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Symbole Description unité
A Aliment consommeé kg
COD Carbone organique dissous mg C.L"
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Introduction

Face au fléchissement des péches, lié a la surexploitation des océans, I’aquaculture intensive
semble voué€e a un essor pour répondre a la demande croissante que les ressources naturelles ne
pourront satisfaire. Dans les prochaines décennies, ce secteur d’activité devra étre capable de

fournir une production au moins égale a la production des pécheries (Chamberlain et Rosenthal,
1995 ; ICES, 1997).

Toutefois, le développement de I’aquaculture n’est pas sans risque pour I’environnement et
suscite méme de nombreuses interrogations. Les élevages génerent une pollution dont I’origine est
le gaspillage d’aliment et les produits d’excrétion qui peuvent contribuer a I’eutrophisation du
milieu naturel (Videau et Merceron, 1992). Aussi, Duff (1987), Chamberlain et Rosenthal (1995)
soutiennent le projet de la mise en place d’un systeme législatif pour réglementer les rejets
d’aquaculture.

Actuellement, la production de rejets par les fermes aquacoles est faible par rapport aux autres
sources de pollution et il semble que I’aquaculture ne pose pas de probléme a grande échelle (Aure
et Stigebrandt, 1990 ; Ackefors et Enell, 1990, Wu, 1995). Souvent les conditions hydrodynamiques
du milieu suffisent pour disperser les substances polluantes. Toutefois, quelques déséquilibres
locaux peuvent étre constatés et avoir de grandes conséquences sur les élevages eux-mémes
(phénomenes d’auto-pollution ou de production de blooms d’algues toxiques) et sur 1’économie
touristique de certains pays (Shogeim et Brennes, 1984, Waldichuk, 1987 ; Duff, 1987 ; Holby et
Hall, 1991 ; Ben Yami, 1996).

La charge polluante relarguée par les fermes d'élevages piscicoles dépend du type
d’installation et de la méthode de gestion de I’élevage. Un intérét particulier est porté sur la
recherche de nouvelles techniques d’élevage intensif fiables et plus respectueuses de
Penvironnement. L'élevage en eau recyclée, constitu¢ d'une boucle de traitement de l'eau de
I'élevage, permet de réutiliser cette derniere plusieurs fois par jour dans le méme bassin. Cette
boucle de traitement est généralement composée d'un piege a feces, d'un filtre biologique, d'un
systéme de stérilisation et d'oxygénation (Maurel, 1984 ; Blancheton ef al., 1996) dont les regles de
I'art sont décrites par Timmons et Losordo (1994). Les volumes de rejet dans le milieu naturel sont
fortement réduits mais plus concentrés. Ainsi, I'élimination des rejets solides devient plus efficace et
susceptible d'étre traité¢ par des processus de digestion anaérobie en bassins facultatifs. Ces boues
pouvant ensuite étre valorisées par la production de biogaz (Lanari et Franci, 1998). Par contre, les
rejets dissous, moins accessibles, sont directement relargués dans l'environnement. Mais, dans le
cas des élevages en eau recyclée, l'azote est essentiellement sous forme de nitrate, présentant moins
de toxicité que le rejet d'ammoniaque observé dans les autres systémes d'élevage. Toutefois, ces
substances dissoutes peuvent étre valorisées pour la production de biomasse algale (microalgues ou
macroalgues) par des techniques déja proposées pour le traitement de rejets urbains. D'ailleurs la
capacité des algues a absorber les nutriments issus d'élevages piscicoles a été démontrée & partir de
cultures d'algues en bassin (Cohen et Neori, 1991).
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Introduction

La technique de traitement par lagunage a haut rendement algal, développée par Oswald
(1963), semble adaptée a ce type d’effluent concentré. L'activité photosynthétique des algues
permet & la fois l'assimilation des nutriments dissous dans l'eau et l'augmentation de la
concentration en oxygéne et du pH du milieu. De plus, la biomasse algale formée est
potentiellement valorisable, notamment pour ’alimentation de poissons (Soeder, 1980 ; Edward et
Sinchumpasak, 1980). Toutefois, & ce jour, cette technique n’a pas été utilisée pour le traitement
d’effluents marins.

Le projet de I’'Ifremer (Station Palavas-les-Flots) est de concevoir un systeme d’élevage de
loups en circuit fermé dont la totalité des rejets sont recyclés ("zéro rejet").

Cette thése s’inscrit dans le cadre de ce projet d’élevage en circuit fermé en s’attachant
particuliérement au volet "traitement des effluents". Le premier objectif de cette étude est de
caractériser les effluents issus de ce systeme d'élevage. Le deuxiéme objectif est de démontrer
I’aptitude du lagunage a haut rendement algal pour le traitement des effluents marins fortement
chargés en nitrates. La réutilisation potentielle de l'effluent trait¢ dans le circuit de recirculation de
I'élevage sera examinée.

La premiere partie de ce document permet de faire le point sur I’aspect quantitatif et qualitatif
des rejets issus de fermes d’élevage. Une attention particuliére est portée sur les diverses sources de
pollution azotées et phosphorées et sur les recherches effectuées afin de réduire la quantité de ces
rejets. Une breve description du fonctionnement du traitement de l’eau par lagunage a haut
rendement algal compleéte cette partie bibliographique.

Apres une présentation du systeme expérimental et du protocole d’étude dans le second
chapitre, I’objectif du chapitre trois est de présenter les caractéristiques de la charge polluante d’un
effluent d’élevage en eau recyclée. Un intérét particulier est porté sur la qualité en azote et
phosphore inorganique dissous dans cet effluent et sur le moyen de prédire 1’évolution temporelle
de la concentration de ces éléments.

Dans le chapitre quatre, une étude en laboratoire met en €vidence la capacité €puratoire de
macroalgues mises en culture dans des milieux riches en azote et phosphore inorganique dissous.
Une étude comparative de |’absorption de nutriment sera effectuée entre des especes de gracilaires,
d’ulves et de chaetomorphes.

Le cinquieme chapitre décrit les résultats du traitement par lagunage a haut rendement algal et
du rythme saisonnier du rendement épuratoire des différentes variables chimiques.
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Les sources de pollution issues des élevages piscicoles sont multiples ; elles peuvent étre d'une part
dues aux apports de produits thérapeutiques et antifouling qui peuvent contribuer a I’enrichissement
de ’environnement en molécules hautement actives et toxiques (ICES, 1989 ; Thrower et Short,
1991 ; Videau et Merceron, 1992) et d'autre part a I'apport de rejets d’origine alimentaire soit par le
gaspillage de nourriture, soit par I’excrétion (tant particulaire que dissoute).

Un des avantages majeurs des €levages piscicoles en eau recyclée est l'utilisation limitée de produits
de traitement. L'impact majeur de ce systeme d'élevage est lié aux rejets d'origine alimentaire. [l est
difficile de faire la distinction entre I’aliment perdu et les feces tant la chute de ces deux fractions
intervient simultanément. En plus, les pertes d’aliment dépendent (i) de I’espece élevée, (ii) de la
méthode d’¢levage, (iii) de la méthode d’alimentation et (iv) du type d’aliment distribué (Warrer-
Hansen, 1982 ; Wu, 1995). Les pourcentages de perte couramment observés s’étalent entre 1 et 40%
des quantités distribuées (Gowen et Bradburry, 1987 ; Storebakken et Austreng, 1987 ; Thorpe et
al., 1990 ; Van der Meer, 1997). Gowen et Rosenthal (1993) pensent qu’une valeur de 12% semble
plus réaliste pour des indices de conversion de la nourriture inférieurs a 2,0 (rapport entre I'aliment
consommé et la biomasse produite, noté IC). Dans le cas d’élevage en eau recyclée, 'utilisation de
systémes d’auto-alimentation permet de réduire fortement le gaspillage d’aliment (Coves et al.,
1998). Ainsi dans ces systémes, les rejets solides sont essentiellement représentés par 1’excrétion
fécale. Le taux de production de feces peut varier entre 7 et 28% du poids sec de [’aliment ingéré en
fonction de la qualité de ses composants (Butz et Vens Cappel, 1982 ; Beveridge et al., 1988 ;
Seymour et Bergheim, 1991 ; Dosdat, 1992a,1992b). L’excrétion des substances dissoutes étant liée
au métabolisme des poissons, |’excrétion au sein d’une méme espéce reste identique quel que soit
I’¢levage pris en considération (cages, bassins ou élevage en eau recyclée). Néanmoins, I’activité
bactérienne des systémes d’élevage en eau recyclée masque [’excrétion des poissons en
transformant ’ammonium excrété en nitrate. Aussi, les mesures d’excrétion ne peuvent étre
déterminées qu’a partir d’élevage en circuit ouvert.

Au cours de ce chapitre, une premiére partie sera consacrée a 1’évaluation de ’excrétion azotée
et phosphorée des poissons téléostéens et aux méthodes d’estimation disponibles dans la littérature.
Un intérét particulier sera ensuite porté aux options possibles permettant de réduire la charge de
pollution relarguée dans le milieu extérieur en utilisant notamment les capacités épuratoires des
algues. Dans la perspective de valoriser les effluents piscicoles par la production algale, I’étude des
facteurs stimulant la croissance et la production de deux espéces de macroalgues a été réalisée dans
la partie suivante. Une derniére partie présentera briévement la méthode de traitement biologique de
|’eau usée par lagunage a haut rendement.

T
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Chapitre I

1.1. INFLUENCE DES POISSONS SUR LA POLLUTION ISSUE D’ELEVAGE PISCICOLES
1.1.1. L’excrétion azotée
1.1.1.1. Les formes de rejets azotés

Rejets solides

La proportion d’azote excrété avec les féces est représentée par la fraction non-digestible des
protéines de ’aliment. Enell et Loef (1983) estiment que le flux d’azote a la surface des sédiments
issu d’un élevage de truite arc-en-ciel en cage atteint entre 2 et 4 g N.m'z.j'l. Le bilan de masse
¢tablit que ’excrétion d’azote particulaire représente 22% de 1’azote ingéré total (Enell, 1987).
Avec un élevage de Sparus aurata de 3 a 90 g, Porter et al. (1987) déterminent cette excrétion entre
3 et 11 %. Récemment, Dosdat et al. (1996) constatent que 1’azote fécal de 5 espéces de téléostéens
de 10 g et 100 g (Dicentrarchus labrax, Scophthalmus maximus, Sparus aurata, Salmo trutta fario
et Onchorynchus mykiss) varie entre 6% et 20% de ’azote ingéré. Toutefois, ces auteurs précisent
que 13 a 78% de cet azote se trouve sous forme dissoute dans les feces et peut étre libéré par simple
lessivage.

Dans les €élevages en eau recyclée, ’essentiel de ces matieres particulaires peut étre éliminé par des
pieges a particules et des systemes de filtration. Twarowska et al., (1997) montrent que leur systeme
d’élevage permet d’éliminer respectivement 80% des boues et 40% des particules en suspension par
les pieges a particules et le filtre mécanique.

Rejets dissous

Chez le loup et la plupart des téléostéens, le catabolisme des protéines issu de réactions de
désamination conduit essentiellement a la formation d’azote ammoniacal total ( NAT = NH; + NH, ),
expulsé vers le milieu extérieur par simple diffusion & travers 1’épithélium branchial (Smith, 1929 ;
Wood, 1958 ; Forster et Goldstein, 1969 ; Randall et Wright, 1987). L urée, issue de la dégradation
des composés puriques, forme une part non négligeable de I’excrétion azotée (Forster et Goldstein,
1969) a laquelle s’ajoutent de nombreuses molécules organiques (Wood, 1958 ; Fromm, 1963).
Cependant, la proportion marginale de ces dernieres a conduit [a plupart des auteurs a approximer
’excrétion en azote dissous total (NDT) par la somme des fractions ammoniacales et uréiques. De
nombreuses études montrent que I’ammoniaque représente entre 50 et 90% de 1’azote dissous total
avec des variations liées aux espéces et aux conditions d’élevage (Tableau 1.1).

L’excrétion de cet azote dissous se compose de 1’excrétion endogene (NEE), liée au catabolisme
des protéines corporelles (appelé métabolisme de base) et de I’excrétion exogene, liée au
catabolisme des protéines alimentaires (Brett et Groves, 1979). L’excrétion endogene peut étre
mesurée directement par I’intermédiaire de lots de poissons mis & jeun plusieurs jours ou alimentés
avec de la nourriture aprotéique (glucose). Quelques valeurs d’NEE trouvées dans la littérature sont
recensées dans le Tableau 1.2. Chez les poissons alimentés, ces deux types d’excrétion
interviennent simultanément pour former ’excrétion post-alimentaire. Une liste non-exhaustive de
valeurs d’excrétions post-alimentaires est indiquée dans le Tableau 1.3. La détermination de
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I’excrétion exogene s’effectue indirectement par différence entre ’excrétion post-alimentaire et
I’excrétion endogene. Ces deux tableaux mettent en évidence que le loup est une espéce dont
q p p
’excrétion azotée est conforme a l'ordre de grandeur couramment mesuré chez de nombreux
téléostéens. Notamment, ces excrétions sont proches de celles observées pour la truite arc-en-ciel de
méme gamme de poids. D’ailleurs, pour des poids €quivalents, Dosdat ef al. (1996) n’observent pas
de différence d’excrétion entre ces deux especes.
p

Tableau 1.1 : Exemples de proportions d'azote ammoniacal (NAT) excrété par quelques
especes de téléosteens.

Especes W (g2) NAT (%) Auteurs

Abramis brama 8-40 56 Tatrai, 1981
Carassius carassius 235 73 Smith, 1929

Clarias gariepinus 6 70-80 Buttle et al., 1996
Cyprinus carpio 368-500 54-62 Smith, 1929

Cyprinus carpio 41-95 Infante, 1974
Dicentrarchus labrax 5-235 80-87 Guerin-Ancey, 1976a
Leptocottus armatus 165-304 63 Wood, 1958
Onchorynchus mykiss 130 85-92 Kaushik, 1980a
Onchorynchus mykiss 40 65-85 Kaushik et a/.,1584
Onchorynchus mykiss 190-250 50-97 Axler et al, 1997
Paralichthys olivaceus 55-550 82 Tanaka et Kadovaki, 1995
Platichthys stellatus 310-330 84 Wood, 1958

Salmo salar 2000 80-90 Forsberg, 1997

Salmo trutta 50 60-98 Elliot, 1976
Taeniotoca lateralis 360 48 Wood, 1958

W : poids des poissons en grammes de poids frais
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Tableau 1.2 : Valeurs d’excrétion d'azote endogene (NEE) sous la forme ammoniacale

(NAT), urée ou azote dissous total (NDT) mesurées pour diverses espéces de
téléostéens.

Espéces

Abramis brama

Ctenopharyngodon idella

Cyprinus carpio

Dicentrarchus labrax

Gadus morhua

Leptococus armatus

Lithognathus lithognathus

Onchorynchus mykiss

Onchorynchus nerka

Paralichthys olivaceus
Paralichthys olivaceus

Platichthys stellatus
Pleuronectes platessa
Salmo trutta

Salmo salar

Salvelinus namaycush
Sparus aurata

Stizostedion vitreum

Taenoitoca lateralis

W T Jeiine NAT Urée NDT Auteurs
(@ cO () mg N.kg" PF.j"
1520 30 100200

35 15-20 30 35-65 Tatrai (19812)
0,7-19 22 2-30  250-270 0-100
2,9-5,6 22 2-30 70-140  0-50 Carter et Bradfield (1992)
8,0-18,7 22 2-30  100-110 10
78-370  20-27 anp 72-86 Ogino et al. (1973)

65 28 2 118-125 Chakraborty et al. (1992)
5-235 16-20 7-10 72 12 Guérin-Ancey (1976a)

120 24-28 6 160 Ballestrazzi er al. (1994)

360 8 2 19 Lied et Braaten (1984)

200 14 6 156 Ramnarine ef al. (1987)

165 12 1 4] 14 Wood (1958)

40 20 2 307 22 Cockcroft and Du Preez (1990)

129 13 6-14 75 35 Fromm (1963)

29-70 14 12 200 Rychly et Marina (1977)

130 1-18 ] 86-126 Kaushik (1980a)

130 15-18 28 64 20 Kaushik (1980b)

29 15 1-22 175 46 Brett et Zala (1975)
15-49 20 -3 54 17 Kikuchi et al. (1990)
1,5-6,5 20 I 182 22
&8 o | s 17 Kikuchi et al. (1992)

310 12 1 41 4 Wood (1958)

35 10 cr 27 Jobling (1981)

50 17 1 186 18 ' Elliot (1976)

2000 8,5 17-19  1,5-4 1822 Forsberg (1997)

200 12 4-12 144 33 211  Jayaram et Beamish (1992)

40 24 I 365 0 Porter et al. (1987)

280 23 1-2 7-10 Echevarria er al. (1993)
4-133 20-25 6 400-450 Cal et Summerfelt (1992)

360 12 I 14 11 Wood (1958)

Les valeurs sont exprimées par rapport & la masse de poisson en poids frais (PF) ; anp : aliment non protéique ; cr :

courbe rétention
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Tableau 1.3 : Exemples d’excrétion post-alimentaire sous la forme d’azote ammoniacale,

d’urée et d’azote dissous total.

Espéces T w NAT urée NDT Auteurs
CC) (@ mg N.kg"' PF.j"
Abramis brama 15 8-40 210-280 Tatrai (1981a)
20 8-40 750-582
Carassius auratus - 235 92 20 132 Smith (1929)
21 10-15 182 248  Thornburn et Matty (1963)
18.5 368-500 108 11 181 Smith (1929)
Cyprinus carpio -- 350 257 34 357 Pequin et Serfaty (1966)
20 300-400 28 274 Vellas et Serfaty (1967)
16-18 350 92-122 19 Kaushik (1980b)
28 65 440-1622 Chakraborty et al. (1992)
18-26 120 256-333 Ballestrazzi et al. (1994)
16 10-100  152-454  23-69 Dosdat et al. (1996)
Dicentrarchus labrax 23 80 395-387 Ballestrazzi et al. (1998)
16-18  22-27 364
16-18 51-64 241 Lemarié et al. (1998)
16-18 100-121 329
16-18 340-385 147
Leptocottus armatus 12 (91 88 32 130 Wood (1958)
12 245 41 16 66 Wood (1958)
Oncorhynchus nerka 15 29 175 46 221 Brett et Zala (1975)
134-198 43-33 Beamish et Thomas (1984)
14 29-70 766 Rychly et Marina (1977)
Onchorynchus mykiss 10-18 130 341-532 Kaushik (1980a)
15-18 130 593-512 87-48 Kaushik (1980b)
17 32-39 178-217 Médale er al. (1995)
12 130-380  172-200  29-31 Dosdat et al. (1997)
Paralichthys olivaceus 20 2-91 518-205 Kikuchi ef al. (1992)
Platichthys stellatus 12 310-335 64-58 10-8 79-67  Wood (1958)
Salmo trutta FW 12 122-308 214-236  28-31 Dosdat et al. (1997)
Salmo salar 8,5 2000 37-120 8-20 Forsberg (1997)
Salvenius namaycush 12 216 308-341 17-32  339-401 Jayaram et Beamish (1992)
Scophtalmus maximus 8-20 72-110 81-117 26-51 Burel et al. (1996)
Sparus aurata 23 280 33 Echevarria et al. (1993)
Stizostedion viteum 20-25  5-130  400-455 Cai et Summerfelt (1992)
21 4-45 674-701 Forsberg et Summerfelt (1992)
Taeniotaca lateralis 12 360 14 11 30 Wood (1958)
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Bilan de ’excrétion azotée

Les bilans de masse de 1’azote ont été déterminés a partir de travaux réalisés sur des élevages de
truites en cages (Enell, 1987 ; Hall er al., 1991). La répartition des différentes formes de 1’azote
d’origine alimentaire est présentée dans la Figure 1.1. Ces bilans mettent en évidence que
’excrétion d’azote s’effectue essentiellement sous la forme dissoute.

Cette répartition est vraisemblablement similaire pour les autres types d’élevages. Néanmoins, dans
le cas de I’élevage en eau recyclée, les pertes (gaspillage de 1’aliment) sont nettement réduites et la
fraction s’accumulant a la surface des sédiments peut étre récupérée avant tout relargage dans
’environnement.

Aliment distribué ' Rétention
100 20-27

Aliment Ingére
80-95

Figure 1.1 : Bilan des formes de 1’azote excrété (cas d’un élevage en cage).

1.1.1.2. Facteurs influengant ’excrétion azotée dissoute

s Facteurs liés au cheptel en élevage

L’alimentation représente le principal facteur régissant I’excrétion azotée: la consommation
d’aliments induit une augmentation rapide du taux d’excrétion jusqu’a un pic pouvant tripler la
valeur de base constatée avant la phase alimentaire. Ce processus, se poursuivant par un lent retour
vers la valeur de base, est observé chez de nombreuses especes telles que Onchorynchus nerka
(Brett et Zala, 1975), Gadus morhua (Ramnarine et al., 1987), Scophtalmus maximus (Burel et al,
1996), Onchorynchus mykiss (Rychly et Marina, 1977 ; Kaushik, 1980 ; Kaushik et Oliva Teles,
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1985, Dosdat et al., 1997), Salmo trutta (Dosdat et al., 1997), Lates calcarifer (Almendras, 1994)
ou Paralichthys olivaceus (Tanake et Kadovaki, 1995; Kikushi, 1995). Cette évolution est
reproductible d’une journée sur 1’autre lorsque la quantité et la qualité de I’aliment distribué restent
stables (Chakraborty et al., 1992 ; Kikushi, 1992). Aussi, Ming (1985), Jayaram et Beamish (1992)
représentent I’évolution temporelle (sur une journée) de I’excrétion post-alimentaire par une courbe
polynomiale de second ordre (Equation 1.1).

Equation 1.1 NE, =a+bt+ ct’

NE : taux d’excrétion d’azote en mg N.kg'® PF.h" au temps t (h); 4, b, c:

constantes d’ajustement,
Par contre, I’augmentation de la ration alimentaire implique une apparition plus rapide du pic
d’excrétion post-alimentaire avec une amplitude beaucoup plus importante. En plus, le retour vers
’excrétion de base est beaucoup plus long (Tatrai, 1981a ; Ramnarine et al., 1987 ; Chakraborty ef
al.,, 1992 ; Médale et al., 1995). Certains auteurs montrent que chaque phase d’alimentation
implique une augmentation immédiate de l’excrétion (Kaushik et Gomes, 1988) et plusieurs
alimentations quotidiennes imposent une excrétion de type plurimodale (Forsberg, 1997). Une
alimentation continue résulte en ’apparition d’un taux d’excrétion maximum qui persiste jusqu’a
’arrét de I’alimentation (Forsberg, 1997). Un tel rythme d’excrétion n’a pas été mis en évidence
dans le cas de I'urée (Chakraborty er al., 1992 ; Forsberg, 1997 ; Dosdat et al., 1997).
Dans le cas d’élevage en eau recyclé€e ou les poissons s’alimentent en fonction de leur appétit (auto-
alimentation), de tels rythmes de I’excrétion azotée ne peuvent pas étre mis en évidence.

La quantité¢ de protéines brutes (PB) apportée aux poissons peut varier en fonction de la ration
alimentaire distribuée ou de la teneur en protéines dans I’aliment. Globalement, I’excrétion azotée
augmente avec la quantité de protéines ingérée. Les travaux de Savitz (1971) indiquent que Lepomis
macrochinus (20 g) excréte trois fois plus d’azote lorsqu’il est alimenté¢ avec 11 a 15 mg de
protéines qu’avec 2 & 4 mg. Chakraborty et al. (1992) observent qu’a méme ration alimentaire,
Cyprinus carpio nourri avec un aliment riche en protéine (50%) excréte significativement plus
d’azote ammoniacal que ceux alimentés avec des taux plus faibles (35% et 20%). En plus, ces
auteurs ajoutent que les poissons recevant la plus forte ration alimentaire (R, exprimé en
pourcentage de la biomasse de poissons par jour) ont la plus forte excrétion (Tableau 1.4). Ce méme
phénomeéne est constaté chez Tilapii rendalli et Clarias gariepinus (Caulton, 1978 ; Buttle ef al.,
1996).

