and were completed on 25 July,
which was considered as the starting date of the observations on
recovery.

Monitoring the Recovery

Monthly or bimonthly (every 2 months) surveys were con-
ducted to observe the recovery of the H. wrightii donor meadow
from July 2022 to January 2023. The foliar shoots were counted
in the nine circular frames per plot that marked the precise loca-
tion of core extraction. The cover of H. wrightii in the plots was
determined by placing a 1 m’ square frame with 0.2 m” subdivi-
sions as a guide. Five photographs covering the 0.2 m* areas
arranged diagonally in the plot were taken with a GoPro 9 cam-
era. The cover percent in each photo was estimated with a
10 x 10 grid. In addition, the lengths of the wooden stakes
above the sediment were measured with a ruler (0.1 mm accu-
racy) to estimate changes in sediment level.

Statistical Analysis

The mean number of foliar shoots, in the marked nine extraction
areas per plot, was determined and an increase in number was
considered as recolonization. A t-Student test was performed
for the number of foliar shoots after 1 month, between the con-
trol and the procedural control, to test for a possible effect of
the core manipulation on the number of foliar shoots. Since dif-
ferences were not statistically significant (r = 0.505, df = 6,
p = 0.183), the procedural controls were not further considered
in the analyses. The recovery at the meadow level was expressed
as changes in the percent of the mean cover of H. wrightii per
plot. Changes in the sediment levels were defined as the mean
difference in the lengths of the nine stakes (per plot) between
the observed time and those measured in the previous months
(or 2 months).

Possible differences in the recovery of H. wrightii among
treatments and time were tested with repeated measures
ANOVA with a number of foliar shoots in extracted areas and
cover of H. wrightti in the plots as response variables and

treatments and months as factors. The post hoc SNK (Student—
Newman—Keuls) test was used to compare pairs of means.
The same analysis was applied to determine possible differences
in sediment levels among treatments and time. A significance
level of 0.05 was used for all tests. All analyses were
done in R (R Core Team 2023) using packages: ggpubr
(Kassambara 2020) and GAD (Sandrini-Neto & Camargo 2012).
The data complied with the assumptions of homogeneity of var-
iances (Levene test) and normality (Shapiro-Wilk test).

Results

Characterization of the Donor Meadow

At the beginning of the experiment, the meadow had a mean
(& standard error) coverage of 45 + 5.2% (N = 13), foliar shoot
density of 1,280 = 102.2 shoots/m> (N = 13), and canopy
height of 16 + 1.5 cm (N = 13). The sediments presented a fine
and sandy composition (D50: 0.5+ 0.22 mm, N = 40)
(Fig. S1), with an organic matter content of 0.22 £ 0.012%
(N = 5). The irradiation at canopy level was 22,000 =51 Ix
(N = 1,440) between 10 and 13 h from 10 January 2023 to
10 March 2023.

Recolonization of the Extraction Areas

The number of foliar shoots increased significantly in the extrac-
tion areas over time (F = 104.20, df = 5, p <0.001), indepen-
dently of the extraction density (F = 1.45, df = 3, p = 0.099;
Fig. 2A), approaching those in the controls after 6 months. Most
plots showed a mean increment of 1-3 shoots per month in the
4.5-cm diameter extraction areas.

Cover of Halodule wrightii

Overall, the cover in the plots increased significantly over
time (F = 45.82, df = 5, p < 0.001) and varied significantly
among the levels of extraction density (F = 78.58, df = 4,
p <0.001). The plots with O (control), 9, and 25 extractions
always displayed a similar cover. In the beginning, the cover
in the plots where 64 and 121 cores were extracted was signif-
icantly lower than those in the controls, showing an initial
22% and 30% cover losses, respectively (Fig. 1E). In the fol-
lowing months, cover increased in these plots by 6.1 and 7.1%
per month, respectively. The cover in these plots with the
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Figure 2. (A) Number of Halodule wrightii foliar shoots (mean + SE) per
core area (diameter 4.5 cm), and (B) percent cover in five treatments with
different numbers of extraction cores over a 6-month monitoring period ona
donor seagrass meadow. The number of replicas per treatment was

4. Different letters indicate significant differences between treatments per
month using the Student-Newman-Keuls test at the 0.05 significance level.

highest extraction densities approached the cover in the con-
trol plots after 6 months (Figs. IF & 2B).

Sediment Levels

The sediment levels did not vary over time during the observa-
tion period (F = 1.21, df =5, p = 0.092), independently of
the extraction density level (F = 0.47, df=4, p = 0.591).
The plots showed a mean increment in sediment level of
0.8—1.16 cm during the study period.