Tableau 1.4 : Effet de la ration (R) et du taux de protéine (PB) sur I’excrétion azotée.

R 1% 2% 3%
PB
20% 18 29 37
35% 23 41 57
50% . 28 50 68

(en mg NAT.kg" PF.HT) d’aprés Chakraborty ef al. (1992)
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[l semblerait que le taux protéique n’ait pas d’influence sur I’excrétion d’urée qui reste stable au
cours du temps quelle que soit la taille de la ration (Brett et Zala, 1975; Tatrai, 1981a;
Gerkanovitch et Potoskij, 1992 ; Buttle et al, 1996). Toutefois, Beamish et Thomas (1984)
observent que I’excrétion d’urée de O. mykiss augmente avec le taux de protéines de ’aliment.

Le poids est un facteur influengant sensiblement I’excrétion azotée tant endogéne que post-
alimentaire. Les premiéres études de Gerking (1955) et Savitz (1969) sur Lepomis macrochirus
démontrent que 1’augmentation du poids des poissons favorise une nette augmentation de la masse
totale d’azote endogéne excrété. Toutefois, I’expression de cette excrétion par rapport a I’unité de
biomasse, montre que [’excrétion endogeéne de nombreuses espéces de téléostéens décroit lorsque la
taille des poissons augmente (Jobling, 1981 ; From et Rasmussen, 1984 ; Cui et Wooton, 1988 ;
Carter et Bradfield, 1992 ; Leung et al., 1999). Dans le cas de Dicentrarchus labrax, Guerin-Ancey
(1976b) n’observe aucune implication de la taille des poissons. La valeur moyenne mesurée par cet
auteur est de 72 mg.kg™ PF.j" pour des classes de poids s’étendant de 5 a 235 g.

Par contre, le poids présente un effet significatif sur ’excrétion post-alimentaire du loup (Guerin-
Ancey, 1976a; Lemarié e/ al, 1998). D’ailleurs, Ballestrazzi et al. (1994, 1998) montrent une
excrétion azotée plus forte chez le loup de 70 g que chez le loup de 120 g (respectivement
387-395 mg.kg™ PF.j"' et 228-333 mg.kg™ PF.j" selon le type d’aliment utilisé¢). Ce méme effet du
poids est constaté chez la truite arc-en-ciel (From et Rasmussen, 1984 ; Kaushik et al., 1985) et
Dosdat et al. (1996) montrent chez cinq espeéces différentes que I’excrétion azotée est
significativement plus faible pour des poissons de 100 g que pour des poissons de 10 g avec des
taux respectifs de 74-152 mg.kg" PF.j" et 244-454 mg kg PF.j”". Leung et al. (1999) affirment que
dans le cas ou les poissons sont alimentés, I’effet du poids n’est pas significatif par rapport a celui
de la ration alimentaire. Il faut cependant préciser que ces auteurs nourrissent leurs poissons
ad libitum et que cette stratégie d’alimentation est fortement influencée par le poids des poissons
(Elliot, 1975 ; Faure, 1980 ; Koskela ef al., 1992).

L’effet de la concentration en ammonium dans le milieu d'élevage n’a pas €été tres étudié.
Toutefois, Fromm et Gilette (1968) et Guérin-Ancey (1976¢) ont pu mettre en évidence une
diminution de I’excrétion ammoniacale chez Onchorynchus mykiss et Dicentrarchus labrax lorsque
la concentration de cet élément augmente dans le milieu. Parallélement, I’excrétion azotée sous
forme d’urée se trouve augmentée. Ce phénomene est le résultat d’une diminution du taux de
diffusion de I’ammoniaque depuis les branchies par réduction du gradient de concentration entre le
sang et le milieu extérieur.

s Fuacteurs du milicu

I.’augmentation de la température implique 1’accroissement de I’excrétion azotée de nombreuses
especes : Cyprinus carpio (Pora et Precup, 1960 ; Ogino et al., 1973), Lepomis macrochirus (7,2 a
30,8°C ; Savitz, 1969), Dicentrarchus labrax (12-24°C ; Guérin-Ancey, 1976a), Pleuronectes
platessa (5-20°C ; Jobling, 1981), Onchbrynchus mykiss (10 et 18°C ; Kauchik, 1980a), Abramis
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brama (15 et 20°C ; Tatrai, 1981a) ou Stizostedion vitreum (20-25°C ; Forsberg et Summerfelt,
1992). Buttle et al. (1996) étudiant simultanément I’effet de la température et du taux de protéines
constatent qu’au-dela de 30°C, I’effet de la température inhibe tout effet supplémentaire 1ié au taux
de protéines dans l'aliment. Toutefois, ces auteurs n’ont pas pu déterminer d’effet combiné
significatif entre ces deux facteurs.

L’augmentation de la salinité lors du passage de l'eau douce a I'eau de mer (suite & une phase
d'acclimatation) résulte généralement en une diminution du taux d’excrétion des poissons (Dosdat
et al., 1997). Pour répondre a la modification de la pression osmotique imposée par le milieu
extérieur, les poissons soumis & I’eau de mer voient leur concentration en azote dans le sang
s’enrichir sensiblement. Kakuta (1988) montre que les deux especes Tridentiger obscurus et
Tridentiger brevispinus présentent une excrétion azotée deux fois plus forte en eau douce qu’en eau
de mer. Dans le cas de Lates calcarifer, Almendras (1994) observe ce méme phénoméne chez les
alevins de moins de 10 grammes. Par contre, chez les adultes, les différences d’excrétion entre les
poissons ne sont pas significatives.

La photopériode 1n’a pas fait I’objet de grande attention pour 1’étude de ’excrétion des poissons.
D’aprés Brett et Zala (1975) et de Kikushi et Takeda (1991) ce facteur ne semble pas avoir
d’influence sur le taux d’excrétion azotée de la truite et du flet japonais. Toutefois, Kaushik (1980a)
observe un effet de la lumiére sur I’évolution du taux d’excrétion endogéne des truites arc-en-ciel.

1.1.1.3. Estimation de I’excrétion azotée

L’installation d’une unité d’élevage peut étre responsable d’un enrichissement en nutriments
potentiellement responsable d’eutrophisation du milieu naturel. L estimation de la quantité¢ d’azote
relarguée par un élevage piscicole est particulierement importante pour (i) aider a la décision
d’installation de fermes, (i1) optimiser la gestion d’un systeme d’¢levage afin de lutter contre 1’auto-
pollution, (iii) déterminer les meilleures zones d’installation, (iv) permettre le choix d’une espece,
(v) dimensionner un ¢levage en fonction des contraintes du milieu et (vi) prévoir le
dimensionnement d’une éventuelle unité de traitement afin de répondre a de futures législations
(Duff, 1987 ; Rosenthal, 1994).

Afin d’évaluer la charge en azote relarguée dans le milieu naturel, de nombreuses relations ont €té
établies prenant en compte certaines variables influengant le taux d’excrétion des poissons. Certains
auteurs utilisent les bilans en azote mesurés sur des fermes d’élevage. Toutefois, la plupart des
équations recensées dans la littérature sont des modeles empiriques basés sur des régressions entre
les valeurs d’une variable explicative unique (aliment, température, poids, azote ingéré) et les
valeurs du taux d’excrétion azote.

Les rapports de masse moyens
Les premiéres estimations du taux de production d’azote dissous par un élevage piscicole ont €té
définies en fonction de la biomasse produite pendant une saison d’élevage. Warrer-Hansen (1982)
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et Solbe (1982) estiment que 1’excrétion en azote ammoniacal total représente un apport global de
45 a 56 kg N par tonne de poissons produite. D’apres le bilan azoté d’un élevage de truite en cage,
Enell (1985, 1987) estime que la charge en azote relarguée dans I’environnement peut atteindre 61 a
67 kg N par tonne de production.

D’autres auteurs expriment la production d’ammonium dans le milieu en fonction de la nourriture
distribuée a 1’élevage. Ainsi, les quantités d’azote relarguées présentent des valeurs estimées entre
12 et 38 kg d’azote par tonne de nourriture consommeée (Willoughby et al., 1972 ; Liao et Mayo,
1974 ; Querellou, 1982 ; CEMAGREF, 1983 ; Bergheim et al., 1984 ; Clark et al., 1985 ; Gowen et
Bradbury, 1987 ; Fivelstad ef al., 1990).

Ainsi, ces relations permettent d’obtenir une approximation rapide du relargage issu d’un élevage.
Mais, elles ne présentent aucune valeur prédictive tant la variabilité liée aux conditions d’élevage et
a ’espece élevée est importante. De plus, ni la qualité ni la quantité¢ de protéines ne sont prises en
compte dans ces relations. D’ailleurs, Watanabe e al. (1987) mettent en évidence ce phénomene
avec Cyprinus carpio (6 a 260 g) ou I’excrétion azotée est plus importante avec des aliments riches
en protéine (40% PB : 63 kg N.t'") qu’avec des aliments & faible concentration protéique (35-37%
PB : 42-46 kg N.t™).

Afin d’améliorer I’estimation de I’excrétion azotée, certains auteurs prennent en compte 1’influence
de la température. Speece (1973) définit I’Equation 1.2 pour estimer la quantité d’azote ammoniacal
relarguée par des alevins de truite soumis a des températures de 4 & 16°C. Les charges en azote
évoluent entre 21 et 31 kg N-NH4" kg™ aliment consommé.

Pour sa part, a partir de quarante cinq observations effectuées sur des fermes de salmo salar, Kelly
et al. (1994) déterminent I’excrétion ammoniacale (NE en kg N-NH,".t" saumon produit) par
I’Equation 1.3.

Equation 1.2 NE=0,825x T +18,242

Equation 1.3 NE =0,045exp®""®’

Ackefors et Enell (1990) font intervenir les bilans de masse entre 1’azote distribué et 1’azote retenu
par les poissons pour déterminer la charge en azote total relarguée dans I’environnement (Equation
1.4). Toutefois, cette relation suppose que la proportion d’azote dans le poisson reste stable au cours
de la croissance. Les études effectuées sur la truite arc-en-ciel et le loup indiquent que la variation
de composition est trés faible tant pour I’azote que pour le phosphore avec des valeurs de 2,7% et
0,5% pour O. mykiss et 1,5% d’azote dans le cas de D. labrax (Wallin et Hakanson, 1991 ; Dosdat
et al. 1996 ; Lemari€ et al.,1998 ; Lefebvre et al., 1998). Ainsi, d’apres Ackefors et Enell (1990), la
production potentielle suédoise de 40000 t de saumons ne représenterait que 5,4% de I’apport total
d’azote par la Suede. Si cette relation ne permet pas de définir une évolution temporelle de la
concentration en azote dissous dans I’effluent, elle permet néanmoins de déterminer la charge
globale relarguée dans I’environnement pendant une saison d’élevage.

Equation 1.4  NT = Ax Na— F x Nf

A, F, Na et Nf représentent respectivement |’aliment fournit (kg), la biomasse
produite (kg) et la proportion d’azote dans I’aliment et les poissons. NT:
I’azote total relargué dans I’environnement (kg).
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L’indice de conversion de la nourriture (Equation 1.5) est une variable couramment utilisée en
aquaculture. Cette valeur dépend généralement de la taille des individus (Muller-Feuga, 1990), mais
une valeur moyenne est souvent prise en compte pendant la période d’élevage. La modification de
I’Equation 1.4 permet d’estimer I’azote relargué par 1’Equation 1.6.

Equation 1.5 (C=4/F)

Equation 1.6 NT = F x (IC x Na - Nf)

Fivelstad e al. (1990) utilisent cet indice de conversion pour exprimer l’excrétion moyenne
(exprimée en g N.kg™" aliment) par I’Equation 1.7.

Equation 1.7 NAT =24/IC

Influence de ’aliment

De nombreuses relations mettent en évidence I’impact de I’alimentation sur ’excrétion azotée en
définissant des équations intégrant les variables "consommation d’aliment” (A), "ration alimentaire”
(R) ou "consommation d’azote" (NI). Ces nombreux modeles sont souvent complétés par la prise en
compte de la température comme seconde variable explicative.

Cui et Wooton (1988) définissent I’évolution de I’excrétion azotée post-alimentaire de Phoxinus
phoxinus par une équation linéaire multiple (Equation 1.8) intégrant la quantité d’aliment
consommée et l'influence de la température. Leung et al. (1999) réalisent ce méme type de
régression en utilisant la ration alimentaire (animaux nourris & satiété) et la température.

Equation 1.8  NE =ad +bT +c¢

A et T représentent respectivement la quantité d’aliment consommé et la
température ; a, b et ¢ sont les constantes de régression

Afin de maximiser la réutilisation de I’eau d’élevage de salmonidés autorisant une limite de toxicité
par I"ammonium de 0,5 mg.L"', Fivelstad (1988) utilise ’Equation 1.2. L’intégration de la ration
alimentaire distribuée aux poissons permet de déterminer le flux d’azote excrété (en
mg N-NH," kg™ poisson.min™) par ’Equation 1.9.

Equation 1.9 NE =((0,825x T +18,242) x R}/144

Lorsque les conditions de température sont maintenues stables, certains auteurs mettent en évidence
’implication de I’aliment consommé en établissant des relations entre les variables NE (azote
excrété) et NI (azote ingéré). La relation lin€aire, représentée par I’Equation 1.10, est la forme la
plus utilisée pour les téléostéens (Tableau 1.5).

Equation 1.10 NE=ax NI +b
avec
Equation 1.11 NI =0,16 x PBI

a et b sont les constantes de régression et PB/ est la quantité de protéines
brutes ingérées,
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Cette Equation 1.10 présente 1’avantage de mettre en évidence les deux types d’excrétion azotée
avec la pente a et la constante a 1’origine b représentant respectivement le taux d’excrétion exogéne

et ’excrétion endogeéne des espéces concernées. Cependant, I’application de cette relation implique

que ces excrétions soient stables tout au long de la croissance des poissons alors qu’en réalité,
I’évolution du poids est responsable de leur variation.

Certains auteurs ne sont pas tout a fait sirs de la qualité de cette représentation linéaire et estiment

que des courbes asymptotiques ou exponentielles conviennent mieux (Iwata, 1970 ; Savitz, 1971 ;
Infante, 1974 ; Savitz et al., 1977 ; Kaushik, 1980b ; Jobling, 1981). Toutefois, I"utilisation de la

représentation linéaire semble sans doute la plus aisée.

Tableau 1.5 : Représentation linéaire de I’excrétion azotée (NE) en fonction de 1’azote ingéré (NI).

(EN and IN exprimés en g N.kg’ biomasse.j™).

Relations Espéces w T PB / Energie Auteurs
g °C % / MJ.kg!

NE=0,47xNI+50 Lepomis macrochirus 24 29 Savitz (1971)
NE=0,40xNI+190 Micropterus salmoides 26-73 21-23 nd Savitz ef al. (1977)°
NE=0,25xN[+100 Onchorynchus mykiss 130 10 52,5720 Kaushik (1980a)°
NE=0,26xNI+130 Onchorynchus mykiss 130 18
NE=0,4 [ xNI+110 Onchorynchus mykiss 130 15-18 71721 Kaushik (1980b)°
NE=0,3 1 xN1+60° Pleuronectes platessa 35 10 nd Jobling (1981)°
NE=0,53xNI+90 Abramis brama 80-100 18 nd Tatrai (198 1b)°
NE=0,38xNI+10 Onchorynchus mykiss 380-425 10 34-49/ 18-21 Beamish and Thomas (1984)°
NE=0,49xNI+160 Dicentrarchus labrax 2-30 18 46-55 / nd Vitale-Lel 1989)¢
NE=0,47xNI+190 Dicentrarchus labrax ~ 2-30 23 46-55 / nd itale-Lelong (
NE=0,16xNI+150 Paralichthys olivaceus 1,5-6,5 20 47/ nd . .
NE=0,15xNI+65 Paralichthys olivaceus ~ 31-91 20 47/ nd Kikuchi et al. (1992)
NE=0,31xNI+75 Onchorynchus mykiss 36-41 17 36-41/22 . b
NE=0,34xNI+85 Onchorynchus mykiss 36-41/19 Meédale et al. (1995)
NE=0,26xNI[+40 Salmo salar 300-2000  4-10 40-45/ 18-19 Forsberg (1996)°
NE=0,25xN1+17 Salmo salar 2000 8,5 40/ 18

Forsberg (1997)°

“NDT;: NAT-+urée ; ©: NAT, ¢ N digestible; nd: non déterminé
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Influence du poids
L’¢tude de I'influence de la taille des poissons a permis a de nombreux auteurs d’exprimer
excrétion azotée (excrétion endogeéne ou post-alimentaire) par une relation de type allométrique
(Equation 1.12) dont quelques exemples de la littérature sont résumés dans le Tableau 1.6 et le

Tableau 1.7.

Equation 1.12 NE=axW"’

a et b sont des constantes de régression

Tableau 1.6: Evolution de ’excrétion d'azote endogene (NEE) sous la forme
ammoniacale en fonction du poids.

ENE Conditions d’élevage Espéces Auteurs
mg N.kg"' PF.j"
300x W 00! 7,2°C Lepomis macrochirus Savitz (1969)
130><W'0'02 15,6°C 10-100g
23,9°C
-0,03 ’
70xW 001 29.4-32,2°C
TOxW™
180% w2 5°C Pleuronectes platessa Jobling (1981)
20.29 10°C 5-90¢g
180xW™ =
05t 13,5°C jetine 2 jours
260xW™ 20°C
700><\,\/'0‘33 15°C Lithognathus mormyrus Cockcroft et Du Preez (1990)
1160xWo4! 20°C 3-210¢g
1080 09 25°C jelne 2 jours
y .
7_30><W'0-25 jeline 2 jours a 22°C Ctenopharyngodon idella Carter et Bradfield (1992)
200x WO Jeline 30 jours & 22°C 1-10g
590><W'0’47 Eau douce a 28°C Lates calcarifer Almendras (1994)
067 Eau de mer &4 28°C 0,2-6¢
480x W by
jedne 1 jour
1400x W7 24°C Scianops ocellatus Torres ef al. (1996)°

larves de 3 & 14 jours
jeline 1 jour

*: les poids sont exprimés en g sec (séchage jusqu'a poids constant).
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Tableau 1.7 : Evolution de I’excrétion ammoniacale post-alimentaire en fonction du poids.

Excrétion NAT i i Aliment Espeéces Auteurs
mg N.kg"' PF.j’ (°C)

140x W 0% 12 _ ,
0,07 14 Aliment frais :
220><W_0 08 viande de Dicentrarchus labrax Guerin-Acey (1976a)
i 0,15 16 poisson hachée 5230 ¢g
830xW™ 18
1080x W18 20
1180x W02 22
1240xW0?! 24
1290x W63 20-21 Grar.lulé sec : Esox lucius Kaushik et al. (1980b)
60% protéines / 23 Ml/kg 0,8-18 g
ou aliment frais
970x W ! 15
2 -0,23 20 Aliment frais : Donax serra Lithognathus mormyrus  Cockeroft et Du Preez (1992)
1530xW 25 5-130 g
340x W0 .
650><W'0’15 20 Granulé sec: Stizostedion vitreum Cai et Summerfelt (1992)
ISOOXW-OJ? 25 61% protéinef' 17 M.Il'{kg 5-130 2
6'}'0XW'O'27 24 Aliment frais : Scianops ocellatus Torres et al. (1996)"

Brachiorus plicatilis alevins de 3 a 14 jours

*: les poids sont exprimés en g sec (séchage jusqu'a poids constant).

La température peut présenter un effet complémentaire a I’influence du poids en agissant sur la
valeur de la pente "a" de 1’Equation 1.12. L’effet sur I’exposant du poids n’étant pas significatif,
Jobling (1981) utilise une valeur moyenne de cet exposant pour recalculer les différentes pentes en
fonction de la température. Ainsi, ces pentes évoluent entre 4,1 et 15,6 pour des températures de 20
a 5°C. Certains auteurs intégrent cette derniere variable en exprimant la valeur de la pente par une
loi polynomiale de second ordre (Equation 1.13 ; Cui et Wooton, 1988) ou par une relation
exponentielle (Equation 1.14 ; Leung, 1999).

Equation 1.13  a=xT2+yT+z

Equation 1.14 @ = x, exp”’

Xy, X3, ¥y, V2 €t z; représentant les constantes de régression

I |
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Po,ur leur part, Paulson (1980) et From et Rasmussen (1984) utilisent une relation du type de
’Equation 1.14 & laquelle ils ajoutent une composante supplémentaire prenant en compte
I’évolution de la ration alimentaire. Toutefois, I"utilisation de cette derniére variable ne semble pas
indispensable tant elle dépend de I’évolution de la taille des poissons.

D’autres €quations empiriques peuvent étre recensées dans, la littérature entre [’excrétion azotée et
I’évolution du poids moyen des poissons. Ainsi, Carter et Bradfield (1992) établissent une
régression linéaire multiple et Lemari€ e al. (1998) une relation exponentielle.

Influence de la croissance spécifique

Pour prédire la concentration en ammoniaque dans I’effluent d'élevages de saumons, Fivelstad ef al.
(1990) font intervenir dans leur équation la notion de taux de croissance. Toutefois, leur relation
linéaire (Equation 1.15), fait intervenir indirectement le poids des poissons. En effet, de nombreux
auteurs ont pu démontrer I’étroite relation entre le taux de croissance spécifique (TCS) et le poids
moyen (Parker et Larkin, 1959, Querellou, 1982, Tanguy et Le Grel, 1989 ; Koskela, 1992).

Equation 1.15  NAT = 0,24xTCS - 0,01

Le taux de croissance spécifique est calculé entre deux périodes t; et t, par la
relation : 7CS = In (Wo/W ) / (t2-t;) ou W, et W, sont les poids au temps t, et t,.

1.1.2. L’excrétion phosphorée

Rejets solides

La disponibilité en phosphore alimentaire pour les poissons est généralement tres faible et est
étroitement liée a la qualité des composants phosphorés de I’aliment (Riche et Brown, 1996). Les
bilans de masse en phosphore effectués dans diftérents élevages ont pu montrer qu'il est
essentiellement éliminé sous forme particulaire (Dosdat, 1992b). D’ailleurs, Enell (1987) estime
que 63% du phosphore alimentaire se retrouve sous forme de phosphore particulaire. Aussi, 1’étude
d’élevages de salmonidés (Salmo trutta et Onchorynchus mykiss) indique que cette forme
d’excrétion représente entre 64 et 78% du phosphore excrété total (Enell, 1987 ; Holby et Hall,
1991 ; Dosdat ef al., 1998). Toutefois, d’aprés les observations de Stigebrandt (1986, dans Ackefors
et Enell, 1990) sur des élevages de saumons, la proportion de phosphore fécal diminue avec la
croissance du poisson.

Comme dans le cas de I’azote, cette fraction particulaire s’accumule a la surface des sédiments avec
un flux estimé entre 0,15 et 1,40 g P.m'z.j'l (Enell et Loé&f, 1983 ; Enell, 1987 ; Holby et Hall,
1991).

Rejets dissous

Par rapport & 1’excrétion d’azote dissous, dont la production ammoniacale représente un risque
d’auto-toxicité pour les élevages (Handy et Poxton, 1993), ’excrétion en phosphore dissous, moins
toxique que I’ammoniaque pour les poissons, n’a pas fait I’objet d’un grand intérét. De plus,
I"excrétion de phosphore dissous ne représente qu’une faible part du phosphore total (Enell et Loef,
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1983 ; Merrican et Phillips, 1985 ; Enell, 1987 ; Ackefors et Enell, 1990 ; Holby et Hall, 1991).
Toutefois, certains auteurs observent des proportions en phosphore dissous plus importantes avec
des valeurs pouvant représenter de 36 a 73% du phosphore total chez le loup ou la truite arc-en-ciel
(Lemarié er al., 1998 ; Foy et Rosell, 1991). Lemari¢ er al. (1998) supposent qu’une partie du
phosphore particulaire se redissout dans la colonne d’eau par lessivage des feces.

Chez la plupart des téléostéens, l'excrétion du phosphore dissous s’effectue sous forme
d’orthophosphates par des processus actifs li€s essentiellement a I’activité rénale (Dosdat, 1992b).
Le phosphore étant peu disponible dans le milieu naturel et indispensable notamment aux réactions
énergétiques, I’organisme €conomise cet élément et peut méme le stocker dans les tissus osseux.
Ainsi, ’excrétion endogéne du phosphore est trés réduite.

Le flux de phosphore dissous, excrété par les poissons, est trés variable selon les auteurs. Clark et
al. (1985) observent que ’excrétion de phosphate de la truite arc-en-ciel (5-250 g) se situe entre 60
et 170 mg P.kg"' PFj". Ballestrazzi et al. (1994, 1998) observent ce méme ordre de grandeur pour
Dicentrarchus labrax (80 et 120 g) qui, selon la qualité de [’aliment distribué (I & 2% de phosphore
dans I’aliment), excréte entre 50 et 140 mg P.kg”' PF.j"". Par contre, pour le loup (25-360 g) nourri
avec un aliment contenant 1% de phosphore total, Lemarié et al (1998) constatent des valeurs
beaucoup plus faibles comprises entre 15 et 28 mg P.kg™' PF.j". Ces valeurs sont comparables a
celles observées par Bergheim ef al. (1982) et Fivelstad et al. (1990) qui estiment un taux
d’excrétion de phosphore entre 10 et 50 mg P.kg"! PFj".

Bilans de I’excrétion phosphorée
Comme dans le cas de 1’azote, les différentes études effectuées sur les bilans de nutriment de fermes
d’élevage ont permis d’établir un bilan du phosphore résumé dans la Figure 1.2.

Aliment distribué Rétentlon
100 14-28

Figure 1.2 : Bilan du phosphore dans les fermes d’élevage.
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Estimation de I’excrétion phosphorée

Malgré un manque de recherche et de connaissance sur I’excrétion phosphorée des poissons, il est
fort probable que les facteurs influencant cette excrétion soient les mémes que ceux influencant
I’excrétion azotée. D’ailleurs, comme dans le cas de I’excrétion azotée, I’augmentation de la salinité
provoque une réduction de I’excrétion phosphorée : le phosphore dissous dans le plasma sanguin
participe a la régulation de I’osmolarité (Kakuta er al., 1992 ; Dosdat e al., 1998). En plus, la
qualité et ’origine du phosphore apportées dans I’aliment est un facteur responsable de fortes
variations du relargage de phosphore dans le milieu (Riche et Brown, 1996).

L’essentiel des estimations, établies a partir de bilans en phosphore, permet de déterminer une
approximation de la charge globale relarguée dans I’environnement mais elles n’ont aucune valeur
predictive. Selon les auteurs, cette charge €volue entre 8 et 40 kg P par tonne de poissons produite
avec une nette tendance a la réduction de ce taux depuis quelques années (Liao et Mayo, 1972 ;
Warrer Hansen, 1982 ; Penczak et al., 1982, Enell, 1987 ; Foy et Rosel, 1991 ; Holby et Hall, 1991 ;
Gavine et al., 1999).

Liao et Mayo (1974) proposent de déterminer la charge quotidienne en phosphore total (PT, en kg P
par tonne produite) relarguée dans le milieu par I’Equation 1.16 en prenant en compte la notion de
ration alimentaire. Toutefois, cette équation ne tient pas compte de la qualité de I’aliment.

Equation 1.16 PT =0,162x R

R exprime la ration alimentaire exprimée en pourcentage de la biomasse par jour.

Ackefors et Enell (1990) définissent la charge en phosphore total (PT) rejetée dans 1’environnement
par I’Equation 1.17 identique 4 I’Equation 1.4 développée dans le cas de ’azote.

Equation 1.17 PT = Ax Pa—F x Pf

A et F représentent respectivement la masse d'aliment et de poissons ; Pa et Pf
représentent respectivement la concentration en phosphore dans ’aliment et le
poisson

Un modéle mathématique, défini par Dillon et Rigler (1974), permet de prédire I’augmentation de la
concentration en phosphore dans le milieu par ’Equation 1.18. Ce modele, utilisé par les River
Purification Authorities en Ecosse, semble bien adapté pour la prédiction dans des lochs abrités ou
les seuls apports proviennent de I’aquaculture. Par contre, il sous-estime 1’évolution de la charge en
phosphore dans les autres cas (Kelly, 1995).

Equation 1.18 P = [L X (1 - Rexp)]/(z x p)

P: concentration en phosphore (mg P.m™); Rexp: le coefficient de
sédimentation ; p: taux de renouvellement d’eau (mois"); L: charge en
phosphore (mg P.ha".mois™) ; z: profondeur moyenne (m).
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1.1.3. Réduction de la charge polluante

Action sur ’aliment

Une part de la réduction de la charge polluante issue de fermes d’élevage peut étre obtenue en
améliorant la qualité de I’aliment distribué. Tout d’abord, I’utilisation d’aliments secs extrudés, plus
stables et flottants, permet de limiter les phénomeénes de gaspillage (Seymour et Johnson, 1990).
Ensuite, ’amélioration de la digestibilit¢ des composants de [’aliment, notamment pour le
phosphore, peut permettre de réduire la quantité de feces produite par les poissons. Malgré la
quantité de phosphore dans 1’aliment, celui-ci est généralement tres faiblement disponible pour les
poissons. Aussi, ’utilisation d’une source adéquate en phosphore permet de réduire de 22% la
charge annuelle relarguée par les fermes de truite malgré une augmentation de la production de 30%
(Gavine ef al., 1990). Riche et Brown (1995) montrent que de fortes digestibilités du phosphore par
des truites arc-en-ciel sont obtenues lorsqu’elles sont alimentées avec des aliments & base de farine
de poissons (maximum de 55% avec du hareng). Néanmoins, I’ajout de phytase dans I’aliment
permet d’accroitre la digestibilité du phosphore d’origine végétale. Par ailleurs, I’incorporation de
phosphore minéral peut s’avérer bénéfique (Ketola, 1985).

Afin de réduire ’excrétion azotée, certains auteurs développent une nouvelle génération d’aliments
a faible teneur en protéines et a haute énergie (LP/HE'). Dans ces aliments, la proportion de
protéines se trouve fortement réduite (<30%) et la perte d’énergie liée a cette réduction est
compensée par un apport sous forme de glucides ou de lipides (Kaushik et Oliva Teles, 1985 ;
Watanabe et al., 1987 ; Kissil et Lupatsch, 1992 ; Médale et al., 1995). Ce type d’aliment permet
par ailleurs d’augmenter la rétention de 1’azote dans les poissons.

De leur coté, Viola et Lahav (1991) et Viola ef al. (1992) proposent de réduire la quantité de
protéines tout en augmentant la proportion de lysine dans ’aliment de carpe. Ces auteurs constatent
une réduction de I’excrétion de 20% sans affectation de la croissance.

Action sur le systéme d’élevage

La réduction de la charge polluante peut intervenir en limitant le gaspillage d’aliments par
’amélioration des techniques de distribution. Aussi, Coves ef al. (1998) démontrent que les pertes
d’aliments peuvent étre réduites en utilisant des distributeurs automatiques dont la tige tactile est
protégée par un cache cylindrique (Figure 1.3). En effet, ce cache permet de réduire les contacts
accidentels.

La réduction des rejets issus de fermes aquacoles peut passer par une optimisation des procédures
d’élevage. Le développement récent des systémes d’élevage en eau recyclée” semble correspondre &
ces attentes (Blancheton et al., 1996). L’installation d’une boucle de traitement dans laquelle circule
’eau d’élevage, permet de maintenir les poissons dans des conditions favorables a leur
développement (Barnabé er al., 1984 ; Blancheton et Coves, 1993). Dans ce systeme, ’azote
ammoniacal excrété par les poissons, est transformé en nitrate par des bactéries nitrifiantes

" low protein/high energy
2 recirculating rearing system
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(Nitrobacter sp. et Nitrosomonas sp.) qui permettent de maintenir une faible concentration en
ammoniaque. En milieu anoxique, les nitrates formés peuvent étre ensuite éliminés de I’élevage
sous la forme d’azote gazeux N; par des bactéries dénitrifiantes. De plus, ce systéme d’élevage est
favorable au maintien d’un haut niveau d’oxygene et d’une température stable. L’¢élevage en eau
recyclée présente le sérieux avantage de réduire la consommation d’eau de renouvellement et par
voie de conséquence le volume d’effluent relargué (Lavenant et al., 1995 ; Anon., 1997). L’effluent
etant plus concentré (Heinen ef al., 1996 ; Pedersen, 1998), le traitement des substances dissoutes et
particulaires est plus aisé (Lavenant et al, 1995; Twarowska et al, 1997). Les particules
sédimentées peuvent étre recueillies et traitées indépendamment dans des bassins facultatifs (Chen
et al., 1996), compostées (Shelton ef al., 1998), voire étre réutilisées comme support organique pour
les bactéries des filtres dénitrifiants.

Cache de
protection

Tige tactile

Figure 1.3 : Schéma de la protection de la tige tactile qui permet ’action du
distributeur d'aliments.

Action sur Deffluent

Le traitement des effluents piscicoles avant leur rejet dans le milieu extérieur peut €tre un bon
moyen de limiter I’impact de ’aquaculture sur ’environnement. Beaucoup d’auteurs ont montré
que I’eau usée favorise le développement de la biomasse algale (Goldman er al., 1974ab ; Guist et
Humm, 1976 ; Soulsby et al., 1985 ; Tewari et Joshi, 1988 ; Morand et Briand, 1996 ; Arzul et al.,
1996). Ainsi, certains auteurs utilisent la capacité¢ d’absorption et d’assimilation des algues pour
réduire la quantité de nutriments (azote et phosphore inorganique dissous) des effluents de stations
piscicoles.

D’un point de vue économique, I’effluent peut étre utilis€ comme source de nutriments pour la
production d’algues valorisables. Dans ce cas, la production algale est I’objectif principal et le
traitement de 1’eau usée joue un rdle subordonné. Certains auteurs contribuent a la réduction des
rejets dans le milieu naturel en pratiquant la culture intégrée de laminaires ou de gracilaires avec des
élevages de saumons (Subandar et al., 1993 ; Petrell ef al., 1993 ; Hirata et Kohirata, 1993 ; Troell
etal., 1997).

D’un point de vue écologique, les algues peuvent étre utilisées de maniere a obtenir les meilleurs
rendements épuratoires possibles. Les premiers travaux réalisés a petite échelle par Harlin et al.
(1978) tentaient de réaliser un élevage en circuit fermé en connectant un aquarium contenant les
poissons & un aquarium contenant des macroalgues (Ulva lactuca ou Gracilaria gracilis). Cette
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étude présentait des résultats encourageants avec plus de 90% d’élimination des substances
dissoutes mais la courte période expérimentale (7 jours) conduit a les prendre avec prudence. Ulva
lactuca fut ensuite utilisée pour éliminer la charge ammoniacale excrétée par des élevages de
daurades royales. Aussi, Vandermeulen et Gordin, (1990), Cohen et Néori (1991) montrent que ces
algues ont de fortes capacités d’assimilation de l'ammonium excrété avec plus de 85%
d’élimination. Toutefois, ces auteurs précisent que les rendements d’éliminations sont dépendants
du rythme d’alimentation des algues en effluent et particulierement du flux azoté qui leur est
apporté. Une alimentation par dopage hebdomadaire ou un flux trop important peuvent faire chuter
les rendements €puratoires vers des niveaux proches de 40%. Spighel et al. (1993) présentent un
modele de traitement sur trois compartiments (sédimentation, filtration par bivalve, assimilation par
macroalgues) indiquant que 32,9% de ’azote produit par les poissons sont pi€gés dans les
" sédiments, 62,9% se retrouvent sous forme de biomasse (bivalves et algues) et seulement 4,2% sont
relargués dans le milieu extérieur. Pour le méme type d’effluent, Jimenez del Rio er al. (1994, 1996)
estiment que le dimensionnement d’une unité de traitement consistent dans 150 m? par tonne de
poissons dans les meilleures conditions de I’année. Récemment, Néori (1996) et Néori ef al. (1996)
ont mis en place une unité d’élevage en eau recyclée par trois unités de culture d’Ulves. Ce systéme
utilisant 10 m” de surface de traitement pour prés de 50 kg de poissons (200 m*/tonne) permet de
maintenir des conditions saines pendant les deux années expérimentales. De son coté, Kanit (1996)
démontre la capacité €puratoire d’une gracilaire en I’exposant a des rejets d’élevage de crevettes.
Dans les ¢levages en eau douce, Schwartz et Boyd (1995) utilisent un systtme a base de
macrophytes en marais artificiels. Par ce procédé, la concentration des substances polluantes issues
d’élevage de poissons-chats se trouve fortement réduite. Un temps de s€jour de quatre jours semble
permettre un meilleur fonctionnement de cette unité de traitement.

D’autres auteurs utilisent des espéces phytoplanctoniques pour réduire la charge polluante des rejets
piscicoles. Villon et al. (1989) utilisent un bassin phytoplanctonique (8000 litres) couplé & un bassin
de zooplancton pour traiter les effluents d’élevage de loups en eau recyclée. Ce systeme permet
d’éliminer prés de 75% de la production azotée annuelle avec une dominance des genres
Skeletonema sp. et Chaetoceros sp.. Des rendements supérieurs a 85% sont toutefois observés entre
le printemps et I’automne. L’étude a petite €chelle (16 1) réalisée en période estivale par Lefebvre et
al. (1996) montre des abattements de 90% apreés 3 a 5 jours de culture de Skeletonema costatum
dans D’effluent. La présence dominante de ces algues rend ce milieu potentiellement utilisable pour
I’alimentation de bivalves marins.

Ainsi, de nombreuses recherches ont été réalisées afin de développer des systemes de traitement
biologique faisant intervenir la production végétale. Toutefois, la technique de traitement par
lagunage a haut rendement permettant de maximiser la production algale n’a pas été expérimentée.
Ce phénomene est certainement lié a la forte dilution des effluents d’élevage en circuit ouvert.
Aussi, I’apparition des élevages en eau recyclée, favorisant la concentration des nutriments, semble
favorable a [I’utilisation et au développement des lagunages a haut rendement algal dont le
fonctionnement est développé dans la derniére partie de ce chapitre.
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1.2. UTILISATION POTENTIELLE DES MACROALGUES : FACTEURS DE CROISSANCE

Les algues présentent un grand intérét pour le traitement de nombreux types d’effluents. D’ailleurs,
certains auteurs ont pu montrer 'importance des algues pour I’épuration d’eaux usées de
piscicultures marines (Villon et al., 1989 ; Vandermeulen et Gordin, 1990 ; Jimenez del Rio, 1994 ;
Lefebvre et al. 1996). De plus, la production algale issue de ces systémes de traitement offre de
grandes possibilités de valorisation de la biomasse algale produite (alimentation animale,
cosmétique, production de molécules d’intérét économique...).

Les macroalgues, permettant une récolte plus aisée que dans le cas du phytoplancton, semblent
offrir de bonnes possibilités pour la valorisation des effluents de pisciculture marine. Aussi, au
cours de cette partie, un intérét particulier sera porté sur les macroalgues se développant dans les
milieux fortement eutrophisés. Ainsi, cette seconde partie de |’étude bibliographique sera consacrée
a la présentation des facteurs favorisant la croissance et la culture des ulves et des gracilaires,
especes couramment observées dans les lagunes languedociennes.

1.2.1. Les Ulvacées

Le genre Ulva rassemble un groupe d'algues cosmopolites : ce sont des especes ubiquistes souvent
trouvées en forte concentration dans les zones a forts apports en nutriments (Soulsby et al. 1985 ;
Perez et al. 1992 ; Bendoricchio et al. 1994, Coffaro ef al., 1996).

L'espéce Ulva lactuca se répartit dans toutes les mers d'Europe (Campbell et Nicholls, 1986). Cette
algue est constituée d'une bicouche cellulaire dont chaque cellule peut potentiellement produire des
gameétes.

1.2.1.1. Facteurs de croissance

L'importance de l'implantation de ce groupe d'algues, sa capacité de prolifération, son opportunisme
vis & vis des zones a forte pollution organique (naturelle ou anthropique) et les désastres qu'il
occasionne pour I’économie touristique de certaines régions ont dirigé certaines études vers la
compréhension des facteurs qui favorisent son développement.

La température

La croissance d’Ulva curvata est fonction de la température (Duke et al., 1986). En effet, sur les 8
jours d’expérimentation, la croissance moyenne est de 13,6 %.j" entre 5 et 14°C alors qu'elle est de
18,3 4283 %.j'l entre 21 et 26 °C. Ce facteur est limitant pour les faibles températures. Par contre,
Floreto et al. (1993), sur une plus longue période (21 jours), obtiennent une croissance plus forte a
la plus faible température testée (4,4 %" a15°Cet3 %.j" 4 25°C). 11 faut cependant noter que ces
derniers auteurs ont travaillé sur une espéce différente (Ulva pertusa) et que ce n'est qu'a partir du
13°™ jour que la croissance est apparue plus forte & basse température. Henley (1992), pour une
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période comparable a celle de Duke er al. (1986) confirme que l'espéce Ulva rotundata a une
croissance significativement plus forte a 19-25°C qu’a une température de 10°C.

Ainsti, il semble donc que de fortes températures conviennent a la croissance d’Ulva sp. mais il est
possible qu'elles ne le soient qu'a court terme et que cette influence dépend de l'espéce utilisée.

La lumiére

Selon Parker (1981), l'intensité lumineuse serait le facteur limitant majeur de la croissance lorsque
celle-ci serait inférieure a 40 pE.m™.s™. L'effet de la lumiére sur la croissance d'Ulva curvata est
bénéfique lorsque la température est suffisante et elle entre pour 74% des variations de Ulva lactuca
(Duke et al., 1986). D'ailleurs Floreto et al. (1993, 1994) travaillant sur Ulva pertusa sous de faibles
intensités (16-32 et 48-64 nE.m™.s™') obtiennent de faibles taux de croissance mais le meilleur taux
est trouvé pour la plus forte intensité utilis€ée. Les faibles intensités ont pour conséquence la
fragmentation du thalle et les pertes tissulaires (Duke ef al. 1986). La saturation lumineuse d’Ulva
rotundata est obtenue lorsque 750 pE.m'z.s'l sont appliqués a cette espéce pendant 12 heures quelle
que soit la température testée (Henley, 1992). Si aucune chute de croissance n'est observée pour des

cultures en salle sous un exces de lumiére, I'impact est différent pour les cultures en plein soleil
(1000 42000 pE.m™.s™).

La salinité

Les Ulves sont capables de supporter de grandes variations de salinité (Gayral et Cosson, 1986)
mais Floreto er al. (1993) obtiennent une diminution de la croissance de Ulva pertusa lorsque la
salinité est de 20%o. Exposée a 35%o, la croissance augmente toujours. Les travaux de ces auteurs
(1994) précisent que la salinité optimale de cette espece serait entre 30 et 35%o.

La croissance des ulves s'effectue a des salinités proches de I'eau’de mer moyenne (35%o) mais
'optimum de croissance varie selon les especes. Mohsen ef al. (1972 dans Floreto ef al., 1994)
trouvent une salinité optimale de 25 %o pour Ulva fasciata.

Le taux de renouvellement et les mouvements d'eau

Les mouvements d'eau (Parker, 1981) et de taux de renouvellement (DeBusk et al, 1986,
Vandermeulen et Gordin, 1990, Neori et al., 1991) augmentent la croissance et la productivité des
algues. Cependant une vitesse supérieure & 7,5 cm.s™ et un taux de renouvellement supérieur & 12
Vol,j"! apportent peu de changement.

Les nutriments

['augmentation des nutriments dans le milieu favorise la production primaire (Soulsby ef al. 1985,
Neori ef al. 1991, Cohen et Neori 1991). D'ailleurs si aucun nutriment n’est apporté au milieu, il y a
perte de poids du thalle (Vandermeulen et Gordin, 1990). Toutefois Duke et al. (1986) observent
que ’ajout de nitrate implique une réduction de 75 & 85 % de la production normale d’Ulva lactuca
méme si la concentration en azote tissulaire augmente : il semble qu’il existe un effet toxique des
nitrates vis a vis de cette algue.

Parker (1981) remarque que I’effet du courant se fait en fonction de la concentration en ammonium
dans le milieu : dans le cas de faibles concentrations, le courant favorise la croissance. Des
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observations de terrain confirment ses expériences en laboratoire. DeBusk ef al. (1986) pensent que
le flux d’eau n’augmente pas uniquement la disponibilité des sels nutritifs par effet diffusif mais
agit aussi au niveau de la régulation de la température, de 1’élimination des métabolites toxiques et
de ’apport en CO,. Cependant, selon Neori et al. (1991), le taux de renouvellement et I’ammonium
entrant dans le systtme forme un unique paramétre: le flux d’ammonium. Ce flux est corrélé

positivement avec la croissance et la production selon une équation de Monod :
Y maxx SN
Ks+SN
Y représente soit le taux de croissance spécifique (TCS) de l'algue, soit la

production algale (P) ; Ks et SN sont respectivement la constante de demi-
saturation et le flux de sels nutritifs (en mmol N.m™.s™).

Equation 1.19 v =

Ces auteurs definissent que pour Ulva lactuca, 1'évolution de la croissance est déterminée par les
paramétres suivant : TCSmax = 18,6 %.j”', Ks = 386 mmol N.m™.s"'; dans le cas de la production,
ces paramtres sont Pmax = 422 g.m'z.sem'l, Ks =530 mmol N.m™2s™.

L'aération

La productivité algale d’une culture de densité surfacique de 3,8 kg.m™ en condition non aérée est
nulle alors qu'elle atteint 18,8 g PS.m™j" en condition aérée (DeBusk ef al., 1986). L'aération
continue des cultures est injustifiée d'un point de vue colt de production mais un bullage quotidien
de 4 heures est suffisant pour assurer une production qui n’est pas significativement différente de

celle 1ssue d’un bullage de 12 heures. % arn L
F PR a mny
S tge 2 A ¢ ek
Inoculum ou stock initial T Dy

Dans des cultures d'ulves libres, DeBusk et al. (1986) et Hanisak (1987) obtiennent une production
maximale pour une densité algale de 0,8 kg.m™. Neori ef al. (1991) montrent que la croissance et la
production d’Ulva lactuca diminuent lorsque la densité de I’inoculum augmente. Ces mémes
auteurs trouvent une densité optimale de 1 kg.m™ mais la différence de production entre les
densités tend & s’atténuer aprés quelques semaines (aucune récolte n’a été effectuée pendant la
durée expérimentale). Vandermeulen et Gordin (1990) avaient trouvé cette densité optimale mais
d’apres leurs résultats, I’augmentation de la densité jusqu’a 4 kg.m? ne réduit pas significativement
la croissance.

Reproduction

Selon Hanisak (1987), il est difficile de garder une culture d’Ulve & cause des problémes de
sporulation. Ce probléme est d’autant plus important que toutes les cellules du thalle ont la
possibilité de former des gamétes. Il en résulte un blanchissement des parties concernées suivi de
pertes de biomasse.

Les facteurs telluriques
Les travaux de Soulsby ef al. (1985) sur la couverture algale des ports de Portsmouth et Langstone

en Angleterre indiquent que la réduction des rejets de Portsmouth n’a pas modifi€ la densité algale.
Ces auteurs supposent que le port est saturé en nutriments. Lavery et McComb (1991) observent
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que ’absence de sédiment provoque une perte nette de la biomasse chez Enteromorpha sp. ; les
sédiments sont une source de nutriments qui peuvent étre utilisés par les algues.

1.2.1.2. Absorption des nutriments

D’une maniére générale, la vitesse d’absorption par l'algue des nutriments disponibles est mesurée
en fonction de la vitesse de disparition des nutriments dans le milieu. L’évolution de cette vitesse
obéit généralement a une cinétique michaélienne. Dans ce cas, la variables Y de l'équation 1-19
représente la vitesse d'absorption (v, généralement en mg N.g"' PS algues.h™) des sels nutritifs (SN,
exprimés en puM). Dans le cas de l'espece Ulva rigida, cultivée dans des milieux dont les
concentrations en azote inorganique dissous €voluant entre 0 et 100 uM N-NOj;" Lavery et Mc
Comb (1991) estiment les valeurs des paramétres vmax et Ks a 0,82 mg N.g"' PS algues.h” et 18
uM respectivement (T=25°C). En ce qui concerne l'absorption du phosphate, ces mémes auteurs
définissent les valeurs suivantes : 0,27 mg P.g™' PS.h™ et 3,6 uM pour une gamme de 0 & 12 uM de
P-PO,’" dans le milieu.