Discussion

The Halodule wrightii donor meadow recovered its seagrass
cover 6 months after the core extractions, and the recolonization
rate of the extracted areas was independent of the density of the
core extractions. The recovery period was shorter than that reg-
istered for the same species in the U.S.A. (approximately
12 months; Fonseca et al. 1994). Other seagrass species with
somewhat lower rhizome elongation rates, such as Syringodium
filiforme (Fonseca et al. 1994), Zostera noltei (Valle et al. 2015),
Zostera muelleri (Matheson et al. 2017), and Zostera marina
(Davis & Short 1997; Zhang et al. 2021) recovered between
9 (exceptionally 7) and 12 months. Species with low rhizome

elongation rates, such as Posidonia australis and Posidonia
sinuosa needed 3—4 years to fully colonize a small extraction
area of 26 cm? (Verduin et al. 2012). Thus, the selection of
donor meadows of species with high to medium rhizome elonga-
tion rates could be adequate for sustainable extractions and rapid
recovery (<1 year). The highest extraction density of 121 cores,
corresponding with the extraction of almost 20% of the
H. wrightii donor meadow, did not approach a critical threshold
for its collapse (Carr et al. 2010). Often, seagrasses present a
slowdown in their recovery after disturbance when approaching
this critical threshold (critical slowing down) (El-Hacen
et al. 2018). H. wrightii, even in the plots with the highest extrac-
tion density, showed a similar recovery trajectory (approxi-
mately 1-3 shoots per month) as the lower extraction density
levels.

H. wrightii has the highest horizontal rhizome extension rate
among Mexican Caribbean seagrass species (220 cm/year;
Gallegos et al. 1994) and is known to recover rapidly after low
to moderate disturbances (Larkin et al. 2008). High light avail-
ability, typical of the reef lagoon (Naumann et al. 2013), reduced
self-shading (due to low canopy height), and relatively stable and
fine sands likely favored fast regrowth. Probably the size of the
donor meadow (approximately 3,400 m?) maintained favorable
environmental conditions for self-facilitating recovery through
positive feedback processes (e.g., abundant rhizome and roots to
stabilize the sandy sediments and foliar shoots to attenuate waves
and trap resuspended particles increasing light availability).

The position of the extraction points within a meadow may also
be of relevance; in this study, the plots were established in the
center of the H. wrightii meadow. Zhang et al. (2021) reported
faster recolonization in extraction areas in the interior of the donor
meadow than at its edge. However, this may be context-
dependent as other authors found that rhizome growth rates on
the edge of the seagrass meadows were higher than in the interior,
as seagrasses inside are denser and can affect shoot growth by
self-shading and space competition (Marba et al. 1996; Greve
et al. 2005). Furthermore, the use of small-sized cores (4.5-cm
diameter) for extraction also likely facilitated the rapid recovery
of H. wrigthtii, as the smaller the extraction patch size, the faster
recovery due to the increase in the area/edge ratio, favoring the
expansion of neighboring rhizomes into the bare area (El-Hacen
et al. 2018). This is consistent with Zhang et al. (2021), who
reported fast recolonization in small extraction units (<0.25 m?)
of Z. marina, promoting shoot production in the donor meadow.
The core size must be adequate to extract a viable planting unit,
which likely depends on the size of the seagrass species. How-
ever, Verduin et al. (2012) already advocated for small-sized core
extraction (8.3 cm), even for larger (and slower-growing) species
such as Posidonia oceanica and P. australis.

This study provides evidence that up to 20% of a stable
H. wrightii meadow under the study’s environmental conditions
can be extracted using small cores (4.5-cm diameter) for obtain-
ing plant material from the donor meadow without affecting its
capacity for recovery. As H. wrightii is the second most widely
used seagrass species for coastal zone restoration (van Katwijk
et al. 2016), this study provides useful information for future
efforts.
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DISCUSION GENERAL

En la presente tesis se ofrece evidencia de que, una vez mitigadas las causas del declive de las praderas
marinas, es posible acelerar su recuperacion en ambientes desafiantes mediante acciones de restauracion.
La asistencia de la recolonizacion de escasos pastos marinos persistentes, a través de técnicas de
restauracion que mejoraron las condiciones del habitat, demostro ser una estrategia prometedora para
rehabilitar las praderas. Manipulando las parcelas desprovistas de vegetacion de 40 m2 mediante la
instalacion de sustratos artificiales bajo sedimento (AS) o el trasplante de nucleos pequefios de Halodule
wrightii (TR), se acelerd la recolonizacién de los pastos marinos en la franja cercana a la costa de estudio.
Esta zona, aunque protegida por una barrera de contencién de sargazo que mitigaba la marea marron de
sargazo, que fue la causa de mortalidad de la pradera marina, enfrentaba otros desafios debido a la energia
de las olas y el movimiento de los sedimentos. La presencia de una barrera de contencién de sargazo
redujo el aporte de materia organica y proporcion6 condiciones hidrodindmicas mas benignas durante el
periodo de estudio, generando condiciones favorables de crecimiento de los pastos marinos. Esto sefiala
la importancia de abordar las causas del declive de los pastos, para incrementar el rendimiento global de

la restauracion y optimizar su logistica.