1.2.1.3. Relargage des nutriments

Vandermeulen et Gordin (1990) indiquent que l'ammonium récemment assimilé peut étre
rapidement relargué par l'algue. En effet, une eau a 7 uM N-NH," peut atteindre 50 uM le
lendemain matin et chuter a 10 uM l'apres-midi.

L'opportunisme de ce groupe d'algues vis a vis des zones eutrophes a fait d'elle une candidate
incontournable pour le traitement des eaux en systtme a macroalgues. Cependant, les pertes
tissulaires, le relargage des nutriments accumulés (Vandermeulen et Gordin, 1990) et sa rapide
dégradation nécessitent une surveillance accrue de la biomasse algale. Il est important de récolter
les algues avant leur décomposition (Chassagny de Casabianca, 1988) mais le ramassage de ces
algues pour un stockage en décharge ne constitue qu'un transfert de pollution (Brault er al., 1983),
car les jus tres riches retournent dans le milieu aprés une rapide décomposition.

1.2.2. Algue a intérét économique : la gracilaire
Les agars sont pour l'essentiel les constituants de la paroi cellulaire des gracilaires. Le thalle se

constitue d'un disque basal sur lequel se ramifient des axes filiformes. Le cycle de reproduction est
trigénétique 1somorphe. La distribution est mondiale et bien répartie sur toutes les mers d'Europe.
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1.2.2.1. Facteurs de croissance

La température

Les gracilaires sont des espéces eurythermes mais, la température est le facteur majeur contrblant la
croissance (Westermelier er al., 1993). D’ailleurs, Peckol er al. (1994) trouvent une relation positive
entre croissance et température. La température optimale de croissance pour les gracilaires se situe
entre 25°C et 30°C (McLachlan et Bird, 1986 dans De Castro et Guanzon Jr, 1993) mais peut varier
entre les especes (Tableau 1.8). Pickering ef al. (1993) modélisent la croissance de deux especes de
gracilaire par une évolution linéaire de la température. Dans leurs conditions expérimentales, ces
auteurs établissent les deux équations suivantes :

Equation 1.20 TCS¢ chitensis = 0,24 T + 6,6

Equation 1.21  TCS¢. imumeaa = -1,19 T +7,0

TCS . taux de croissance spécifigue de ['algue (en indice) exprimé en
pourcentage par jour. T est la température en °C.

Tableau 1.8 : Température optimale de quelques especes de gracilaires.

Espéces Températures Auteurs
optimales

Friendlander, 1992
Edelstein et al., 1976*
24-30°C Hanisak, 1987
25°C Edelstein et al., 1976*
Levy et Friendlander, 1990*

Gracilaria conferta 25°C

Gracilaria tikvaliiae

Gracilaria verrucosa 25°C Chirapart et Ohno, 1993
Gracilaria fisheri 25°C Chirapart et Ohno, 1993
Gracilaria firma 27°C Chirapart et Ohno, 1993
Gracilaria salicornia 27°C Chirapart et Ohno, 1993
Gracilaria asiatica 15-20°C Ren et Chen, 1986*

* cité dans Chirapart et Ohno, 1993

L’intensité lumineuse

En conditions de laboratoire, la saturation lumineuse est atteinte a IOOuE.m'Z.S'l (Hanisak, 1987).
Friendlander et al. (1991) trouvent une saturation différente selon la saison. Aussi trouvent-ils des
valeurs de 55 uE.m™s’ en été (5% de la lumiére incidente) et I’intensité de 184 pE.m™2s" en
automne n’est pas saturante. L’optimum de croissance de Gracilaria conferia est estimé a 172
wEm”s’ (Friendlander, 1992). A 500 wE.m?s!, les gracilaires subissent la photoinhibition
(Hanisak, 1987).
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La salinité

Les gracilaires sont des especes euryhalines qui peuvent supporter une échelle de salinité de 6 a 42
%o mais la salinité¢ optimale se situe entre 24 et 36 %o (Hanisak, 1987). Le passage de Gracilaria
verrucosa d’un milieu a 17 %o vers un milieu a 33 %o provoque une augmentation de la production
(Daugherty et Bird, 1988, Friendlander ef al., 1993). Par contre, Ugarte et Santelices (1992)
trouvent une production plus forte a faible salinité (20 %o0) qu’a forte salinité (35 %o) par Gracilaria
chilensis.

Le renouvellement
Un taux de renouvellement de 1,7 V.j' (Ugarte et Santelices, 1992) semble optimum mais
Bushmann et al. (1994) ne trouvent aucune différence significative entre 5 et 15 V.j™.

La densité

Les faibles ensemencements favorisent le développement des algues alors que des valeurs élevées
voient leur production diminuer (Bodard et Stadler, 1988). L’optimal de croissance est obtenu pour
des valeurs de 2 4 4 kg.m™ (Hanisak, 1987). D’ailleurs, Ugartes et Santelices (1992) observent une
meilleure croissance pour la plus faible densité étudiée. Cependant, en ét¢ ce sont les plus grandes
densités qui produisent le plus. En culture intensive, 2 4 3 kg.m™ sont utilisés (Santelices et Doty,
1989) et 5 a4 6 t/ha & grande échelle. De Castro et Guanzon Jr, 1993) trouvent un maximum de
croissance pour une densité beaucoup plus faible que les précédents auteurs (0,5 kg.m™) bien que
Bushmann et al. (1994) ne trouvent aucune différence significative entre les productions aux
densités de 1,5 4 4,5 kg.m™.

L’épiphytisme

L’épiphytisme issu de Chaetomorpha, Enteromorpha, Ectocarpus (Santelices et Doty, 1989) auquel
s’ajoutent celui de Chladophora et Ulva (Bodard et Stadler, 1988, Friendlander et al., 1991,
Friendlander, 1992) est le probleme principal de la production algale. L’épiphytisme est un effet
saisonnier (Westermeier ef al., 1993) qui est du aux fortes températures et lumieres ou aux fortes
charges en nutriments (Hanisak, 1987). Friendlander (1992) joue sur le pH, la salinité et la lumiere
pour limiter I’épiphytisme mais selon cet auteur, ’Ulve est le plus grand compétiteur des
gracilaires. De plus, les ulves sécrétent des exsudats responsables de l'inhibition de la croissance des
gracilaires (Svirski ef al., 1993).

Le pH

une augmentation du pH peut étre responsable d’une diminution de la production (Hanisak, 1987).
Le pH doit étre proche de 8,1 lors d’une culture en bassin (Santelices et Doty, 1989) ou entre 8,2 et
8,7 selon Chen (1976) et Trono (1988) dans De Castro et Guanzon Jr (1993). L’effet du pH est i€ a
une diminution du CO, disponible qui limite la croissance (Lapointe et Ryther, 1979 et DeBusk et
Ryther, 1984 dans Santelices et Doty, 1989 ; Hanisak, 1987 ; Ugarte et Santelices, 1992).
Buschmann et al. (1994) montrent pourtant que 1’ajout de CO, dans le milieu n’apporte aucun effet
bénéfique sur la croissance de l'algue.
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Agitation et aération

L’agitation par bullage permet la mise en suspension des algues et le mélange de I’eau (Hanisak,
1987). Ugarte et Santelices (1989) montrent qu'une aération quotidienne de 10 heures permet de
doubler la production par rapport a celle de 2,5 heures.

Les nutriments

L’enrichissement du milieu en nutriments favorise 'augmentation de la croissance des gracilaires
(Bodard et Stadler, 1988). Aussi, en Floride, Gracilaria tikvahiae voit sa production limitée par le
manque de phosphate in situ (Lapointe, 1987). La production est maximale lorsque les conditions
ne sont pas limitantes et celles-ci sont optimales lorsque la concentration en azote est de 10 & 100
uM d’azote avec un rapport P/N = 1/10 (Hanisak, 1987). La saturation en azote est atteinte pour une
concentration de 0,5 mM N-NH4 (Friendlander er a/,1991). Friendlander et al. (1992) précisent
que les meilleurs taux de croissance sont obtenus avec des concentrations en azote de 100 a 500 uM
d’azote. Pickering et al. (1993) raisonnent suivant le flux d’azote total et observent que plus le flux
est fort, plus la production est importante. Cependant, au plus fort flux, la production décroit.

1.2.2.2. Absorption des nutriments

D’Elia et DeBoers (1978) et Haines et Wheeler (1978) montrent une cinétique michaelienne de
I’absorption du nitrate. Les valeurs des parametres vmax et Ks, observées pour Gracilaria foliifera,
sont respectivement de 0,13 mg N.g'l PS.h! et 2,5 uM. En ce qui concerne l'assimilation du
phosphate, la cinétique d'assimilation suit une courbe michaelienne en présence de faibles
concentrations en phosphate. Par contre, pour de fortes concentrations, l'assimilation est de type
linéaire. Les gracilaires sont capables d'ajuster leur assimilation en fonction du niveau de phosphate
dans le milieu (Friendlander et Dawes, 1985). L’assimilation de ’ammonium semble étre de type
linéaire (effet de diffusion).
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1.3. Traitement des rejets par lagunage a haut rendement algal

L’installation de stations de traitement de l'eau usée, notamment par des procédés de boues activées,
est généralement coliteuse tant au niveau de I’infrastructure que de ’entretien et de la maintenance.
L’utilisation de bassins de lagunage traditionnel (LT), de bassins de lagunage a haut rendement
algal (LHR) ou de marais artificiels (MA) représente une alternative économique et efficace a ces
systémes de traitement. Ces derniéres techniques, font intervenir a la fois les bactéries pour la
minéralisation de la matiére organique et les végétaux (phanérogames ou algues) pour 1’assimilation
de ces substances dissoutes.

1.3.1. Caractéristiques et principe de fonctionnement

Le LHR, technique proposée par Oswald et ses collaborateurs depuis les années 50, met en ceuvre
un chenal en boucle, dans lequel circule ’effluent a traiter. Par rapport au lagunage traditionnel, ce
systéme de traitement est caractérisé par des temps de séjour courts et de faibles profondeurs de la
colonne d’eau (Tableau 1.9). La circulation de 1’eau a intérieur de la lagune est maintenue par une
agitation mécanique (roue a aubes, pompe recirculante, colonnes d’aération) dont le rble est
multiple : (1) maintien d’une bonne homogénéisation du milieu, (ii) maintien des algues en
suspension et amélioration de I’efficacité lumineuse, (iii) réduction de la sédimentation afin d’éviter
’apparition d’un milieu anaérobie dans le fond du chenal et (iv) une absence d’odeurs désagréables.

Cette technique, déja utilisée sous des climats différents, permet de traiter les effluents de type
domestique (Shelef et al., 1978 ; Picot et al., 1991), agricole (Pieterse et al., 1982 ; Fallowfield et
Garrett, 1985) ou industriel (Przytocka et al., 1984).

Le principe du LHR est de maximiser la croissance et la production phytoplanctonique afin
d’optimiser le processus de traitement biologique. Contrairement aux deux autres techniques sus
citées (LT et MA) ou I’action des bactéries et des végétaux se trouve "compartimentée" par
I’installation de stratifications verticales et horizontales des populations, le LHR est un milieu
maintenu homogene permettant [’action conjointe et simultanée des algues et des bactéries : les
bactéries aérobies dégradent la matiére organique de I’effluent et produisent de l’azote et du
phosphore inorganique dissous directement disponible pour le développement des algues. De plus,
lors de la photosyntheése, ces algues générent de ’oxygéne indispensable aux bactéries (Figure 1.4).
Ludwig et al. (1951), Oswald et al. (1953) qualifie cette relation de symbiose entre les algues et les
bactéries. Mais le phénomeéne n’étant pas exclusif, il semble plus pertinent de désigner cette relation

interspécifique par un phénomeéne de collaboration ou de coopération entre les diverses especes
(Mesplé, 1993).
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Figure 1.4 : Représentation schématique de la collaboration entre algues et bactéries

dans un bassin de lagunage 4 haut rendement.

Tableau 1.9 : Caractéristiques de différents LHR.

Surface Vitesse des fluides  Profondeur Temps de Auteurs
(m?) (em.s™) (m) séjour (j)
5 0,35-0,5 2-8 Shelef et al. (1977)
200 0,5 3-4 Edward et Sinchumpasak (1980)
1100 12 0,1 -0,5 Eisenberg et al, (1981)
152 0,45 3-4 Azov et Shelef (1982)
1000 0,28 - 0,52 22-87 Azov et Shelef (1982)
0,4 4-8 Lincoln et al. (1983)
13,2 210% 0,12 -0,34 9 Kroon et al. (1989)
50 0,5-0,6 3,5-7 Banat et al. (1990)
48 15-20 0,35 4-3 Picot et al. (1991)
3023 150* 0,4 472 El Hamouri et af. (1995)
1000 0,6 S Nurdogan et Oswald (1995)
13,2 0,24 5 Cromar et al. (1996)
2,1 200* 4-7 Cromar et Fallowfield (1997)

* : vitesse de surface uniquement

1.3.2. Les algues dans I’unité de traitement

Les différents types d’algue

Les différentes études réalisées essentiellement sur le traitement d’eaux douces par LHR mettent en
évidence I’important développement d’algues phytoplanctoniques dont I’essentiel des especes
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appartient a la famille des Chiorophycées (Oswald et al., 1953 ; Edwards et Shichumpasak, 1981).
Quelle que soit la zone géographique de I'installation, Chlorella sp., Scenedesmus sp. et
Micractinium sp. forment les genres les plus observés dans ces milieux lagunaires représentant ainsi
les genres universels pour le traitement de 1’eau usée (Oswald et al., 1953 ; Shelef ef al. 1977 ; De
Pauw et al., 1980 ; Edwards et Sinchumpasak, 1981 ; Banat et al., 1990 ; Nurdogan et Oswald,
1995 ; Canovas et al., 1996). Goldman ef al. (1974a, 1974b) montrent que le phytoplancton marin
est capable de se développer dans un milieu issu du mélange d’eau de mer et d’eau de traitement
secondaire d’une station d’épuration (EM/EU=4/1). Toutefois, prés du quart des espéces
naturellement présentes dans 1’eau de mer ne supportent pas de telles charges polluantes et
disparaissent aprés deux ou trois semaines de contact. Pour sa part, Craggs ef al. (1993), utilisant de
Peffluent issu d’un €levage d’anguille, montrent que sur 102 especes marines testées, seules 14 sont
susceptibles d’étre utilis€es pour le traitement d’eaux usées marines. En plus, ces auteurs précisent
que ’espece Phaeodactylum tricornutum est tres performante et peut étre maintenue en culture
pure. Malgré le fort potentiel des macroalgues dans le traitement des eaux usées, le développement
de telles espéces en bassin de LHR n'a pas fait 'objet d'une attention particuliere.

De nombreux facteurs peuvent modifier la composition spécifique du milieu lagunaire. Ainsi,
certains auteurs ont mis en évidence la responsabilité de la température sur les successions
phytoplanctoniques (Eppley, 1972 ; Goldman et Ryther, 1976). Notamment, 1’étude en laboratoire
de Goldman (1977) montre que I’espéce dominante dans des milieux de culture issus d’un mélange
d’eau de mer et d’eau usée (EM/EU=1/1) est représentée par Phaeodactylum sp. pour les faibles
températures (T<10,3°C), Nitzschia sp. entre 10,3 et 27°C et Oscillatoria sp. lorsque la température
est supérieure & 27°C. Cependant, cette derniére espece n’a jamais été observée dans les conditions
naturelles.

Cromar ef al. (1997) observent que le temps de séjour représente un facteur qui est susceptible
d’orienter le développement spécifique dans une lagune sous serre : Phormidium sp. domine sur
Chlorella sp. lorsque les temps de séjour sont importants. Ces méme auteurs précisent que la
charge organique (exprimée en g DCO.m™ ™) peut avoir un effet complémentaire au temps de
s¢jour avec une domination de Scenedesmus sp. lors de faibles charges et Phormidium sp. lors de
plus fortes charge. La combinaison d’une faible charge organique et d’un long temps de séjour est a
Uorigine de ’apparition des cyanobactéries.

L’apparition du broutage zooplanctonique (cladocéres, rotiféres...) représente un important
facteur responsable de la succession phytoplanctonique a I’intérieur de bassins de lagunage. Sous la
pression de Brachionus sp., la population de Scenedesmus sp. peut €tre rapidement €liminée et étre
remplacée par Micractinium sp.; ces derniéres ont la faculté de former de larges flocs qui
empéchent le broutage des rotiféres (Lee ef al., 1980 ; Edwards et Sinchumpasak, 1981 ; Lincoln ef
al., 1983 ; Canovas ef al., 1996 ; Schliiter et al., 1987).

3 rapport volumique entre le mélange eau de mer (EM) et eau usée (EU)
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La production phytoplanctonique

Afin d’estimer la biomasse et la productivité du phytoplancton a ’intérieur du bassin de lagunage,
certains auteurs ont pu mettre au point quelques relations. Le taux de production phytoplanctonique
dans le bassin de lagunage & haut rendement peut étre estimé par I’Equation 1.23 définie par Mc
Garry et al. (1973).

Equation 122 P =(z/0)x PK

oll P, z et & représentent respectivement la production algale (g sec.m™j™"), la
profondeur de la lagune (m), de temps de séjour (j). La variable PK exprime la
concentration en phytoplancton (mg.L™") et peut &tre estimée comme une proportion
des matiéres en suspension (Edwards et Sinchumpasak ,1981).

Equation 1.23  PK = a x MES

ou o représente la proportion de phytoplancton dans les matiéres en suspension
(MES). Azov et Shelef (1982), Cromar et Fallowfield (1992) estiment cette
proportion entre 40 et 60%.
D’autre auteurs relient la productivité phytoplanctonique du bassin de lagunage en faisant intervenir
la température et I’intensité lumineuse (Martin et Fallowfield, 1989), la DCO ou la DBO (Banat et
al., 1990). De leur coté, Kroon et al (1989) développent un modéle déterministe utilisant la
propriété des algues a absorber les flux de photons.

La productivité phytoplanctonique couramment observée dans la littérature montre une gamme de
variation se situant entre 15 et 45 g sec.m'z.j'l (Shelef et al., 1977 ; Lincoln et Hill, 1980 ;
Fallowfield et Garett, 1985 ; Edwards et Sinchumpasak, 1981 ; Wood et al., 1989 ; Banat ef al.,
1990).

De nombreux facteurs influencent le taux de production phytoplanctonique dans le bassin de
lagunage. Azov et Shelef (1982) montrent qu’il existe un temps de séjour optimal, en fonction de
la température et du rayonnement lumineux, pour obtenir une production algale maximale. La
plupart des auteurs estiment que les nutriments ne représentent pas de contraintes a la production
algale, toutefois, Goldman et al. (1972) et Oswald et al. (1953) soupgonnent une certaine limitation
par le carbone. Cependant, Azov et al. (1977), pensent qu’avec une DBO supérieure a 300 mg. L
dans I’effluent, le carbone ne doit pas étre limitant pour la production algale.

Le role des algues

Les algues qui se développent dans le bassin de lagunage sont le principal moteur du traitement et
de la désinfection de I’effluent. Ces algues présentent une action directe par l’assimilation des
nutriments (essentiellement azote et phosphore) qui sont incorporés dans leur biomasse. Par leur
activité photosynthétique, les algues ont une action indirecte d’une part en fournissant I’oxygene
indispensable aux bactéries responsables de la dégradation de la matiére organique et d’autre part,
en favorisant a la fois la volatilisation de ’ammoniaque gazeux et la précipitation du phosphate et
des métaux lorsque le pH augmente. Lors de la photosynthése, I’absorption des carbonates par les
algues détruit le pouvoir tampon du systéme acqueux et le pH peut atteindre des valeurs supérieures
a 10 (Goldman et al., 1972).
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D’apreés I’équation steechiométrique de I’assimilation algale déterminée par Shelef er al. (1978), 1 ¢
d’algue permet de piéger 86 mg d’azote et 12 mg de phosphore tout en relarguant 1,6 g d’oxygeéne.
Eisenberg et al. (1981) estiment que ’assimilation de ’azote est le principal phénomeéne expliquant
la réduction de ’azote inorganique dissous dans ’effluent tant la proportion d’azote total reste
stable entre I’effluent brut et I’effluent traité. Pourtant, Hemens et Mason (1968) estiment que la
précipitation du phosphate est le processus majoritaire et Doran et Boyle (1979) précisent que seul
10% est assimilé par les algues. D’ailleurs, Fallowfield et Garett (1985) et Picot ef al. (1991)
observent des pertes non négligeables en azote et en phosphore qui peuvent s’expliquer par ces
phénoménes de volatilisation et précipitation. Cependant, Mesplé et al. (1995, 1996), établissant un
modele déterministe simulant I’évolution de la concentration en phosphate dans le bassin de
lagunage montrent que la prise en compte du processus de précipitation n’améliore pas la qualité de
simulation du modéle.

1.3.3. Efficacité du LHR

En utilisant ce systétme de traitement, de nombreux auteurs ont mis en évidence une nette
amélioration du niveau des diverses variables de ’effluent brut. Malgré la forte productivité algale,
les parametres organiques (DCO et DBO) montrent un abattement entre 55 et 70% (Edwards et
Sinchumpasak, 1981 ; Pieterse et al, 1982 ; Banat ef al. 1990 ; Picot et al., 1991 ; Nurdogan et
Oswald, 1995; Wang et al., 1996). Toutefois, la qualité de 1’épuration dépend de la charge
organique de [’effluent brut (Cromar et Fallowfield, 1997).

De la méme maniére, de bons rendements €puratoires peuvent étre observés pour les nutriments
avec des rendements supérieurs a 80% pour ’azote et le phosphore inorganique dissous (Pieterse,
1982 ; Craggs et al., 1994). Cependant, de nombreux facteurs peuvent intervenir sur ’efficacité du
traitement dont le plus important est I’effet saisonnier ou, pendant les périodes hivernales,
’abattement peut étre fortement réduit (Azov et Shelef, 1982). Différentes études montrent que
I’évolution des rendements épuratoires en azote et phosphore s’étendent respectivement de 23 a
99% et de 40 a 95% selon les conditions expérimentales (Goldman et al., 1974a; Banat ef al.,
1990 ; Picot et al., 1991 ; El Hamouri et al., 1995 ; Wang et al., 1996 ; Cromar ef al., 1996 ; Cromar
et Fallowfield, 1997). En plus, Cromar et al. (1996), établissent une relation significative entre
I’abattement en nutriment et la photopériode. L’implication des phénoménes saisonniers sur
’activité photosynthétique des algues induit des variations du niveau du pH de ’eau et réduit les
phénomenes de volatilisation et de précipitation lorsque celui-ci est inférieur a 8,5 (Hemens et
Mason, 1968 ; Hemens et Stander, 1969 ; Soeder et Hegewald, 1988, Moutin, 1992).

Goldman et al. (1974a) pensent que le rapport molaire N/P peut intervenir sur I’efficacité
d’élimination des nutriments. En effet, ces auteurs estiment que le faible rapport de leur mélange
d’eau de mer et d’eau usée (N/P=4,9/1) impose un faible rendement épuratoire du phosphore.
L’azote représentant un facteur limitant du développement algal dans ce milieu.
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Cromar et Fallowfield (1997) observent que les fortes charges organiques (350 a 600
kg.ha' j") semble favoriser I’efficacité du rendement épuratoire de 1’azote par rapport aux faibles
charges. Ces mémes auteurs observent que I’augmentation du temps de séjour provoque une
amelioration du rendement épuratoire du lagunage lors de charges organiques importantes.

Le broutage du zooplancton provoquant I’élimination de la biomasse phytoplanctonique, implique
I’élimination des processus photosynthétiques et la chute des rendements épuratoires (Edwards et
Sinchumpasak, 1981 ; Canovas et al., 1996).