La caracterizacion de la franja cercana a la costa de estudio fue esencial para comprender su entorno y
disefiar la estrategia de restauracion que acelero la recuperacion de las praderas marinas, optimizando las
probabilidades de éxito. La franja costera presentaba desafios significativos debido a la accion de las olas
rompientes y la alta dindmica sedimentaria. Ademas, la descomposicién del sargazo en los afios previos
a la instalacion de la barrera de contencion habia incrementado el contenido de materia organica (> 5%)
en los sedimentos, lo cual cre6 condiciones adversas para su crecimiento, como la deplecién de oxigeno
y la resuspension de sedimentos finos e inestables, que provocaban turbidez y reducian la disponibilidad

de luz (van Tussenbroek et al., 2017).
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La combinacion de métodos tradicionales de muestreo in situ con transectos lineales y la elaboracion de
un mapa de clasificacion de fondos (supervisada) mediante percepcion remota permitié identificar zonas
fragmentadas y desprovistas de vegetacion entre los transectos 2 y 4 (aprox. 1 km), entre los 75y 100 m
de la costa (0 m en el punto de marea més alto), adecuadas para determinar la ubicacion de parcelas
experimentales. Los analisis de la composicion de los sedimentos permitieron identificar y evitar areas
con sedimentos demasiado finos y alta concentracién de materia organica en los primeros 70 metros de
la costa y en la zona sur (luego del transecto 4), lo cual contribuyd a que todas las parcelas, al estar

ubicadas en zonas con cantidades moderadas de nutrientes, experimentaran una recuperacion favorable.

La planificacion de las dimensiones de las parcelas experimentales fue importante para acelerar la
recuperacion de los pastos marinos en la zona costera. Cada parcela, de 40 mz, se disefi teniendo en
cuenta el area total destinada a la restauracién (aprox. 1 km), con la intencion de que las areas bajo
restauracion abarcaran entre el 10% y el 20% de la superficie desprovista de vegetacion. Ademas, las
parcelas de mayor tamarfio influyen mas significativamente en la modificacion de las condiciones
ambientales, aumentando asi la probabilidad de generar un entorno propicio para el crecimiento y
expansion de los pastos marinos. La orientacion de las parcelas (4 x 10 m), con los lados mas largos (10
m) paralelos a la linea de costa, aumentd su exposicion a la energia de las olas, lo cual pudo haber
potenciado el efecto de las unidades experimentales en la reduccion de la movilizacién de sedimentos,

favoreciendo de este modo la recolonizacion natural.

La movilizacion de sedimentos es un factor limitante para la recolonizacion natural de pastos marinos en
areas costeras, debido a que impide el asentamiento y crecimiento de pequefios clones aislados (Bouma
et al., 2016; Maxwell et al., 2017; Cao et al., 2018; van der Heide et al., 2021). Tanto los sustratos
artificiales (AS) como los trasplantes de H. wrightii (TR) contribuyeron de manera similar a la
acumulacién de sedimentos, a pesar de ocupar inicialmente solo el 5,1% y el 0,4% de la superficie total

de las parcelas (40 m?), respectivamente. Esta intervencion fue suficiente para restablecer las
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retroalimentaciones positivas de los pastos marinos, desencadenando la recolonizacion de la especie
pionera de réapido crecimiento H. wrightii desde parches naturales circundantes. Con el tiempo, las
praderas mas densas en las parcelas de AS y TR presentaron mayor disponibilidad de luz, lo cual se vio
favorecido por la estabilizacion de sedimentos por los rizomas y raices, asi como por la reduccion del
oleaje y la captura de particulas en suspension por los haces foliares. Las condiciones mejoradas en las
areas recolonizadas por H. wrightii facilitaron la recolonizacion vegetativa de la especie climax de
crecimiento lento Thalassia testudinum, ademas del establecimiento de plantulas de T. testudinum,

acelerando asi el proceso de sucesion de pastos marinos en la costa objeto de estudio.