Certains auteurs démontrent que le lagunage a haut rendement intervient sur la désinfection des
eaux usées. Les divers résultats observés dans la littérature font état d’une réduction trés importante
du taux de coliformes fécaux et streptocoques fécaux avec des rendements supérieurs a 95%
(Oswald, 1980 ; Cloete et al., 1984 ; Banat ef al., 1990 ; El Hamouri ef al., 1995). Ce systéme de
traitement présente par ailleurs une bonne efficacité sur les virus et les ceufs d’Helminthes (Sobsey
et Cooper, 1973 ; El Hamouri ef al., 1995). Banat et al. (1990) précisent que la réduction des
pathogenes atteint des niveaux faiblement supérieurs a la limite imposée pour 1’eau destinée a
’irrigation.

Sebastian et Nair (1984) supposent que cette élimination est liée aux forts pH obtenus par ’activité
photosynthétique de Scenedesmus sp. présents dans le bassin. D’ailleurs, El Hamouri ef al. (1995)
montrent que le phénomene est saisonnier. Fallowfield ef al. (1996) indiquent que la mortalité des
coliformes fécaux dépend de I’intensité lumineuse et de la profondeur du bassin.

1.3.4. Améliorations du systéme de traitement

Diverses techniques peuvent étre adoptées pour optimiser la qualité du traitement en agissant sur les
facteurs limitant la croissance et la production algale et sur les paramétres physiques des bassins de
lagunage.

Action sur les facteurs limitant la croissance algale

D’abord, une action peut étre menée pour éliminer la pression du broutage zooplanctonique,
directement responsable de la chute de ’efficacité du traitement en favorisant ’apparition des
phases "d’eaux claires" (Canovas et al., 1991). A cet effet, Lincoln ef al. (1983) démontrent que
’augmentation de la concentration en azote gazeux vers des valeurs proches de 20 mg.L" dans
I’eau a traiter peut détruire les blooms de zooplancton sans étre toxique pour les algues.

Kawasaki ef al. (1990) préconisent d’ajouter du fer pour prévenir la limitation de la production
algale par cet élément. En effet, I’ajout de fer jusqu’a une concentration de 1 ppm provoque une
nette augmentation de ’assimilation des nitrates par Scenedesmus sp. et Phormidium sp..

Malgré une possible limitation de la production algale par le carbone, les résultats de Kawasaki ef
al. (1990) montrent que I’ajout de CO; en solution peut s’avérer néfaste pour I’élimination du
phosphate. En effet, I’ajout de cet élément abaisse le niveau du pH, réduit la précipitation et
augmente la dissolution du précipité formé entre le phosphore et les carbonates de calcium.
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Action sur les paramétres du lagunage

Selon Azov et Shelef (1982), dans les zones tempérées, la modification du temps de séjour par
changement de la profondeur est indispensable pour optimiser la production algale. Ces auteurs
proposent une ¢volution de la hauteur d’eau en fonction du mois de I’année (Figure 1.5). Ces
auteurs précisent par ailleurs que le changement du temps de séjour en modifiant la surface de
traitement peut étre une autre alternative efficace.
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Figure 1.5 : Gestion du temps de séjour selon Azov et Shelef (1982).

Elimination de la biomasse formée

[’augmentation de I’abattement en azote et phosphore peut étre obtenue par élimination de la
biomasse algale formée dans ’effluent traité. Toutefois, en raison de leur petite taille et de leur
faible densité, la récolte du phytoplancton s’effectue par des procédés coliteux et souvent
inefficaces qui ont certainement ¢té |’obstacle principal du développement de ce systeéme de
traitement (Kothadarona et Evan, 1972 ; Benemann et al. 1980). La flottaison, la sédimentation, la
précipitation, la centrifugation, la filtration et la floculation sont les principales techniques
utilisées (Dodd et Anderson, 1977 ; Moraine et al., 1980 ; Benemann et al., 1980 ; Eisenberg et al.,
1981 ; Bilanovic ef al., 1988). Afin d’augmenter le rendement et réduire le cofit d’élimination des
microalgues, certains auteurs ont amélioré ces techniques. Nurdogan et Oswald (1995) augmentent
la sédimentation en favorisant 1’autofloculation des algues par ajout d’une solution de chaux.
D’autres auteurs immobilisent ces algues dans des substrats a base d’alginates ou carraghenanes
(Chevalier et De La Notie, 1985 ; Travieso et al., 1992; Tam et al., 1994 ; Lau et al., 1997).
Récemment, Craggs et al. (1997) utilisent la propriété de certaines algues a se fixer aux parois pour
limiter les besoins de filtration. Poelman er al (1997), ont mis au point la floculation
électrolytique permettant d’éliminer 96% des algues avec un codt réduit en énergie (0,3 kWh.m™).
Toutefois un probléme de couverture des électrodes par le calcium et le magnésium peut étre
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observé dans des eaux dures. L’¢limination de ces microalgues peut &tre réalisée en installant une
chaine alimentaire artificielle ot un compartiment biologique supplémentaire se charge de
consommer les algues produites par le lagunage. Ainsi, les microalgues sont consommées par des
mollusques bivalves, du zooplancton ou des poissons herbivores (Goldman et al., 1974a ; Edwards
et Sinchumpasak, 1981, Villon et a/., 1989).

Une autre possibilité est de sélectionner une algue facilement récoltable. A cet effet, Pretorius et
Hensman (1984) utilisent une algue verte filamenteuse (Stigeoclonium) que ’on peut éliminer de
Peffluent trait¢ par simple tamis de 0,2 mm. Ainsi, le développement de macroalgues a l'intérieur
du LHR semble étre une solution intéressante pour la réduction de coflit d'élimination de la biomasse
algale dans I'eau traitée.
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Matériels et Méthodes

2.1. LE SYSTEME D’ELEVAGE INTENSIF

2.1.1. Description du pilote de grossissement expérimental.

[’¢levage intensif en eau recyclée utilisé au cours de cette étude est I’élevage expérimental de
Dicentrarchus labrax €laboré depuis le début des années 90 a la station IFREMER (Palavas-les-Flots,
Hérault, France). D’un volume total de 24 m’, cet élevage en salle, décrit dans la Figure 2.1, est
constitué de deux bassins octogonaux autonettoyants de 10 m® connectés en paralléle a la boucle de
recyclage dans laquelle I’eau circule avec un débit de 30 m’.h™. A Dintérieur des bassins, les
poissons sont placés en phase de grossissement dans une eau maintenue a une température de
22+1°C et sous un €clairement proche de 15 lux ; la photopériode est fixée a 16 heures de lumiére
par jour.

aliment . A

] eau

usée

Figure 2.1 : Schéma du systeme d’élevage en eau recyclée.

1: bassin d’¢élevage ; 2 : pi¢ge a particule ; 3 : filtre mécanique ; 4 : colonne
de dégazage; 5: bac tampon; 6: pompe; 7: lampe UV ; 8: filtre
biologique nitrifiant ; 9 : régulateur de température ; 10 : oxygénation.

L’eau sortant des bassins passe a travers un piége a particules dans lequel est retenue une partie des
féces et de I’aliment non consommé par les poissons. Ces féces n’étant ni denses ni compactes, une
filtration supplémentaire sur filtre mécanique permet d’¢éliminer les particules supérieures a 50 pm.
Les piéges a particules sont purgés quotidiennement et la surface du filtre est nettoyce
automatiquement par un jet d’eau douce lorsque la cellule photoélectrique intégrée a ce filtre,
détecte une forte accumulation de matiéres sur la grille du tamis.

L’eau passe a travers une colonne de dégazage afin d’éliminer le dioxyde de carbone produit par la
respiration, puis est introduite dans le bac tampon qui regoit simultanément I’eau de
renouvellement. Celle-ci est directement prélevée en mer a 4,5 m de profondeur, puis filtrée sur
filtre 4 sable avant d’étre envoyée dans le systéme d’élevage. L’évolution du taux de
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renouvellement depuis mars 1995, représentée dans la Figure 2.2, montre que le débit d’eau neuve
varie entre 0,3 et 6 fois le volume d'élevage par jour. Le surplus d’eau est évacué par un systéme de
trop-plein. Ce mélange d’eau est ensuite pompé puis envoyé vers un systéme de stérilisation par
lampe UV afin de protéger, autant qu’il est possible, la population de poissons contre tout risque de
contamination bactérienne. Finalement, avant de retourner dans les bassins d’élevage, I’eau passe
dans un filtre nitrifiant rempli d’un support bactérien argileux sur lequel les composés azotés
toxiques (essentiellement sous forme d’ammoniaque) sont transformés en nitrate par les bactéries
nitrifiantes (Nitrosomonas sp. et Nitrobacter sp.; Hagopian et Riley, 1998). Cette activité
bactérienne provoque la production de protons responsable de la destruction du pouvoir tampon de
’eau de mer et d’une forte réduction du pH dans le milieu d’élevage. Aussi, pour maintenir le pH
vers des wvaleurs non préjudiciables pour les poissons, l’injection continue d’une solution
d’hydroxyde de sodium dans le circuit permet de conserver une valeur moyenne de 7,7+0,1. Pour
subvenir aux besoins en oxygene des différents organismes de 1’élevage (poissons et bactéries), de
’oxygene pur est apporté directement dans les bassins, permettant de conserver un milieu
légérement sursaturé (6 & 7 mg O,.L™"). Dans cet élevage en salle ou I’atmosphére est trés humide
(saturé en vapeur d’eau), I’évaporation est considérée comme négligeable et le débit d’effluent est
équivalent au débit d’eau de renouvellement.

(Vi

taux de renouvellement

0 LI AL A L A T T |'—\*r"|'--r|'l"'x"‘L
04/95 10/95  04/96  10/96  04/97  10/97  04/98

Figure 2.2 : Evolution du taux de renouvellement d’eau neuve dans le systéme d’élevage.
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2.1.2. La biomasse

Pendant la période d’étude, I’évolution du peuplement des bassins d’élevage se caractérise par
Iutilisation de deux populations de poissons qui se succeédent selon trois périodes distinctes
(Tableau 2.1). Afin d’évaluer I’évolution de la biomasse dans chacun des bassins, le poids moyen
des poissons des divers peuplements est estimé a partir d’un échantillon de 50 poissons pris au
hasard tous les 20 a 90 jours. En plus, pour éviter toute surcharge de biomasse dans les bassins, la
densité de poissons est généralement maintenue vers des valeurs inférieures 4 110 kg.m™. La Figure
2.3 résume la gestion de la biomasse de poissons dans les bassins durant les deux années d'étude.

Tableau 2.1 : Evolution du peuplement en poissons dans les bassins d’élevage.

Période Bassin A Bassin B
Période 1 (15 mois) Population homogéne (population 1)

a partir de 03/95 Croissance de 254375 g

Période II (12 mois) population 1 population 2

croissance de 375a 1020 g croissance de 6 a2 141 g

Période III (10 mois) Population homogéne (population 2)
jusqu'en 03/98 Croissance depuis 141 g
140
120 Période 1 Période I Période III
p
100
5
-
S 80
<
2 60
n
=]
W
= 40
-
20
—o&— bassin A
—e— bassin B
0 T

04/95 08/95 12/95 04/96 08/96  12/96 04/97 08/97  12/97  04/98

Figure 2.3 : Evolution de la densité de poissons dans les bassins d’élevage.

* - accident ; v : vente ; T : élimination.
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2.1.3. L’alimentation

Pendant toute la durée de I’étude, les poissons ont été nourris avec le méme granulé a base de farine
de poissons dont la composition moyenne est résumée dans le Tableau 2.2. La distribution de
I’aliment s’effectue a la demande des poissons par I’intermédiaire d’un distributeur automatique
associé a chaque bassin d’élevage. Ainsi, les poissons expriment leurs besoins alimentaires en
stimulant une tige tactile qui permet la distribution immédiate de quelques grammes d’aliment
depuis un bac réservoir contenant une masse déterminée de granulés. La quantité distribuée a
chaque impulsion varie en fonction de la charge en poissons dans les bassins. La protection de la
tige tactile permet d'éviter le gaspillage de nourriture. Ainsi, pour actionner délibérément cette tige
tactile, le poisson doit s’introduire volontairement a I’intérieur du cache.

La quantité de nourriture consommeée est mesurée quotidiennement en pesant chaque matin les
granulés restants dans le bac réservoir.

Tableau 2.2 : Composition moyenne de |’aliment (données BioMar).

Composants % de la matiére séche
protéines brutes 45

lipides 21,5

cendres 9

fibres 2
phosphore total 1,2

Met + Cys 1,7

énergie 21 MI kg

2.2. LE BASSIN DE LAGUNAGE A HAUT RENDEMENT ALGAL

2.2.1. Description

Le bassin de lagunage (Figure 2.4), congu par le CEREMHER?, présente les caractéristiques
résumeées dans le Tableau 2.3. La circulation et I’homogénéisation de I’eau sont assurées par une
roue a aubes munie de 6 pales de 0,51 m entrainée par un moteur relié a un variateur électronique.
L’effluent pénétre dans le bassin de lagunage devant la roue a aubes dans le sens de circulation de
I’eau (sens inverse des aiguilles d’une montre). L’eau s’évacue par I’intermédiaire d’un tube PVC
de 3,2 cm de diametre dont la longueur permet de fixer la hauteur d’eau a I’intérieur du bassin.

% Centre d’Etudes et de REcherche de Méze HERault
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Tableau 2.3 : Caractéristiques du bassin de lagunage.

Caractéristiques Dimensions
longueur~ 7,5 m
largeur 2,5m
largeur du chenal 0,8 m
longueur des chenaux linéaires 5,2m

. .. . Zbord extérieur = 1,10 m
diameétres des chenaux semi-circulaires

bord intérieur = 0,35 m
surface total des chenaux 11,8 m*

hauteur intérieure des chenaux 0,6 m

) :

5 3
_,)——4

Figure 2.4 : Représentation schématique du bassin de lagunage.

1. entrée de Deffluent brut; 2: roue & aubes; 3: zone de
surverse ; 4 : sortie de Peffluent traité ; =» : sens de circulation de
'eau

2.2.2. Etude hydraulique des bassins

Vitesse de déplacement des fluides

Aprés avoir rempli le bassin avec 50 cm d’eau de mer, la roue a aubes est mise en fonctionnement
avec une vitesse de rotation réglée entre 4,5 et 5 tours.min™. Aprés une heure de fonctionnement, la
vitesse de l’eau a été mesurée avec un micromoulinet (A-OTT KEMPTEN) sur 17 stations
perpendiculaires aux parois du chenal, sur 5 distances par rapport au bord extérieur (5, 20, 40, 60 et
75 cm) et sur trois profondeurs (5, 20 et 40 cm). Les premiéres mesures sont effectuées a un metre
de distance de ’axe de la roue & aubes, puis, dans les parties linéaires du chenal, chaque station
suivante est séparée de la précédente par une distance d’un métre. Dans la partie semi-circulaire, les

stations sont séparées selon un angle de 45° (Figure 2.5).
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st10 19 S8 st7 (b)gdi @ @& 4 &
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st15 stl6 stl7

Figure 2.5 : Représentation schématique des différents lieux de mesures de vitesse.

a: indication des stations en surface du lagunage ; b: coupe transversale du
chenal présentant les 15 zones mesurées sur chaque station. st :station; d:
distance ; z : profondeur.

La Figure 2.6, représentant la répartition des vitesses de 1’eau au sein du bassin de lagunage montre
que celles-ci ne sont pas homogenes sur toute la colonne d’eau. En effet, il existe quelques zones a
faible vitesse situées sur les bords internes des chenaux linéaires et au niveau du fond face a la roue
a aubes. A ces niveaux, la sédimentation des particules les plus denses est constatée.

Toutefois, la vitesse d’écoulement reste forte sur toute la colonne d’eau et I’intégration des
différentes mesures permet d’obtenir une vitesse moyenne de 15,3 cm.s” conforme aux vitesses
observées dans ce type de bassin (Eisenberg et al., 1981 ; Picot ef al., 1991).

Homogénéisation

Afin de caractériser le comportement des substances dissoutes dans le bassin de lagunage,
I’évolution d’un traceur chimique a été étudiée. Par sa facilité d’utilisation et de dosage, la
fluorescéine est le traceur le mieux adapté a 1’étude hydraulique en eau de mer. Toutefois, la forte
influence du rayonnement UV sur la dégradation de cette molécule a imposé la couverture
provisoire du lagunage pendant la période de mesure du traceur.

Le bassin de lagunage, maintenu dans les conditions hydrauliques précédentes, est alimenté en
continu par de I’eau de mer avec un débit fixe de 1140 mL.min"' assuré par une pompe
péristaltique. Ainsi, le temps de séjour théorique, & =V /Q ou V et ( représentent respectivement
le volume et le débit de renouvellement du lagunage, est estimé a 3,59 jours.

Apres une journée de stabilisation du systeme, 35,4 g de fluorescéine disodique (CyoHoOsNa,.
SIGMA) dissous dans un bécher de 2 litres, est injecté face a la roue & aubes. Ainsi, la concentration
dans le bassin doit étre proche de 6 mg.L™.

Un support a tubes de prélevement permet d’effectuer simultanément quatre prélévements de 12 mL
sur sept endroits du lagunage (site A a G ; Figure 2.7). Ces prélévements sont effectués 1, 8, 16, 60
et 120 minutes apres I’apport de fluoresceine dans le lagunage. En plus, de nombreux prélévements
ont lieu en sortie de lagunage pendant 25 jours. '

La concentration en cette molécule est obtenue par mesure spectrophotométrique (BECKMAN DU-
640) de I’absorption moléculaire a 490 nm.
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sens du déplacement de 1'eau
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Figure 2.6 : Répartition des vitesses de 1’eau dans le bassin de lagunage.

a : surface(5cm) ; b : fond (40 cm)

73



Chapitre 11

{0

Figure 2.7 : Sites de prélevements dans le bassin de lagunage lors du suivi
expérimental d’une substance dissoute : la fluorescéine.

Bilan du traceur

L’¢évolution de la concentration en fluorescéine en sortie de bassin de lagunage montre une
décroissance exponentielle 9 minutes aprés le mélange (Figure 2.8). L’intégration de cette courbe
indique que 35,1 grammes de fluorescéine ont été récupérés, représentant un recouvrement de plus
de 99% par rapport a ’apport initial. Ainsi, cette faible perte donne la possibilité de déterminer le
temps de s€jour réel afin de le comparer au temps de séjour théorique.

Fluoresceine (mg.L'l)

temps (j)

Figure 2.8 : Evolution de la concentration en fluorescéine en sortie de lagunage.
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+0

Le temps de séjour réel calculé par z‘s=(2c({).t dt]/(Zc(i)dt], ou c(t) représente la
0

0
concentration en fluorescéine au temps ¢, donne une valeur de 3,58 jours. Ainsi, le rapport G/ts =1
permet de démontrer ’absence de zone morte ou de court-circuit dans ce type de bassin.

Répartition du traceur

Malgré Iapparition de la concentration recherchée en fluorescéine (6 mg.L™") aprés 9 minutes
d’agitation, 1’expérience montre qu’il faut attendre au moins 16 minutes avant d’atteindre un
mélange parfait. Cette valeur n’est pas en accord avec le temps théorique de Mesplé (1993) qui est
estimé a 4 minutes. Cette plus forte valeur peut étre attribuée a la forme peu conventionnelle de ce
bassin. Cependant, la vitesse de mélange est suffisamment rapide par rapport au temps de séjour
pour permettre de consideérer que le lagunage se comporte comme un réacteur homogéne ol I’eau
de sortie est représentative de I’eau du bassin.

2.3. LA BOUCLE DE TRAITEMENT SECONDAIRE

2.3.1. Description

Le systéme d’élevage produit 3 types d’effluents : (i) la purge des pieges a particules, (ii) I’eau de
ringage du filtre mécanique et (1i1) la surcharge du bac tampon. Le premier type, représentant 1% du
volume total d’effluent est caractérisé par une forte charge en particules. Les deux autres types,
moins concentrés en particules et représentés par des volumes plus importants, sont sélectionnés
pour €tre traités par le systeme de traitement secondaire (Figure 2.9). Ces deux effluents (eau de
ringage et eau de surverse) s’écoulent par gravité dans un bac de réception de 130 litres munis d’un
systetme de vidange permettant de le vider régulierement en fin de semaine afin d’éliminer les
particules accumulées. Une partie de I’effluent est ensuite envoyé par I’intermédiaire d’une pompe
péristaltique vers un décanteur extérieur de 540 litres dont la surface est couverte pour éviter toute
prolifération d’algue. Une purge quotidienne est effectuée chaque matin par I’intermédiaire d’une
vanne située sous la base conique du décanteur. Le bassin de lagunage re¢oit I’eau surnageante par
gravité avec un débit réglé par une vanne. Les diverses conditions hydrauliques des compartiments
cités sont résumées dans le Tableau 2.4.

Tableau 2.4 : Caractéristiques hydrauliques des compartiments du systéme de
traitement secondaire.

Réservoir V (L) Q (L.h™" 0 Débit traité (% du total)
Bac récepteur 130 300 22000 26 a 4 min 100

Décanteur 540 130 4h 43a7

Lagunage 5800 33 ou 66 7,343,7] 11a2
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Figure 2.9 : Représentation schématique du systeme de traitement secondaire.

1 : systeme d’élevage en salle ; 2 : bac de réception ; 3 : pompe péristaltique ;
4 : décanteur ; 5 : bassin de lagunage ; 6 : effluent traité.

2.3.2. Mise en service du bassin de lagunage

Au démarrage du systeme expérimental, le décanteur et le bassin de lagunage sont nettoyés puis
remplis avec de I’eau de mer propre filtrée sur filtre & sable puis sur poche de 200 um. Les
parameétres hydrauliques (hauteur d’eau, vitesse de rotation de la roue a aubes) sont identiques a
ceux utilisés au cours de I’étude hydraulique.

L’effluent du systéme d’élevage est connecté au décanteur et alimente le lagunage qui est laissé en
développement algal spontané (pas d’ensemencement). Le débit d’alimentation en eau usée est fixé
a environ 1050+50 mL.min" impliquant un temps de séjour théorique proche de 3,7 jours. Au début
de I'hiver, ce débit d’alimentation est réduit de moitié afin d’augmenter le temps de séjour pendant
la période hivernale (7,4 jours). A la fin du printemps, le débit est ramené a son niveau initial.
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2.4. METHODES D’ANALYSES

Afin de vérifier I’évolution de la concentration en azote inorganique dissous dans I’eau du circuit de
recirculation, quelques prélevements ont été effectués en sortie du bac tampon. A cet effet, pendant
toute une journ€e, une petite pompe péristaltique alimente en continu un seau contenant du
chloroforme (conservateur) par I’eau du circuit (Dosdat er al., 1994). Un aliquote de ce mélange,
représentant la sortie moyenne de la journée, est prélevé puis conservé a —22°C jusqu’a analyse.

Afin d’évaluer I’efficacité du traitement par LHR, la comparaison des variables de ’effluent brut et
de I’effluent traité doit €tre réalisée. A cet effet, 3 litres d’échantillon sont prélevés deux fois par
semaine pendant ’année 1996 et une fois par semaine pendant les années suivantes dans des
bouteilles en polystyréne a I’entrée et & la sortie du bassin de lagunage. Les différentes filtrations
sont réalisées immeédiatement apres le prélévement. Lorsque les différentes analyses ne peuvent pas
étre effectuées immédiatement, des aliquotes sont préparés et stockés pour des analyses ultérieures
(la méthode de stockage est précisée dans les méthodes d’analyses).

2.4.1. Variables climatiques

Les variables climatiques utilisées au cours de cette étude sont fournies par la station Météo-France
de Montpellier-Fréjorgues. La température atmosphérique (°C), la vitesse du vent (cm.s™) et
’humidité de I’air (en %) sont issues de mesures instantanées réalisées toutes les trois heures. La
moyenne de la journée est estimée par la moyenne arithmétique des huit valeurs quotidiennes. Le
rayonnement global (J.cm™) et la pluviométrie (L.m™) sont les valeurs cumulées de la journée.

Le Rayonnement Photosynthétiquement Actif (RPA) pour les végétaux représente environ 48% du
rayonnement global (Kirk, 1983). Le RPA peut étre exprimé en E.m™ en multipliant les valeurs
exprimées en J.cm™ par le facteur 0,042 (Liining, 1981). Ce facteur de conversion & pu étre vérifié
par deux mesures in sifu du PAR incident par I’intermédiaire d’un photomeétre LICOR.