Las técnicas de restauracion implementadas, tanto con trasplantes de H. wrightii (TR) como con sustratos
artificiales (AS), demostraron ser igualmente eficaces en acelerar la recolonizacion de las especies de
pastos marinos en la franja costera estudiada, al tiempo que minimizaron o evitaron dafos a la pradera
donante de estudio. La eficacia de los trasplantes de H. wrightii, bajo condiciones ambientales adversas
(altos niveles de materia organica en los sedimentos, baja disponibilidad de luz y oleaje considerable),
en comparacion con las condiciones mas favorables de la pradera donante de estudio (alta disponibilidad
de luz, sedimentos estables con bajo contenido de materia organica) se atribuye a la eleccion acertada de
la especie, la densidad de plantacion, la proximidad entre nlcleos y el método de trasplante empleado.
H. wrightii, que posee la mayor tasa de elongacion horizontal de rizomas entre los pastos marinos del
Caribe Mexicano (80-361 cm por afio; Gallegos et al., 1994; Marba y Duarte, 1998), muestra una notable
tolerancia a condiciones ambientales desfavorables, como la resuspension de sedimentos y la limitada
disponibilidad de luz (Larkin et al., 2008; McDonald et al., 2020). Estas caracteristicas no solo
contribuyeron al éxito de los trasplantes en la franja costera, con una tasa de supervivencia general del
69%, a los seis meses, y una elongacion promedio de rizomas de 7 cm, en cinco meses, sino que también
favorecieron la rapida recuperacion de la pradera donante en el mismo periodo, independientemente de
las densidades experimentales de extraccion (+9, +25, +64, +121 nlcleos por m?), asegurando tanto el

establecimiento de los trasplantes como la sostenibilidad de la extraccion de material vegetal. La rapida
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propagacion de H. wrightii fue determinante en el éxito de la recolonizacion asistida y la recuperacion
de la pradera donante, debido a que el incremento de la densidad en ambas areas fortalecio los
mecanismos de auto-facilitacion (Maxwell et al., 2017), acelerando tanto el establecimiento de una
pradera pionera amplia, en el area de restauracion, como la recuperacion de la densidad y cobertura
perdidas de la pradera donante, lo cual redujo el riesgo de retroceso o de entrar en un estado sin

vegetacion, respectivamente.

El trasplante de H. wrightii utilizando nucleos (4.5 cm de didmetro) que contenian sedimentos originales
del area donante, promovio un desarrollo favorable en la franja costera de estudio al preservar el entorno
natural de enraizamiento y proporcionar un mejor anclaje. El uso de nucleos de pequefio tamafio (4,5 cm
de diametro) result6 ventajoso, debido a que redujo significativamente los costos, las demandas laborales
y el impacto sobre la poblacion donante en comparacion con parches de trasplante de mayor tamafio
utilizados en otros métodos (p.e., tepes/mantas de 10 a 100 cm de didmetro; Fonseca et al., 1998; van
Katwijk et al., 2016; Mourato et al., 2023). Este método probablemente también contribuy6 a la rapida
recuperacion de la pradera donante, independientemente de las densidades de extraccidn experimentales,
dado que cuanto menor es el tamafio del area de extraccion, mas réapida es la recolonizacion debido al
aumento en la relacién area/borde, lo que facilita la expansion de los rizomas vecinos hacia el area
desnuda (El-Hacen et al., 2018). Ademas, la extraccién de los nlcleos de pequefio tamafio en el centro
de la pradera donante pudo haber sido igualmente relevante, debido a que estudios previos han reportado
una recolonizacién mas rapida en areas de extraccion situadas en el interior de la pradera donante, en
comparacion con su borde (Zhang et al., 2021). De este modo, al utilizar este método este método fue
posible extraer, de manera sostenible, hasta un 20% de una pradera donante extensa (3400 m?) de la
especie pionera de rapido crecimiento H. wrightii, en condiciones ambientales favorables para el