La température de 1’eau est mesurée in situ avec 0,1°C de précision.

2.4.2. Variables physico-chimiques

Les variables d’oxygéne dissous (OD), de pH et de salinité sont mesurées respectivement par
oxymeétre YSI modeéle 51B, pH-métre Orion et réfractométre Atago modele S-10. La détermination
des matiéres en suspension (MES) et des mati¢res volatiles est effectuée selon la norme AFNOR
90-105.

Le carbone

Les échantillons destinés a ’analyse du carbone organique dissous sont filtrés et acidifiés a pH=2
par une solution d’HCl IN. Ainsi traités, ces échantillons peuvent étre maintenus plusieurs
semaines au réfrigérateur. Les mesures sont réalisées automatiquement par I’intermédiaire de
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I’analyseur TOC-5000 (SCHIMADZU). Les résultats donnés par I’appareil sont directement convertis
en mg Cc.L.

L’azote

L’azote ammoniacal (N—NH;) est dosé¢ sur des échantillons filtrés par méthode
spectrophotométrique au bleu d’Indophénol (Norme AFNOR NF T 90-015) décrite par Solorzano et
Koroleff (1969) modifiée par Slawyk (1971). Le nitrite (N —NO,) est dosé par la méthode
d’absorption moléculaire (Norme ISO 6777-1984(F)) dont le principe est décrit dans Bendschneider
et Robinson (1952). Le nitrate (N — NO; ) est mesuré selon la méthode précédente apres réduction
préalable du nitrate en nitrite sur une colonne Cadmium-Cuivre (Wood et al., 1967). L’azote
inorganique total (NID) est représenté par la somme de ces trois formes.

L’azote total (NT) est mesuré selon la méthode de Solorzano et Sharp (1980) sur I’échantillon brut
préalablement débarrassé des éventuels fragments de macroalgue par simple filtration sur tamis de
500 pm. Les composés azotés sont oxydés en autoclave par une solution alcaline de persulfate de
potassium. Le nitrate formé est ensuite dos¢ par la méthode décrite précédemment.

Le phosphore

Les analyses du phosphore sont réalisées selon les méthodes décrites dans la Norme AFNOR NF T
90-023 ou les orthophosphates ( P - PO, ) sont analysés sur des échantillons filtrés par la méthode
spectrométrique définie par Murphy et Riley (1962). Le phosphore total (PT) est mesuré par cette
méme méthode aprés minéralisation d’échantillons bruts (sans macroalgue) au persulfate a
’autoclave.

La silice
L’analyse des ions silicate est réalisée sur des échantillons filtrds par la méthode
spectrophotométrique de la Norme AFNOR NF T 90-007 décrite par Mulin et Riley (1955).

Lorsque les analyses chimiques doivent é&tre différées, les échantillons d’eau brute (sans
macroalgues) et d’eau filtrée sont conservés a —22°C. Les différentes analyses de 1’azote et du
phosphore ont été réalisées automatiquement par l'autoanalyseur Evolution Il (Alliance Instrument).
La mesure de la silice est effectuée automatiquement par Technicon autoanalyser II. L’adaptation
des méthodes normalisées aux analyseurs automatiques est effectuée selon le protocole défini par
Treguer et Le Corre (1974).

2.4.3. Variables biologiques

La biomasse en phytoplancton exportée du bassin de lagunage est estimée a partir de la
concentration en chlorophylle-a dans les échantillons débarrassés des fragments de macroalgues. La
chlorophylle est dosée par la méthode spectrophotométrique décrite dans Aminot (1982) apres
extraction dans l’acétone a 90%. La concentration est estimée & partir de la méthode
monochromatique de Lorenzen (1967). La biomasse fraiche est ensuite estimée a partir de la
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proportion moyenne de chlorophylle-a dans le phytoplancton définit par Desortové (1980). Le poids
sec représentant environ 20% du poids frais.

Quelques comptages et reconnaissances ont été effectués sur cellule de Malassez pendant les
premiers mois de fonctionnement (mai 4 septembre 1996).

La biomasse de macroalgues exportée du bassin est estimée par pesée de la biomasse totale (poids
frais) récoltée en sortie de bassin sur un tamis & pores de 2mm (Figure 2.10). La matiére séche totale

est estimée a partir de trois aliquotes de 30 ou 50 grammes mis en étuve pendant une semaine 4
50°C.

Figure 2.10 : Tamis de récolte des macroalgues en sortie de lagunage.

2.5. L’ANALYSE STATISTIQUE

La comparaison entre les évolutions chronologiques des variables a été réalisée par I’analyse de
corrélation linéaire. Des tests ANOVA a un critére ont été effectués pour comparer les valeurs
moyennes de différentes variables. Malgré la grande robustesse de ce test, lorsque les tests de
normalité et ,(ou) de variance ne sont pas satisfaisants, I’application complémentaire de tests non-
paramétriques ont été ajoutés : test des rangs Mann-Whitney ou de Bonferroni pour comparer deux
échantillons et Kruskal Wallis pour comparer plusieurs échantillons.

Tous les traitements statistiques ont été réalisés a I’aide du logiciel SigmaStat 2.0 pour Windows.
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Caractéristiques de Peffluent de I’élevage de loups en eau recyclée

Lorsqu’elles sont relargu€es directement dans le milieu naturel, les substances polluantes issues
des effluents de fermes aquacoles peuvent présenter un effet délétére sur I’écosystéme. Afin de
déterminer dans quelle mesure ces rejets peuvent affecter I’environnement, ou bien, de proposer des
procédés de traitement, il convient d’avoir une bonne connaissance des caractéristiques de I’effluent
rejeté par les systemes d’élevage. Selon les espéces €levées, ces caractéristiques sont
essentiellement fonction des techniques d’élevages utilisées : les ¢levages en cages dépendent du
renouvellement li€ aux conditions hydrodynamiques du milieu naturel. Dans les élevages en circuit
ouvert, de forts taux de renouvellement d’eau sont utilisés pour maintenir une qualité optimale de
’eau d’élevage. Dans le cas des €levages en eau recyclée, une boucle de traitement permet une
réduction trés nette de la consommation en eau, les effluents produits sont donc beaucoup plus
concentres.

De nombreuses études ont été effectuées sur les circuits ouverts et de nombreuses relations ont
pu étre développées pour déterminer le relargage d’azote dans le milieu naturel a partir de
[’excrétion de diverses espeéces de poissons. Dans le cas des ¢levages en eau recyclée, I’étude de la
charge polluante relarguée est beaucoup plus complexe : les bactéries qui se développent dans les
filtres biologiques nitrifiants interviennent a la fois dans la minéralisation des produits d’excrétion
et dans [’oxydation de I’azote ammoniacal en nitrate.

La premiere partie de ce chapitre est consacrée a la présentation des caractéristiques de
I’effluent de 1'élevage intensif de D. labrax et mettra en évidence la particularité des effluents
d’élevage en eau recyclée.

La seconde partie de ce chapitre présentera le développement d’un modele empirique
permettant la prédiction de I’évolution de la concentration en azote et phosphore inorganique
dissous dans ’effluent de cet €levage de loups en eau recyclée.
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3.1. EVOLUTION DES VARIABLES PHYSICO-CHIMIQUES DE L’EFFLUENT

3.1.1. Résultats

Les valeurs minimales, maximales et moyennes des différentes variables physico-chimiques de
I’effluent issu du systeme d’élevage en eau recyclée sont reportées sur Tableau 3.1. Ces divers
résultats ont été obtenus a partir d’échantillons prélevés a 14 heures dans I’effluent sortant du
décanteur.

Tableau 3.1 : Echelle de variation des variables de I’effluent de I’élevage de loups en
eau recyclée apres la phase de décantation.

Minima Maxima Moyenne + écart-type

T (°C) 13 27,9 20,9+ 3,4
S (%o0) 21 43 36+ 4
OD (mg 0,.L™") 0,6 53 2.8+1,0
PH 6,9 8,0 7,6+072
MES (mg.L™") 1,8 39,8 79+56
COD (mg C.L™" 1,74 15,48 530+2,15
PO (mg P.LTY 0,24 5,83 1,45+ 543
NO; (mg N.L™) 1,44 41,39 10,38 + 7,05
NO, (mg N.L™") 0,08 3,00 0,69 + 0,46
NAT (mg N.L'Y 0,29 2,12 0,91 + 0,35

(toutes ces valeurs ont été mesurées a 14:00)

A titre de comparaison, les valeurs de certaines variables physico-chimiques (T, S, OD et pH)
observées dans ’effluent de sortie de 1’élevage (non décanté) ont ét¢ indiquées sur les différents
graphiques concernés.

La température de I’eau

Afin d’optimiser la croissance des loups dans le systéme d’élevage, la température de ’eau est
généralement maintenue & une valeur moyenne de 22,0£2,0°C. Toutefois pendant certaines
périodes, ’élevage peut étre exposé & des maxima et minima de 28 et 15°C respectivement (Figure
3.1). Les chutes thermiques observées dans 1’eau du systeme d’¢levage peuvent étre attribuées aux
apports d’eau de renouvellement prélevés dans le milieu naturel. En effet, pendant ’hiver, les
températures inférieures a 15°C peuvent contribuer au refroidissement de I’eau lors de
dysfonctionnement du systéme de chauffage (Figure 3.1). De la méme maniére, pendant la période
estivale ou I’eau ne nécessite pas de chauffage, I’installation prolongée d'un "vent de terre" constant
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et perpendiculaire a la cote implique des phénomeénes favorisant les remontées d’eau froide depuis
le fond (up-welling en juin a juillet 1996; Figure 3.1). Par contre, les fortes températures intervenant
pendant I'été ne sont pas controlées par le systéme (pas de systéme de refroidissement).

Apres son sejour dans le décanteur, la température de ’effluent présente la méme évolution que
celle de I’eau d’€levage (avril a octobre). Toutefois, pendant I’hiver, lorsque 1’eau d’élevage est
chauffée, la température de 'effluent décanté est significativement plus froide que celle de
I’élevage avec des écarts de 3 a 6°C. Cette différence est attribuée au séjour de 4 heures dans le
décanteur expos€ aux basses températures du milieu extérieur.
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Figure 3.1 : Evolution de la température (T) dans I’effluent issu du systéme d’élevage
en eau recyclée.

La salinité

Globalement, la salinité de I’effluent brut du systéme d’élevage a une valeur moyenne de 36 = 4 %o.
Toutefois, influencé par les apports d’eau neuve provenant du milieu naturel dont la salinité €volue
en fonction des conditions climatiques, I’effluent montre une large gamme de variation de cette
variable. Ainsi, pendant la période hivernale (décembre a mars), ol la pluviométrie est importante,
Jes apports d’eau douce issus du bassin versant et du Rhone font chuter ces teneurs vers des valeurs
minimales proches de 25 %o. Par contre, deés le printemps, la salinité augmente rapidement pour
atteindre des valeurs maximales de 43 %o pendant I’été (Figure 3.2).
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L’effluent sortant du bassin de décantation présente la méme évolution de salinité. Une
comparaison par régression linéaire entre I’effluent brut et I’effluent décanté indique que les valeurs
de salinité ne sont pas significativement différentes (P<0,001).
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Figure 3.2 : Evolution de la salinité (S) dans I’effluent issu du systéme d’élevage en
eau recyclée.

L’oxygene dissous

L’eau sortant du systéme d’¢levage est caractérisée par une concentration en oxygene proche de 6
mg O,.L". La stabilité de cette concentration est liée au systeme d’alimentation en oxygene de
Iélevage qui maintient une légere sursaturation de [’eau (saturation entre 4,5 et
5,5 mg 0,.L"" selon les conditions de salinité) par I’introduction directe d’oxygene dans les bassins
d’élevage (Figure 3.3). Par contre, aprés un séjour de 4 heures dans le bassin de décantation, la
concentration chute ; elle est alors de l'ordre de 2,840,2 mg 0,.L" (Tableau 3.1). Cette
consommation d’oxygéne a ’intérieur du décanteur peut étre attribuée a !’activité des bactéries
aérobies du décanteur pour la minéralisation (Equation 3.1) d’une partie de la matiére organique et
la respiration cellulaire (Equation 3.2). Dans le décanteur, la consommation en oxygene peut étre
estimée entre 0,2 et 1,4 mg 0,.L".h"" avec une moyenne proche de 0,8 mg O,.L h,

Equation 3.1 ¢, H, NO; Jrgo2 —minéralisation _, 70, + NH, +4H ,0

Equation 3.2 C, H,NO, +50, — S0 500, 4 NHL +2H,0

C,;H,NO; : compositic;n moyenne des boues de type urbain ; CsH;NO, : composition
moyenne des bactéries (dans Bechac er al., 1984)
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Figure 3.3 : Evolution de la concentration en oxygéne (OD) dans ’effluent issu du
systeme d’élevage en eau recyclée.

Le pH

L’eau de mer est considérée comme un milieu tamponné avec une valeur moyenne du pH proche de
8,2 principalement liée a la présence des carbonates (Aminot, 1982). Pourtant, I’eau de mer issue
des bassins d’¢levage est caractérisée par des valeurs nettement plus faibles que celles observée
dans le milieu naturel (Figure 3.4). Dans le systeme d’¢levage, I’eau de mer est "acidifiée" par les
phénomeénes liés & la respiration qui perturbent I’équilibre des carbonates et & la production de
protons lors des réactions de nitrification réalisées par les bactéries nitrifiantes du filtre biologique
(Hagopian et Riley, 1998). Aussi, I’ajout en continu d’une solution de soude permet d’éviter des
chutes trop importantes de pH et de maintenir ces valeurs vers un niveau stable proche de 7,8.

Lors de son passage dans le décanteur, le pH de I’effluent évolue peu avec un niveau
significativement plus faible que celui observé dans la salle d’élevage. La valeur moyenne est
proche de 7,6 (P<0,001 ; test Mann-Whitney). Cette faible diminution est liée aux processus de
respiration et de minéralisation des micro-organismes qui se développent au sein du décanteur. Le
quotient respiratoire (rapport molaire entre O, consommé et CO, produit) lié a ces réactions étant
proche de 1 (Bechac et al., 1984), la production de CO, dans le décanteur se situe entre 0,3 et 2,4
mg CO>.L h" (0,1 4 1,0 mg C.L 7" h") est susceptible d’étre a Iorigine de la légére chute de pH
dans le décanteur. '
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Figure 3.4 : Evolution du pH dans I’effluent issu du systeme d’élevage en eau recyclée.

Les matiéres en suspension

Les mesures de concentration en matiere en suspension, réalisées en sortie du bassin de décantation,
sont relativement faibles tout au long de la période d’observation. La gamme de variation s’étend de
2 4 40 mg.L"' (Figure 3.5). Toutefois, les concentrations restent assez homogénes avec une valeur
moyenne de 7,9+5,6 mglL’'. Malgré une grande variabilité dans ’estimation des matiéres
volatiles, celles-ci représentent néanmoins une proportion moyenne de 63 + 18 % des MES totales.

Le carbone organique

Les concentrations en carbone organique dissous dans I’effluent de sortie du décanteur sont faibles
et évoluent dans une gamme de 2 4 15 mg.L™' (Figure 3.6). Malgré quelques pics dépassant
occasionnellement 10 mg.L-1, la concentration en carbone dissous est relativement homogene avec
une valeur moyenne de 5,30 + 2,1 mg.L"' (Tableau 3.1).
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Figure 3.5 : Evolution des matieres en suspension (MES) dans I’effluent de 1’élevage
en eau recyclée.
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Figure 3.6 : Evolution du carbone organique dissous (COD) dans I’effluent de I’¢levage
en eau recyclée.
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Le phosphore

Au cours de la période d’étude, les concentrations en orthophosphates mesurées dans 1’effluent
sortant du bassin de décantation sont a la fois importantes et relativement variables. En effet,
pendant cette période, ces valeurs ont varié entre 0,2 et 5,8 mg P.L"', la concentration moyenne
é¢tant de 1,4+1 mg p.L" (Figure 3.7). Les fluctuations de la concentration en phosphore
inorganique dissous peuvent étre imputées au changement du taux de renouvellement d’eau neuve
dans la salle d’élevage. Pendant la période de suivi, la concentration moyenne observée pour les
trois principaux taux de renouvellement imposés au systeme d’élevage est résumée dans le Tableau
3.2. Ainsi, la réduction de I’apport d’eau neuve est responsable d’une augmentation significative de
la concentration en phosphore inorganique dissous dans [Deffluent. Le flux quotidien
d’orthophosphates varie alors entre 32 et 40 g de phosphore pour des taux de renouvellement
respectifs de 30 et 200% du volume d'élevage par jour.

Tableau 3.2 : Concentration moyenne en phosphore inorganique dissous dans I’effluent
du systeme d’élevage a différents taux de renouvellement.

8] n PID Test Kruskal-Wallis
Gh (¥ £95% mg P.L™")
(1):03 8 48+1) ()= (2) (P<0,001)
2): 1,0 74 1,30, 1y =(3) (P<0,001)
(3):2,0 21 0,840,

(2)#(3) (P<0,001)

Dans l’effluent, le phosphore total (PT) présente une relation linéaire significative avec le
phosphore inorganique dissous (P<0,001 ; R?=0,98). Avec une pente proche de 1, la constante a

lorigine indique que la fraction organique du phosphore représente en moyenne
0,26+0,11 mg P.L™".

L’azote

L’effluent issu de [’élevage en eau recyclée (utilisant un filtre biologique nitrifiant) est
particulierement chargé en nitrate : celui-ci représente 85% de 1’azote inorganique total (Figure
3.8). Les formes nitreuses et ammoniacales représentent respectivement 6 et 9% de 1’azote
inorganique total avec des concentrations moyennes inférieures a 1 mg N.L™' quel que soit le taux
de renouvellement d’eau neuve (Tableau 3.1). Ces différentes formes sont prises en compte dans
leur globalité sous I"appellation d’azote inorganique dissous (NID).

La concentration en NID dans les prélevements ponctuels réalisés dans I’effluent du décanteur
montre une évolution temporelle comparable a celle de I’effluent brut issu de la salle d’élevage
(effluent moyen d’une journée). La comparaison par régression linéaire indique qu’aucune
différence significative n’a pu étre mise en évidence entre les concentrations de ces sites de
prelevement (P<0,001). Ainsi, ce prélévefnent ponctuel peut étre considéré comme représentatif de
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I’effluent moyen de la journée. D’autre part, I’absence de disparité entre 1’effluent brut et I’effluent
décanté indique que la minéralisation de la matiére organique est un phénoméne relativement réduit
dans le bassin de décantation.

PID (mg P-PO,".L")

(1

T + T T T T T r—-—-—-—v——r—-—-—v—l—r—-—'—]—r—v—'—r—-—.—|—l
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Figure 3.7 : Evolution de la concentration en orthophosphates dans I’effluent de
I’élevage en eau recyclée.

" N-NOy

N-NH,*

N-NOy

Figure 3.8 : Proportion des formes de 1’azote inorganique dissous dans ’effluent
de I’élevage en eau recyclée. '
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Pendant la période d’étude, la concentration en NID varie de 2,46 a 45,39 mg N.L" avec une
moyenne estimée a 11,98+7,47 mg N.L" (Figure 3.9). Comme dans le cas du phosphore, la charge
en azote inorganique dissous est influencée par le taux de renouvellement du systéme d’élevage. Le
Tableau 3.3 met en évidence une augmentation significative de la concentration en azote avec
’augmentation de la fermeture du circuit (réduction du taux de renouvellement). Au-dela de 2
renouvellements du volume d’élevage par jour, la concentration n'augmente pas significativement.
En effet, les concentrations observées lors de renouvellements correspondant a 3 et 4 volumes
d’élevage par jour sont en moyenne de 7,25+1,32 mg N.L"' (au seuil de 5% ; n=12) qui n’est pas
significativement différente de la valeur moyenne observée pour un taux de renouvellement de 2
volumes par jour (6,55+0,42 mg N.L'™.
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Figure 3.9 : Evolution de la concentration en azote inorganique dissous dans I’effluent
de I’¢élevage en eau recyclée.

Tableau 3.3 : Concentration moyenne en azote inorganique dissous dans I’effluent du
systeme d’élevage a différents taux de renouvellement.

6 n NID Test Kruskal-Wallis
() (X £95% mg N.L™
(1):0,3 8 37,9+49 (D= (2) (P<0,001)
2): 1,0 76 12,6 £0,6 D=3 (P<0,001)
(3):2,0 21 6,55+ 0,42

(2)y# () (P<0,001)
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La concentration en azote total mesurée dans les échantillons est significativement liée a la
concentration en azote inorganique totale par une relation linéaire (p<0,001 ; R2=O,97). De méme
que pour le phosphore, avec une pente proche de 1, la constante & [’origine montre que la
concentration moyenne en azote organique s’éléve a 2,19+0,93 mg N.L". Ainsi, ’azote organique
constitue 15% de ’azote total. Par contre, la part relative des fractions organiques particulaires et
organiques dissoutes fluctuent beaucoup pendant toute la période d’étude.

3.1.2. Discussion

Comparaison avec les rejets d’élevages en circuit ouvert

La qualité de I’effluent issu de I’élevage en eau recyclée est trés différente de celle d’un élevage
traditionnel. Dans un circuit ouvert, le maintien de conditions d’élevage "optimales" nécessite
d’importants taux de renouvellement (5 & 34 fois le volume d’élevage par jour) qui peuvent
représenter, selon la charge en poissons, entre 250 & 2000 L.kg" PFj"' (Tableau 3.4). Dans le cas
d’¢levage de loups, Lavenant ef al. (1995) indiquent que les normes zootechniques préconisent
entre 24 et 36 renouvellements par jour pour une densité d’environ 50 kem™ (500 a
700 L.kg"' PFjY). L utilisation de tels volumes d’eau permet de diluer les produits d’excrétion et
d’éviter les phénomenes d’auto-toxicité liés a I’excrétion ammoniacale des poissons (Handy et
Poxton, 1993). En effet, d’apres les valeurs répertoriées dans le Tableau 3.4, malgré 1’augmentation
des concentrations en MES, ammoniaque et phosphore dissous, leurs concentrations dans 1’effluent
restent relativement faibles. La concentration en nitrate est trés peu élevée et n'évolue pas en
fonction du taux de renouvellement. Une légere chute des valeurs du pH et de I’oxygene dissous
peut étre observée, cependant ces forts apports d’eau neuve permettent de maintenir une grande
stabilité de ces variables physico-chimiques.

Dans le cas d’élevage en eau recyclée, les taux de renouvellement de l'eau des bassins sont du
méme ordre, mais la transformation de l’azote ammoniacal en nitrate permet de réduire
considérablement les besoins en eau de renouvellement du systéme d'élevage (le nitrate étant
nettement moins toxique que 1’azote ammoniacal). Les apports en eau, par rapport a la biomasse
mise en élevage, sont réduits de 30 a 50 fois, voire de 150 & 200 fois dans des conditions
expérimentales (Ballestrazzi et al., 1994 ; Dosdat, 1996). Par contre, contrairement aux circuits
ouverts ou la qualité physico-chimique dépend souvent de la qualité de I’eau utilisée pour le
renouvellement, le fonctionnement en eau recyclée nécessite un maintien artificiel des conditions de
OD et de pH par I’injection d’oxygéne et d’hydroxyde de sodium. Les besoins en oxygéne sont en
moyenne de 2,25 L.kg'l de poisson produit (Lavenant ef al., 1995). La concentration en oxygeéne est
maintenue entre 6 et 7 mg.L™") et le pH autour de 7,7. Par ailleurs, la concentration en nutriment est
nettement plus importante que celle de 1’eau neuve avec notamment une forte proportion de nitrate.
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Tableau 3.4 : Caractéristiques physico-chimiques de quelques effluents issus d’élevage en

circuit ouvert ; comparaison avec 1’élevage en eau recyclée (trame grise).