crecimiento de los pastos marinos, sin comprometer su capacidad de recuperacion.
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La densidad de trasplante de H. wrightii en el area receptora, con 90 nuicleos por 40 m2 y distancias entre
nacleos de 50-55 c¢cm, se establecio en un estudio piloto previo en la laguna arrecifal de Puerto Morelos
(Hunahpu Benitez y van Tussenbroek, datos no publicados). La optimizacion de la densidad de
plantacion y la distancia entre trasplantes probablemente permitié promover los procesos de auto-
facilitacion dentro de las parcelas de restauracion, al tiempo que redujo significativamente los costos
potenciales y las demandas laborales (van Katwijk et al., 2016). Para estandarizar los tratamientos de
trasplante (TR) y sustratos artificiales (AS), se utilizd la misma densidad para los sustratos artificiales.
El tamafio de los sustratos asumio que los trasplantes de H. wrightii se expandirian aproximadamente 15
cm en varios meses, basandose en ensayos piloto previos (Hunahpu Benitez y van Tussenbroek, datos no
publicados) y en las tasas de extension de rizomas publicadas para esta especie (Gallegos et al., 1994).
El uso de sustratos artificiales de pequefio tamafio (15 x 15 x 2 cm) bajo sedimento, que imitan el sistema
de raices y rizomas de los pastos marinos (Temmink et al., 2020; van der Heide et al., 2021; Rehlmeyer
et al., 2024), cre6 un habitat favorable para la recolonizacién de las especies de pastos marinos
circundantes y resultd particularmente eficiente en términos de esfuerzo. La aplicacion exclusiva de
sustratos artificiales para asistir la recolonizacion de los pastos marinos escasos presentes evito la
necesidad de cosechar pastos marinos existentes, lo que redujo los costos, el esfuerzo, y elimin6 cualquier
dafio a las poblaciones donantes. Por ejemplo, la instalacién de los sustratos requirio solo la mitad de
tiempo de buceo (~ dos horas por parcela) comparados con los trasplantes (TR), los cuales requirieron ~
3-4 horas por parcela, sin considerar el esfuerzo de extraccion y transporte de los pastos marinos.
Ademas, el uso de unidades pequefias ofrecié una ventaja practica en comparacion con las laminas
originales mas grandes (por ejemplo, BESE: 91 x 45 x 2 cm; van der Heide et al., 2021), debido a que

resultaron mas faciles de incrustar y adaptarse a los contornos del fondo marino.

Por ultimo, frente a la constante amenaza de las inundaciones masivas de sargazo pelagico en las costas
de mas de 15 paises del Caribe y el creciente desarrollo costero (Barragan y De Andrés, 2015; Wang et

al., 2019), esta tesis propone una estrategia sostenible para la restauracion a gran escala de pastos marinos

56



en las franjas cercanas a la costa de las lagunas arrecifales de la region, donde se hayan mitigado las
causas de mortalidad. Esta estrategia, ademas, podria aplicarse a otras areas donde la movilidad del
sedimento impida el establecimiento de los pastos marinos. No obstante, es esencial llevar a cabo estudios
experimentales adicionales que se enfoquen en diferentes entornos y especies, con el fin de ampliar la

aplicabilidad de la estrategia propuesta.
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CONCLUSIONES GENERALES

-Laeliminacion de la marea marrén de sargazo como causas del declive de las praderas marinas, mediante
la colocacion de una barrera de contencion de sargazo en la franja cercana a la costa de estudio, fue
crucial antes de implementar técnicas de restauracion. Mantener esta barrera es igualmente crucial para

la preservacion de las praderas nativas mientras persistan las arribazones de sargazo.

-La caracterizacion de la franja cercana a la costa de estudio mediante transectos lineales, la elaboracién
de un mapa de clasificacion de fondos (supervisada) y el anélisis de sedimentos permitié identificar zonas
fragmentadas sin vegetacién con moderadas cargas de materia organica, idoneas para la aplicacion de los
tratamientos de restauracion. Esta caracterizacion también contribuy6 en optimizar la logistica de la

intervencion al concentrar los esfuerzos en las areas con mayor probabilidad de éxito.

-Es posible extraer hasta un 20% de material vegetal de manera sostenible de una pradera donante extensa
de Halodule wrightii, con condiciones favorables (disponibilidad de luz, sedimentos arenosos y estables)
para el crecimiento de pastos marinos, utilizando nucleos de pequefio tamafio (4.5 cm de diametro)

extraidos del centro de la pradera.

-Es posible acelerar la recolonizacién natural de las especies de pastos marinos en franjas cercanas a la
costa, moderadamente dindmicas, si se reduce el movimiento de los sedimentos mediante ténicas de

restauracion.

- El movimiento de los sedimentos puede ser reducido mediante el trasplante de nicleos de pequefio
tamario, de especies de crecimiento rapido, o la colocacion de sustratos artificiales de pequefio tamarfio

bajo el sedimento en densidades criticas.

-La recolonizacién de especies de pastos marinos de rapido crecimiento puede favorecer el

establecimiento natural de especies climax.
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- El uso estratégico de pequefias unidades de sustrato artificial bajo el sedimento puede suponer una
ventaja frente a los trasplantes, debido a que puede reducir el esfuerzo de la restauracion y evitar dafios

a las poblaciones donantes.
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