(valeurs entre parenthése : augmentation par rapport a I’eau d’entrée).
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La production d’azote inorganique dissous dans l’effluent d’un élevage en circuit ouvert est
essentiellement liée 4 ['excrétion ammoniacale des poissons par voie branchiale (Smith, 1929 ;
Wood, 1958). Dans le cas de Dicentrarchus labrax, selon les conditions d’élevage et le poids des
poissons, le taux d’excrétion peut étre estimé entre 150 et 450 mg N. kg™ PF.j"! (Guerin-Ancey,
1976a ; Ballestrazzi et al., 1994, 1998 ; Dosdat ef al., 1996 ; Lemarié et al., 1998). Dans le cas de
I’élevage en eau recyclée, la concentration en NID de 1’effluent provient de ’action simultanée de
I"excrétion ammoniacale des poissons et de la biotransformation de I’ammoniaque en nitrate par les
bactéries du filtre nitrifiant. En supposant que 1’excrétion azotée des loups soit & ’origine de la
totalit¢ du NID dans ’effluent, le taux d’excrétion théorique des poissons de I’élevage en eau
recyclée peut étre estimé entre 175 et 310 mg N. kg PE.j”" (Tableau 3.5). D’une maniére générale,
ces valeurs théoriques sont conformes a celles couramment observées dans le cas d’élevage en
circuits ouverts et confirment que l’excrétion des poissons est la source essentielle de 1’azote
dissous dans I’effluent.

Le Tableau 3.5 met en évidence une décroissance de I’excrétion azotée théorique en fonction du
poids moyen des poissons, qui semble corroborer les observations de nombreux auteurs sur
différentes especes de téléostéens dont le loup (Guerin-Ancey, 1976a ; Dosdat et al., 1996 ; Lemarié
et al., 1998). Malgré la possibilité d’établir une relation empirique significative entre ces variables,
le manque d’homogénéité entre les populations des différents bassins (pour les renouvellements de
1 et 2 volumes par jour) ne permet pas de ’attester.

Pendant la période ou les poids sont homogénes (6 = 0,3 i), le taux d’excrétion du loup élevé en
eau recyclée est deux fois plus faible que la valeur calculée d’aprés I’équation de Guérin-Ancey
(1976a) pour des conditions de température €quivalentes. Différentes hypotheses peuvent tenter
d’expliquer ce fait :
e l'augmentation de la concentration en azote ammoniacal dans le milieu (environ
1 mg N.L™") peut favoriser la réduction de ’excrétion azotée (Guérin-Ancey, 1976c),
e une partie de I’azote excrété peut étre utilisée pour le développement de la faune et de la flore
bactérienne,
¢ une partie de 1’azote peut étre éliminée par des phénomenes de dénitrification.

En ce qui concerne le phosphore, Ballestrazzi et al. (1994) estiment qu’en fonction de la qualité de
l’aliment distribué, le taux d’excrétion moyen du loup se  situe entre 50 et
140 mg Pkg' PFj' pour des poissons de 80 & 120 grammes. Ce phosphore, sous forme
d’orthophosphates, provient du lessivage des féces dans ’eau. Les travaux de Lemari¢ ef al. (1998)
sur des poissons de 25 a4 360 grammes mettent en évidence des taux d’excrétion en phosphore
dissous total compris entre 15 et 28 mg P.kg'[ PF.j’" proches de ceux issus de 1’élevage de loups en
eau recyclée : 21 a4 24 mg P.kg’ PF.j'l (Tableau 3.5). Ainsi, & 'instar de I’azote, I’excrétion des
poissons de 1’élevage semble é&tre I’origine essentielle de la concentration en phosphate dissous dans
I’effluent. 11 semblerait que le taux d’excrétion phosphorée du loup décroisse avec le poids des
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poissons, mais, & cause d’une grande disparit€¢ des tailles entre les peuplements de chaque bassin
(cas de I’azote), aucune relation ne peut étre mise en évidence.

Tableau 3.5 : Estimation de I’excrétion moyenne théorique du loup dans I’élevage en

eau recyclée.
(les valeurs entre parenthése représentent la gamme de poids observée pendant le taux
de renouvellement étudi¢).

0 n d moyen W moyen NID PID
ah (kg PF.m™) (g (mg N.kg-1 PF.j-1) (mg P.kg-1 PF.j-1)
0,3 8 78 420 (391-432) 175 20,6
1,0 76 66 360 (8-574) 229 23,6
2,0 21 51 290 (35-995) 310 23,5

Par comparaison avec les rapports de Redfield (1958) ou de Goldman (1980), les rapports molaires
N/P moyens observés dans 1’effluent de cet élevage (entre 17 et 22) présentent un léger déficit en
phosphore. Toutefois, ce rapport entre ’azote et le phosphore dissous excrétés par le loup varie
beaucoup selon les conditions d’étude : entre 5 et 14 selon Ballestrazzi (1994, 1998) et entre 22 et
40 selon Lemari€ et al. (1998).

Le filtre mécanique du systéme de recirculation permet de maintenir la concentration en MES dans
I’effluent de 1’élevage 4 un niveaux moyen de 7,9 mg.L™', légérement supérieur & ceux observés
dans les circuits ouverts (Tableau 3.4).

D’apres Ning (1996 dans Chen et al., 1996), les boues d’aquaculture, composées en moyenne de
4,0% d’azote Kjeldhal et de 1,3% de phosphore total, sont comparables a celles issues d'élevages de
truite arc-en-ciel dont la composition est d’environ 40% de carbone, 3% d’azote et 2% de
phosphore (Penczak, 1982 ; Axler et al., 1997).

Comparaison avec les rejets d’autres élevages en eau recyclée

La concentration en nutriments dans les rejets d’élevage en eau recyclée est généralement élevée en
raison du faible apport d'eau extérieur et d'une biomasse élevée (Tableau 3.6). Dans le cas de D.
labrax, la concentration en nitrate (issu de la transformation de 1’azote ammoniacal dans le filtre
nitrifiant) et en phosphate peut passer respectivement de 0,07 & 56,7 et de 0,01 a 10 pour des taux de
renouvellement de 5 a 77 L.kg" PFj". Les rapports N/P dans les effluents de cette espéce ont une
gamme de variations allant de 12,5 (Pedersen, 1998) a 19-20 (Villon, 1989 et cette étude).
Toutefois, la plus faible valeur ne tient pas compte des concentrations en nitrite et ammoniaque qui
n’ont pas €té mesurées dans cette étude. Pour les autres espéces, les rapports peuvent étre nettement
déséquilibrés avec des valeurs de 47 a 117. Chez ces espeéces, la fraction particulaire est
généralement importante (75-85%).
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Comparaison avec les rejets de type urbain

L’effluent de I’élevage de loups en eau recyclée est moins chargé qu’un effluent de type urbain : Le
Tableau 3.7 met en évidence que ceux-ci, plus concentrés en MES, provoquent une demande
chimique en oxygene 8 a 24 fois plus importante que celle estimée pour ’effluent d’élevage en eau
recyclée. De plus, 1’azote et le phosphore organique, faiblement représentés dans les effluents
d'élevage, peuvent atteindre des concentrations de 10 4 35 mg N.L 'dans 'effluent urbain.
Contrairement a I’effluent d’élevage en eau recyclée, la concentration en azote inorganique dissous
est majoritairement représentée par 1’azote ammoniacal avec des valeurs de 8 4 70 mg N.L"". Les
concentrations en phosphore inorganique dissous, qui varient de 6 a 34 mg P.L', sont
particulierement plus fortes que les valeurs moyennes observées dans les effluents d’élevage.
Toutefois, a la différence du PID, selon le taux de renouvellement appliqué dans la salle d’élevage,
’azote NID peut présenter des plages de variations du méme ordre de grandeur que celui de
I’effluent urbain. Ainsi les rapports molaires N/P sont relativement plus faibles dans les effluents
urbains avec des valeurs entre 3 et 7.

D’apres Bergheim et al. (1982), les flux moyens d’azote et de phosphore inorganique dissous
correspondent respectivement a 12 g.individu™ " et 2,5 g.individu™j". Ainsi, les résultats du
Tableau 3.5 montrent que le rejet d’une tonne de loups €levés en eau recyclée correspond a 14-25
équivalents habitants dans le cas de [’azote et 8-10 équivalents habitants dans le cas du phosphore.
En outre, par comparaison aux effluents de type urbain ot la concentration en oxygene dissous peut
atteindre des valeurs nettement inférieures a 0,5 mg.L™" (Picot er al., 1991), ’effluent de cet élevage
de loups est caractérisé par sa bonne qualité physico-chimique.

Comparaison avec les eaux de milieux eutrophes

Les concentrations en nutriments de 1’effluent issu du systéme d’élevage sont particuliérement
importantes par rapport a celles de différents milieux aquatiques typiquement eutrophes (Tableau
3.8). Les rapports molaires N/P dans ces milieux naturels sont trés variables avec des gammes de
variations s’étendant de 2 a 60 (Lapointe, 1989 ; Fillit, 1995) voire parfois supérieures a 100
(Marhino Soriano, 1997). Ces grandes variations sont essentiellement liées aux variations
saisonniéres des paramétres physico-chimiques (température, pH et OD) qui agissent sur les
échanges de phosphate a I’interface eau-sédiment (Gomez et al, 1998). Ainsi, le rapport molaire
N/P de I’élevage de loups entre dans la gamme de variation observée dans le milieu naturel.
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Tableau 3.6 : Caractéristiques physico-chimiques de quelques effluents issus d’élevage
en eau recyclée. Comparaison avec I’€levage de cette étude (trame grise).

(valeurs entre parenthése : augmentation par rapport a I’eau d’entrée).
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Tableau 3.8 : Caractéristiques physico-chimiques de quelques lagunes ou baies cotiéres.
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3.1.3. Conclusion

L’effluent d'un ¢levage de loups en eau recyclée est trés particulier et difficilement classable parmi
les effluents couramment étudiés, qu'ils soient issus d’élevages traditionnels de poissons ou des
effluents urbains. Selon Ia classification établie par Metcalf et Eddy (1991), cet effluent peut étre
positionné parmi les effluents a faible charge (valeurs nettement plus faibles que les valeurs limites
indiquées pour cette classe). Les concentrations moyennes observées dans cet effluent le situent a
un niveau intermédiaire entre les effluents d’élevages traditionnels et les effluents urbains.

Ces variables caractéristiques peuvent étre groupées de la fagon suivante :

Variables influencées par la décantation

L’installation d’une unité de décantation permet de maintenir de faibles concentrations en MES
avec une concentration moyenne proche de 7,9 mg.L™". Cette unité permet de maintenir a un niveau
trés faible la charge en carbone, azote et phosphore organique particulaire. En outre, les processus
de minéralisation bactérienne au sein du décanteur réduisent la concentration en oxygéne
dissous maintenue artificiellement a saturation dans le systeme d’élevage ; néanmoins, ces
processus étant relativement lents par rapport au temps de séjour appliqué a I’intérieur du décanteur
(Hwang et al., 1987 ; Buitron et Capdeville, 1993 ; Chen et al., 1996), la concentration en oxygene
reste & un niveau proche de 2,8 mg O,.L™.

Variables dépendantes du milieu extérieur

L’évolution de la salinité, en fonction des saisons, est comparable a celle des lagunes naturelles
languedociennes (Fillit, 1995). Elle est liée aux modifications saisonniéres dans le milieu naturel
dans lequel I’eau neuve est prélevée.

Variables dépendantes du systeme d’élevage

Les concentrations en NID et PID sont significativement plus importantes que les concentrations en
substances organiques. Par ailleurs, contrairement & celui issu d’¢levages traditionnels, cet effluent
présente la particularité d’étre fortement chargé en nitrate. Les fortes variations des concentrations
en substances inorganiques dissoutes sont significativement liées au taux de renouvellement du
systeme d’élevage. Les caractéristiques chimiques de cet effluent montrent que celui-ci constitue un
milieu hyper-eutrophe par rapport aux lagunes naturelles. Ainsi, le rejet de ce type d’effluent sans
traitement serait susceptible d’augmenter les risques d’eutrophisation des milieux naturels.

Le systéme d’élevage en eau recyclée permet de réduire la pollution liée a la fraction particulaire
(MES contenant I’azote et le phosphore organique particulaire) en concentrant ces produits qui
deviennent plus aptes a la sédimentation pour leur élimination. De la méme maniére, les nutriments
(NID et PID) se retrouvent plus concentrés dans ’effluent. Le systeéme de recirculation ne permet
pas de les ¢liminer, mais |’azote ammoniacal est transformé en nitrate, moins toxique pour
’environnement. Une unité de traitement supplémentaire est cependant nécessaire, en aval du
bassin de décantation, pour améliorer leffluent et le rendre réutilisable dans I’élevage ou
compatible avec un rejet dans I’environnement.
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3.2. ESTIMATION DE LA CONCENTRATION EN AZOTE INORGANIQUE DISSOUS.

Afin de déterminer I’impact d’une installation piscicole sur le milieu naturel, il faut, certes,
connaitre le comportement hydraulique de ce milieu, mais surtout, pouvoir évaluer quantitativement
le flux de pollution constitué par I’effluent aquacole. L’estimation de 1’évolution du flux d’azote
rejeté dans I’environnement peut permettre de prévoir si le milieu récepteur est capable d’assimiler
sans conséquence cette charge d’azote, ou si une unité de traitement est indispensable avant tout
rejet. La prédiction potentielle de la quantit¢ de NID rejetée peut permettre 1’évaluation et
I’optimisation du dimensionnement d’une unité de traitement.

Contrairement aux élevages en circuit ouvert (cages ou bassins in-shore) ou la production d’azote
est essentiellement représentée par I’excrétion ammoniacale des poissons, le rejet d’azote dans
I’effluent d’un élevage en eau recyclée est lié simultanément & 1’excrétion ammoniacale des
poissons et au processus de nitrification de cet azote par les bactéries du filtre biologique nitrifiant.
L’azote dissous de 1’élevage de loups en eau recyclée est essentiellement représenté par la forme
nitrate et les concentrations en azote inorganique total sont 10 & 50 fois plus importantes que dans
les effluents d’élevage en circuit ouvert. Aussi, pour rendre compte du phénomeéne dans sa globalité
(excrétion et réactions de nitrification), le modele empirique décrit au cours de ce chapitre prendra
en compte 1’azote inorganique total (NID).

3.2.1. Structure et concept du modele

L’évolution de la concentration en azote dans I’effluent issu de 1’élevage intensif de loups dépend
essentiellement du taux de renouvellement du volume d’élevage (Tableau 3.3). Toutefois,
Iexcrétion des poissons étant a I"origine de la production d’azote dans I’effluent, cette explication
n’est suffisante que dans le cas ou les poids moyens et les biomasses sont stables dans les bassins au
cours de la période d’étude. En effet, entre avril 1995 et avril 1996, au cours de deux périodes
pendant lesquelles le taux de renouvellement du volume d’élevage est maintenu a 2,5 volumes
d’élevage par jour, les concentrations en azote sont significativement différentes dans 1’effluent
(test Bonferroni ; P<0,001). De méme, une différence significative peut étre observée lorsque le
taux de renouvellement est maintenu a 0,5 volume par jour (Tableau 3.9).

Tableau 3.9 : Concentration moyenne en NID en fonction du poids et de la biomasse des
poissons de |’élevage.

6 période n w densité NID
G (g (kg.m™) (mg N.L")
novembre 1995 33 170 55 19,14£5,3%*
0.5 janvier-mars 1995 16 255 80 33,0+4,4%*
mai-juin 1995 58 30 30 8,542, 1**
2 mars-avril 1996 50 320 100 12,342 3%*

(** : P<0,001 ; test Bonferroni)
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Dans le cas d’élevages en circuit ouvert, la plupart des modéles développés sont des relations
simples, falsant intervenir comme seule variable explicative 1’excrétion des poissons. La quantité
d’azote produite sous forme d’azote ammoniacal est souvent exprimée en fonction du poids de
I’animal ou en fonction de la quantité¢ d’azote consommé (Tableau 1.5 et Tableau 1.6). Ce systéme
d’élevage en eau recyclée peut étre représenté schématiquement par une boite noire dans laquelle
entre ’eau neuve et "aliment et de laquelle sort [’eau usée. Le volume d’élevage étant constant au
cours du temps le débit d’eau sortant du systeme est considéré équivalent au débit mesuré en entrée
(I’influence de I’évaporation dans la salle d’¢élevage étant jugée négligeable). Dans cet élevage de
D. labrax en eau recyclée, I’aliment des poissons est la principale source d’azote introduite dans le
systeme. Les apports par 1’eau neuve représentent généralement moins de 0,5% de ’azote total
entrant dans le systéme.

Afin d’évaluer le relargage en NID par le systeme d’élevage en eau recyclée, I’utilisation d’une
relation avec l’azote alimentaire est envisagée. L’architecture de base de cette relation est
représentée par I’Equation 3.3, ol I’azote produit par le systéme d’élevage est proportionnel a
I’azote introduit sous la forme d’aliment.

Equation3.3  NE =(T, x NI)/100

EN : azote excrété en g N.j-1; IN : azote ingéré en g N.j-1 ; [y taux global
d’azote relargué en % de IN.

La plupart des réactions biologiques sont dépendantes du poids de ’animal, et leur représentation
prend fréquemment la forme d’une relation empirique de type puissance du poids (Equation 3.4).

Equation3.4 Y =oaW’

o et B : constantes de régression.

L’évolution de la ration alimentaire (exprimée en pourcentage du poids des poissons par jour), de
laquelle peut étre déduite la variable IV, obéit a cette régle (Elliot, 1975 ; Faure, 1980 ; Querellou,
1982 ; Koskela, 1992). De la méme maniére, certains auteurs ont pu montrer que 1’évolution du
taux de croissance des poissons (exprimée en pourcentage du poids des poissons par jour) peut étre
représentée par une relation empirique de la méme forme que celle de la ration alimentaire (Parker
et Larkin, 1959, Tanguy et Le Grel, 1989 ; Koskela, 1992).

3.2.2. Méthode

Modélisation du taux de croissance et du taux d’alimentation

Les deux modeéles empiriques (taux de croissance et taux d’alimentation) permettant de déterminer
I’évolution de la variable IN ont été calibrés & partir des données (alimentation et biométrie)
recueillies pour le bassin A entre mars 1995 et juin 1997. Le taux de croissance moyen (TCJ en
%.,j") et la ration alimentaire moyenne (E en %.j") sont calculés entre deux prélévements
respectivement par les relations suivantes :
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Equation 3.5  TCS =100 x In(W w1 /W )/ At

Equation3.6 R =100x (3 4)/ at}/{nxi7)

W: le poids moyen au /™ prélévement (en g): ¢: le temps en jours: A4 : la masse
p y p g Y J

totale d’aliment consommé en une journée (eng); n: le nombre de poissons;
W=W,+Wii)/2 représentent le poids moyen (en g) entre deux prélévements
successifs.

Les constantes (o et B de Equation 3.4) des modéles simulant la ration alimentaire et le taux de
croissance spécifique du loup élevé dans un systeme en eau recyclée ont été déterminés par
régressions logarithmiques entre les divers couples de variables {W iev) } et {W,R } calculés pour le
bassin A.

Afin de vérifier le pouvoir prédictif de ces deux modeles, une comparaison par régression linéaire
est réalisée entre les valeurs observées et les valeurs avec d’autres lots de poissons lors des périodes
de mars 1995 a juin 1996 et de juillet 1997 a janvier 1998. Pendant ces périodes, les poids moyens
sont homogénes entre les deux bassins d’élevage. Un modéle simulant parfaitement la réalité
présente des résultats calculés par le modele équivalent aux valeurs expérimentales observées
(VAR c=VARbs). Ainsl, les paramétres de la régression doivent indiquer une constante & 1’origine
significativement proche de 0 et une pente significativement proche de 1 (Mesplé et al., 1996).

Modélisation du taux de production d’azote

Le taux de production d’azote "I'y" par le systéme d’élevage a été déterminé pour différents taux de
renouvellement d’eau neuve par le rapport moyen entre les quantités d’azote entrant et sortant du
systeme d’élevage entre mars 1995 et décembre 1996. Ces taux, exprimés en pourcentage de 1’azote
total introduit dans ’élevage, ont ét¢ déterminés pour des taux de renouvellement du volume
d’élevage de 0,5 4 4 volumes par jour selon 1’Equation 3.7.

Equation 3.7 T, =100[(1000x NID)x O]/(Nax 4)

NID: la concentration en azote dans l'effluent (mg N.L); Q: le débit de
renouvellement d’eau neuve dans le systéme (m’.h™"), Na: la concentration d’azote
dans I’aliment (en %).

Une relation a €t¢ déterminée entre le taux de renouvellement du volume du circuit et le taux de
production d’azote, par régression logarithmique entre ces deux variables. La validation de cette
relation sera réalisée lors de 1’application du modéle général pour ’estimation de la qualité de
I’effluent pendant la période de juin 1997 a juin 1998.

Afin de mettre en place ce modele, diverses approximations ont été¢ admises: le débit de
renouvellement d’eau neuve est considéré stable au cours du temps, les pertes d’eau li€e a
I’évaporation et aux divers lavages hebdomadaires du filtre biologique n’ont pas ét¢ prises en
compte, la proportion d’azote dans I’aliment fourni par le fabricant a €té considérée stable au cours
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du temps, la quantité d’azote apporté par I’eau neuve est négligeable par rapport 4 celle apportée par
I’aliment.

3.2.3. Résultats

Estimation de ’évolution de la croissance des poissons

Le taux de croissance (en %.j'l) de D. labrax élevé en eau recyclée maintenue a 22°C décroit
significativement en fonction du poids de I’animal (Equation 3.8 ; P<0,001). Ce type d’évolution
permet d’exprimer le gain de poids en fonction de la taille des poissons (exprimé en g.j”') selon une
équation différentielle.

Equation 3.8  TCS =13,9x W ¢

Equation 3.9  dW/dt =0,014xW°*¥

La résolution de I’Equation 3.9 permet de simuler I’évolution temporelle du poids du loup par
I’Equation 3.10. La Figure 3.10 représente cette évolution pour une gamme de poids évoluant de 3 4
1000g. L’erreur moyenne de la simulation est significativement plus faible que le coefficient de
variation moyen observé lors des diverses biométries (9+3% et 26£1% respectivement).

Equation 3.10 W, = (W, +0,085x£)"**

La comparaison entre les valeurs calculées par ce modele et les valeurs observées sur d’autres lots
de poissons indiquent que ce modéle est représentatif de la croissance du loup en eau recyclée. Les
valeurs des constantes de régression résumeées dans le Tableau 3.10 indiquent une pente non
significativement différente de 1, une constante a I’origine non significativement différente de O
pour un coefficient de régression proche de 1. La distribution aléatoire des résidus, les tests de
normalité et de variance de cette relation indiquent que I’Equation 3.10 est utilisable dans le modeéle
général pour simuler I’évolution du poids des loups dans le systeme d’élevage.

Estimation de la ration alimentaire

La ration alimentaire consommée par les poissons décroit significativement (P<0,001) en fonction
de leur poids selon I’Equation 3.11. La comparaison entre les valeurs observées pendant les
périodes de validation et les valeurs calculées par ce modele indique que cette équation simule
correctement 1’évolution de ration alimentaire. En effet, les coefficients caractéristiques de la droite
de régression (Tableau 3.10) sont une pente trés proche de 1 (toutefois cette pente est
significativement différente de 1: P=0,018) et une constante & l’origine non significativement
différente de 0. La distribution aléatoire des résidus, les tests de normalité et de variance de cette
relation indiquent que I’Equation 3.11 est utilisable dans le modéle général pour simuler I’évolution
de la ration alimentaire des loups dans le systeme d’élevage.

Equation 3.11  R=836xw %
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Figure 3.10 : Evolution de la croissance du loup dans un élevage en circuit en eau recyclée.

(les valeurs observées sont les valeurs moyennes accompagées de leur intervalle de
confiance a 95%)
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Figure 3.11 : Evolution de la ration alimentaire en fonction de la taille des poissons.
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Estimation de la valeur NI

La quantit¢ d’azote ingérée par les poissons (N/ exprimé en g N.j'l) sous forme d’aliment de
I’élevage est représentée par I’équation suivante :

Equation 3.12 NI = (Nax 4)/100

A @ quantité d’aliment ingéré par jour (A= (nxW x R)/100 ) ; Na pourcentage
d’azote dans I’aliment estimé a partir de la concentration en protéines notée PB

(Na =16%x PB/100)

L utilisation des modeéles simulant les évolutions de la croissance et de la ration alimentaire permet
de déduire I’évolution de la quantité d’azote consommée selon I’Equation 3.13. Ainsi, ’azote ingéré
ne dépend que du "temps", du nombre de poissons en élevage, du poids moyen initial des poissons
et du taux de protéines dans |’aliment.

Equation 3.13 NI =134.10° x PBx nx (W,"*' +0,085x )"

Estimation du taux de production d’azote par le systéme d’élevage

Le taux d’azote relargué par le systeme d’élevage par rapport a 1’azote total introduit sous forme
d’aliment chute de 60% a 30% lorsque ’on diminue le taux de renouvellement de 4 a 0,3
renouvellements par jour (Figure 3.12). Ainsi ’équation représentant ce taux de production est une
fonction croissante du taux de renouvellement d’eau (Equation 3.14).

Equation 3.14 T, =45,7x80%"

70 A

60 4

50 -

taux de production d'azote
(% de IN)

401

30 T —— r T

Figure 3.12 : Evolution du taux de production d’azote inorganique dissous par le systéme
d’élevage en circuit en eau recyclée.
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Pouvoir prédictif du modéele général

Le modele général (Equation 3.3), regroupant les deux derniéres relations (Equation 3.13 et
Equation 3.14), a été utilisé pendant la période s’étendant de juin 1997 a juin 1998 pour simuler
I’évolution temporelle de la concentration en NID dans l’effluent. La concentration en azote
inorganique dissous est estimée par I’Equation 3.15. La formule générale peut donc étre développée
par ’Equation 3.15. Les résultats de cette simulation sont présentés dans la Figure 3.13.

Equation 3.15 NID=NE/Q

Equation 3.16  NID =61,2.10° x 07 x V™% x nx PBx (W' +0,0851)"%

La comparaison entre les valeurs observées et les valeurs calculées par ce modéle est caractérisé par
une pente qui n’est pas significativement différente de 1 et une constante & 1’origine qui n’est pas
statistiquement différente de 0 pour un coefficient de régression proche de 1 (Tableau 3.10). De
plus, la distribution aléatoire des résidus et I’obéissance a la loi normale indique que ce modele peut
étre utilis€é pour une estimation correcte de la concentration en azote inorganique dissous dans
’effluent de sortie de I’élevage de loups en eau recyclée.

70
modeéle
60 | . Sortie de [’élevage
. Sortie de décanteur
50 -

o
(e
{

NID (mg N.L™)
=

[\
o)
1

fo—
<
J

06/97  08/97  10/97  12/97  02/98 04/98  06/98  08/98

Figure 3.13 : Simulation de I’évolution de la concentration en azote inorganique dissous dans
’effluent de I’élevage en eau recyclée.
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Tableau 3.10 : Comparaison par régression linéaire entre les valeurs calculées par les
différents modeles et les valeurs observées.

mod¢les n pente Constante a ’origine r?
valeurs Différent de P valeurs Différent de P
1 0
SGR 28 0,95 non 0,09 8,14 non 0,23 0,98
DFR 28 0,90 oui 0,02 0,07 non 0,30 0,95
Général 90 1,05 non 0,12 0,52 non 0,50 0,92

3.2.4. Discussion

La croissance du loup

La croissance des téléostéens peut étre affectée par la variation de facteurs environnementaux tels
que la température ou la concentration en oxygene du milieu (Hepher, 1988). Le principal avantage
de 1’élevage en eau recyclée est la possibilit¢ de maintenir ces facteurs a moindre colt pour
optimiser la croissance (Maurel, 1984). Dans le cas de 1’élevage de loups, ces parametres sont
maintenus a des valeurs stables de 22°C et 6 mg O,.L™".

Différents types de modeles ont été développés pour estimer I’évolution de la croissance des
poissons téléostéens. Les modeles basés sur des bilans énergétiques prennent en compte 1’évolution
de nombreuses variables telles que la température de I’eau, la concentration en oxygene et la qualité
de I’alimentation (From et Rasmussen, 1984 ; Cuesco et al., 1985 ; Muller-Feuga, 1990). Ces types
de modéles semblent parfaitement adaptés aux élevages en cage et aux élevages en circuit ouvert
qui sont fortement dépendants des conditions du milieu. Cependant, depuis les travaux de Parker et
Larkin (1959) sur la truite (steelhead trout), de nombreux auteurs comme Koskela (1992) pour
Coregonus lavaretus, Forsberg (1996) pour Salmo salar ou Alandrd (1998) pour Onchorynchus
mykiss et Salvelinus alpinus ont établi des modeles empiriques, souvent a partir de régressions
logarithmiques. En intégrant la variable température, ces types de modeéle peuvent étre utilisables
sur des élevages en circuit ouvert. D’ailleurs, en comparant ces deux méthodes de modélisation de
la croissance, Van Der Meer et Van Dam (1998), observent que le modele empirique de la
croissance de Colossoma macropomum permet d’obtenir une aussi bonne prédiction que le modéele
déterministe. Aussi, dans le cas d’un élevage en eau recyclée, ou les conditions de temp€rature sont
controlées, ’utilisation d’un modéle empirique semble beaucoup plus adaptée.

Des modeles existent pour I’espéce D. labrax. Bamabé (1976) décrit sa croissance par une
évolution linéaire de la longueur de I’animal en fonction du temps. Cependant, malgré une certaine
relation entre le poids et la longueur des loups (Ballestrazzi, 1998), cette représentation est
difficilement utilisable pour la modélisation d’un systéme de production. Tanguy et Le Grel (1989)
développent un modeéle prenant en compte la notion de poids pour simuler la croissance du loup en
cage (Equation 3.17). Néanmoins, ’application de ce modéle pour une température moyenne de
22°C ne convient pas a la simulation de 1’évolution de la croissance des loups dans ’élevage en eau

111



Annexe 1

Replacement
water

- 2 l NaOH
2
10 + 6 7
5

10 5 Waste
water

Food

Cr

Figure 1: Recirculating rearing system diagram

1: rearing tank; 2: particulate separator; 3: mechanical filter; 4: CO, stripping system; 5:
pumping tank; 6: pumps; 7: UV lights; 8: nitrifying biofilter; 9: warm-cold exchanger;
10: oxygen supply system.
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recyclée : les constantes déterminées dans le Tableau 3.10 sont significativement différentes de
celles obtenues par I’Equation 3.17.

Equation 3.17 TCS =0,3xe>"*" xW

A température égale, la comparaison de ces deux relations met en évidence que les poissons d’un
poids supérieur a 80 g ont une croissance significativement plus faible dans 1’élevage en eau
recyclée. Cette observation doit pourtant €tre nuancée sur le long terme car les €élevages en cage
souffrent des fortes variations de température au cours de I’année impliquant de fortes fluctuations
du taux de croissance au cours de la période de grossissement. D’autre part, il faut noter que les
élevages en cage présentent une densité trois a quatre fois plus faible que I’élevage intensif en eau
recyclée. Aussi, il est possible que les fortes charges en poissons provoquent une limitation de leur
croissance liées vraisemblablement a des problémes de disponibilité de ’aliment. D’ailleurs,
pendant la période ou les poissons étaient inférieurs a 80 g (mars a juillet 1995), la densité était
inférieure a 35 kg.m™ et la croissance meilleure dans le systéme en eau recyclée.

Le modele empirique développé au cours de cette étude semble bien adapté a la simulation de la
croissance du loup en eau recyclée dans la mesure ou il a pu étre vérifié sur d’autres lots de
poissons. Toutefois, pendant la période de juin 1996 & mai 1997 (période II; Tableau 2.1), le
nouveau lot de juvéniles mis en élevage dans le bassin B a une croissance beaucoup plus faible que
celle observée avec le lot préceédent, sans grandes modifications des conditions d’élevage.
Cependant, pendant cette période, le bassin A est peuplé d’animaux beaucoup plus gros issus du
premier lot. Par contre, dés le retour a un peuplement homogene entre les deux bassins (juin 1997),
le taux de croissance évolue a nouveau selon I’Equation 3.8. Ainsi, il est probable que la présence
des poissons de grosse taille dans un bassin soit responsable de la réduction du taux de croissance
des juvéniles dans ’autre bassin . En effet, Le Gal (1988) rapporte qu’il existe des médiateurs
chimiques intraspécifiques (phéromones) pouvant intervenir sur la stimulation sexuelle ou sur la
croissance. La recirculation peut permettre la concentration d’éventuels médiateurs dans 1'eau
d’élevage.

L’évolution du taux de croissance pendant la période hétérogene a ét¢ définie pour les poissons
appartenant au second lot (Equation 3.18). La valeur de I’exposant du poids n’est pas
significativement différente de celle déja définie pour I’Equation 3.8 (P=0,875). Par contre une
différence significative peut étre observée sur la pente indiquant que la croissance des petits
poissons semble réduite lorsque les lots de poissons sont hétérogénes entre chacun des bassins.

Equation 3.18 7CS =7,19x W %

Ainsi, dans un élevage en eau recyclée, il semble préférable de maintenir une population homogene
dans les différents bassins d’un circuit afin d’assurer la meilleure croissance des poissons.

La ration alimentaire

Les travaux d’Elliot (1975) ont montré que le taux d’alimentation journalier de Salmo truita
alimenté avec Gammarus sp. décroit significativement avec le poids de I’animal. Depuis, cette
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relation empirique de type puissance du poids a été mise en évidence chez d’autres espéces de
poissons comme Onchorynchus mykiss (Faure, 1980 ; Alanara, 1994) ou Coregonus lavaretus
(Koskela, 1992). Ces auteurs précisent que la température de 'eau d’élevage joue un rdle
significatif sur I’évolution de la ration alimentaire, en modifiant la valeur de la pente des relations
empiriques (constante o de 1’Equation 3.11). D’ailleurs, les fabricants d’aliment prennent en
compte ces deux parameétres pour 1’établissement de leurs abaques d’alimentation.
Dans le cas de I’élevage de D. labrax en eau recyclée ou les conditions de température et la qualité
de I’aliment sont stables tout au long de la période d’étude, une relation unique est suffisante. Par
comparaison avec les tables définies par le fabricant, les poissons de 1’élevage consomment moins
que ce qui est préconisé, surtout quand leur poids est supérieur @ 30 g et quand la biomasse est
supérieure 4 20 kg.m™. Ainsi, il est probable que cette plus faible consommation d’aliment soit en
partie a I’origine du taux de croissance plus faible que celui observé dans les élevages en cage.

Quelques hypothéses peuvent tenter d’expliquer la réduction de la consommation d’aliment :

- Une mauvaise disponibilité de la nourriture liée au mode de distribution par rapport a la densité
de population. Cette hypothese est en cours de vérification dans le cadre de la mise en ceuvre
d’un protocole expérimental ou varient le nombre de distributeur de nourriture pour une seule
tige tactile (augmentation de la répartition de I’aliment), et le nombre de tiges tactiles pour un
seul distributeur (augmentation de la demande alimentaire).

- Une qualité d’eau inappropriée peut étre responsable de la réduction de 1’appétit des animaux.

I’indice de conversion alimentaire

L utilisation de I’aliment par les poissons peut étre estimée a partir de l’indice de conversion
alimentaire (équation 1-5). Cet indice indique le poids (en kg) d’aliment nécessaire pour produire 1
kilogramme de poisson. Il représente donc le rapport entre le taux d’alimentation et le taux de
croissance (Equation 3.19).

Equation 3.19 IC = R/TCS

En ce qui concerne le loup élevé en eau recyclée, cet indice croit avec le poids moyen des animaux
(Equation 3.20). Sur la truite arc-en-ciel, Muller-Feuga (1990) montre I’influence du poids sur I’IC
et modélise cette relation a 1’aide d’une loi logarithmique.

Equation 3.20 IC = 0,60xw %17

L’IC évolue entre 0,74 et 2,29 pour des poissons de 3 a 1000 g respectivement. Ces valeurs sont en
accord avec celles observées chez cette espéce par Ballestrazzi ef al. (1994, 1998) et Lemari€ ef al.
(1998) qui les situent entre 1,4 et 2,0 pour des poids moyens situés entre 25 et 360 g. A partir d’un
poids moyen de 115 grammes, ’indice de conversion de I'élevage de loups en eau recyclée
s’éloigne trés nettement de la valeur déterminée par le fabriquant, indiquant que I’aliment distribué
est mal utilisé ou gaspillé (Figure 3.14). Le systéme de distribution de I’aliment a la demande
installé dans les bassins d’élevage limite la quantité d’aliment gaspillé (Coves et al., 1998). 11 est
donc vraisemblable que les animaux transforment mal la nourriture qu’ils consomment.
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Figure 3.14 : Evolution de I’indice de conversion de la nourriture de 1’élevage de
loups en eau recyclée.

D’aprés 1'Equation 1.6 définie par Ackefors et Enell (1990), I’indice de conversion alimentaire
permet de déterminer la quantité d’azote excrétée par les loups. Avec une proportion moyenne de
2,0% d’azote dans le poids frais de loup (Vitale-Lelong, 1989 ; Spyridakis, 1989 ; Ballestrazzi ef
al., 1994, 1998 ; Lemarié et al., 1998 ; Lefebvre et al, 1998), ’azote excrété par I’animal varie
entre 88 et 80% de [’azote ingéré respectivement par des poissons de 1000 et 100 grammes (le reste
de ’azote étant retenu par les poissons). De plus, la digestibilité des protéines de 1’aliment étant
généralement proche de 90% (Hepher, 1998, Dosdat et al., 1996), le taux de production d’azote
dissous représente 79 a 72% de 1’azote ingéré. Cette estimation théorique de 1’excrétion d’azote
soluble est comparable a celle observée par Lemarié et al. (1998) qui évaluent que 1’azote dissous
(NOD+NID) représente entre 60 et 72% de ’azote ingéré par des loups de 100 a 380 grammes.

Taux de production d’azote dissous

Contrairement aux modeles simulant 1’évolution de la croissance et de la ration alimentaire du loup,
le taux d’excrétion en azote dissous n’est pas significativement lié au poids moyen des poissons
(P=0,11), bien que I’excrétion azotée (en mg.kg" PF.j™") diminue avec le poids moyen des animaux.
Les plus grandes variations sont observables pour les groupes de poids les plus faibles (inférieurs a
20 g) et semblent plus stables pour les autres groupes (Guérin-Ancey, 1976a). Dosdat et al. (1996)
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observent que le taux d’excrétion (exprimé en pourcentage de 1’azote ingéré), reste assez constant
pour des poids de 10 & 100 g.

Le taux d’excrétion du loup présente de grandes variations par rapport a la qualité de 1’aliment
distribu¢ (Ballestrazzi ef al., 1994, 1994) ou a la température de I’eau d’élevage (Guérin-Ancey,
1976). Ce dernier auteur précise que l'effet de la température est maximal & partir de 18°C et
quelle n’évolue plus jusqu’a 24°C. Dans I’élevage en eau recyclée, le maintien permanent a une
température supérieure a 18°C laisse supposer que les loups sont maintenus dans des conditions
d’excrétion maximale.

La production d’azote par les systemes d’élevage en circuit ouvert est déterminée essentiellement 3
partir de ’excrétion ammoniacale des poissons. Certains auteurs ont €tabli des relations lindaires
qui mettent en évidence des taux de production d’azote exogeéne représentant de 25-38% a 53% de
’azote ingéré par la truite arc-en-ciel et la bréme respectivement (tableau 1 - 5). D’autres auteurs
observent une excrétion globale de 13-30% chez Sparus aurata a 52-71% chez Salvenius
namaycush (Porter et al., 1987 ; Krom et Neori, 1989 ; Jayaram et Beamish, 1992). Avec des taux
d’excrétion ammoniacale de 31 a 58% de I’azote ingéré total, il semblerait que D. labrax
appartienne au groupe d’especes qui excretent le plus d’azote. En plus de I’excrétion ammoniacale,
Lemarié et al. (1998) précisent que chez le loup, I’azote organique dissous peut représenter une
proportion importante de ’azote excrété avec des valeurs correspondant en moyenne a 24% de
’azote ingéré total. D apres ces auteurs, [’azote dissous total représente en moyenne 61% de 1’azote
ingéré.

Contrairement aux élevages en circuit ouvert, 1’azote dissous dans ’effluent de 1’élevage de loups
en eau recyclée, ne dépend pas uniquement de I’excrétion des poissons. L’activité bactérienne du
filtre biologique augmente fortement la proportion de nitrate au dépend de I’ammonium et de
[’azote organique (la proportion d’azote organique est plus faible que celle estimée par Lemarié ef
al., 1998). L’activité biologique totale du systéme d’élevage (bactéries et poissons) résulte en une
diminution du taux de production d’azote dissous dans I’effluent lors de I’augmentation du degré de
fermeture du circuit. Selon 1’Equation 3.14, la production de NID chute de 65% a 35% de 1’azote
ingéré lorsque le renouvellement passe de 5 a 0,3 renouvellements du volume d’élevage par jour.
Ainsi, plus le systéme d’élevage est fermé, moins il produit d’azote dissous. Au plus fort degré
d’ouverture, la production d’azote par le systtme d’élevage en eau recyclée correspond
approximativement a I’excrétion en azote dissous (NAT+NOD) observé par Lemarié et al. (1998).
Avec un élevage de truite arc-en-ciel en eau recyclée fonctionnant avec 2 renouvellements par jour,
Heinen et al. (1996) obtiennent, pour une qualité¢ d’aliment comparable a celle de 1’élevage
expérimental de loups (PB=42% ; Lip=21%), un taux de production de NID représentant 50% de
’azote ingéré. Par comparaison, dans I’élevage de loups soumis & ce méme taux de renouvellement,
la production d’azote est estimée a 52%.

Plusieurs hypothéses peuvent étre émises pour tenter d’expliquer cette réduction du rejet d’azote
avec la fermeture du circuit :
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Augmentation de la prise azotée par les poissons ?

Le passage d’un taux de renouvellement de I’élevage de 5 a 0,3 volumes par jour
représenterait une assimilation de 42 a 50% de 1’azote ingéré supposant une augmentation de
la croissance des poissons. Or, cet élevage de loups en eau recyclée montre une croissance
significativement plus faible que celle a laquelle on pourrait s’attendre par rapport aux
observations dans les circuits ouverts (Tanguy et Le Grel, 1989).

Ainsi, 'hypothése selon laquelle la rétention de l’azote alimentaire augmente avec la
fermeture du circuit ne peut pas représenter une explication valable de la diminution de
production d’azote dissous. Par ailleurs, la rétention d’azote représente généralement 10 a

15% de I’azote alimentaire avec toutefois un maximum pouvant atteindre 25% (Ballestrazzi et
al., 1994, 1998 ; Lemarié et al., 1998).

Diminution de la digestibilité de I’aliment ?

Les facteurs influengant la digestibilité des protéines sont essentiellement liés a la qualité de
’aliment, a I’activité enzymatique et au temps d’exposition des aliments a ces enzymes
(Hepher, 1988 ; Meétailler, 1994 ; Rodrigues,1995; Fernandez, 1998). D’autres facteurs
secondaires peuvent intervenir avec notamment la concentration en oxygéne dissous ou la
qualité de I’eau d’élevage (Rodrigues, 1995 ; La Vorgna, 1998). Cependant, ces variations de
la digestion sont relativement faibles et ne peuvent pas représenter des valeurs proches de
50%. Dans leur élevage en eau recyclée, Henein et al. (1996) n’observent pas de grosses
variations de la digestibilit¢ de I’aliment. En effet, I’azote particulaire observé en sortie de
bassin d’élevage (10,6-11,5%) est pratiquement équivalent & la partie non-digestible des
protéines de leur aliment (8.0 a 9.6%).

La diminution de la digestibilité des protéines ne peut donc pas expliquer la diminution de la
production d’azote du circuit d’élevage quand son degré de fermeture augmente.

Perte d’azote lors du nettoyage du filtre nitrifiant ?

L’augmentation de la fermeture du circuit provoque un colmatage plus fréquent du filtre
biologique impliquant des nettoyages (par rétrolavages) plus fréquents. Généralement, un
nettoyage hebdomadaire est suffisant, mais, pour des taux de renouvellements inférieurs a 1
volume d’élevage par jour, le nombre de rétrolavages est doublé. A chaque backwash, prés de
0,5 m’ est rejeté hors du systéme d’élevage. Chacune de ces interventions implique une perte
ponctuelle de 2% de 1’azote dissous produit par le systéme représentant une perte moyenne
journaliere de 0,3% lorsque le systéme est le moins fermé a, 0,6% lorsque le systéme est le
plus fermé (inférieur a 1 renouvellement par jour).

Ainsi, les pertes d’azote dissous lies au doublement du nombre de rétrolavages ne peut
expliquer la réduction de 53% du taux de production d’azote par le systeme d’élevage lors du
passage d’un taux de renouvellement de 5 & 0,3 volumes par jour.

Dénitrification ?
Il est probable que 1’augmentation de la fermeture du circuit d’élevage implique la création de
zones plus ou moins anoxiques dans la boucle de recyclage, particuliérement dans certaines
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zones du filtre biologique. Ces conditions peuvent favoriser la production d’azote gazeux (N,)
pouvant €tre €liminé du systéme d’¢levage dans la colonne de dégazage.

5. Utilisation de I’azote produit par la biomasse bactérienne?

L’augmentation du temps de séjour de ’eau de I’élevage permet de la méme maniére
d’augmenter le temps de contact des bactéries avec I’azote dissous produit par les poissons.
Ainsi, une plus grande partie de celui-ci peut étre utilisé pour le développement de la
biomasse bactérienne (notamment dans le filtre biologique). Par exemple 1’élevage d’environ
1 tonne de loups de 170 g(cas de novembre 1995) impose une alimentation journaliére
d’environ 740 g d’azote dont 520 g seront excrétés sous forme dissoute. L application d’un
taux de renouvellement de 0,3 volume par jour impliquerait que preés de 340 g N sont utilisés
par les bactéries pour leur développement ou piégées dans la biomasse bactérienne. En
supposant que les bactéries soient en moyenne composées de 25 % de protéines (4% d’azote)
et de 20% de matiére seche (Metcalf et Eddy, 1991), la production journaliére en bactéries
devrait représenter environ 40 kg de matiere fraiche éliminée lors des rétrolavages.

Le modéle général

L’erreur moyenne de l’estimation fournie par ce modéle est inférieure a 10%. On peut donc
considérer qu’il donne des prédictions satisfaisantes de [a concentration en NID dans I’effluent d’un
¢levage en eau recyclée. Par ailleurs, la Figure 3.13 indique qu’il répond correctement aux
différentes variations du régime de fonctionnement de la salle d’élevage : la diminution de biomasse
(péche en aolt 1997) induit une réduction de la concentration dans I’effluent, I’augmentation de la
fermeture du systéme d’élevage (janvier 1998 - avril 1988) provoque une augmentation de la
concentration en azote. Le phénomene inverse est observable en mars 1998.

Toutefois, I’inconvénient de ce modéle est qu’il répond immédiatement & un changement. Dans Ja
réalité, une variation de la concentration en azote dans I’effluent ne répond pas immédiatement a
une variation du taux d’apport d’eau neuve dans le systéme d’élevage : en fonction de I'importance
de la modification, la concentration en azote de 1’effluent peut mettre 3 a 8 jours pour se stabiliser.

Domaine d’application de ce modele

Le développement de ce modeéle répond a la nécessité de disposer d’un outil efficace tant pour le
législateur que pour I’éleveur, afin de prévoir sur le long terme la pollution induite par une
installation aquacole en eau recyclée. Ainsi, cette simple relation permettra soit d’adapter les
moyens de production au site d’installation soit de développer et d’optimiser des processus de
traitement avant le rejet dans le milieu naturel. En effet, ce modele peut présenter de nombreuses
utilisations secondaires permettant d’optimiser la gestion du systéme d’élevage :
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régler le débit de renouvellement en fonction du degré de fermeture souhaité

La notion de degré de fermeture, DF, d’un élevage en eau recyclée est caractérisé par
Papport d’eau neuve en fonction de la quantité d’aliment distribué. Cette forme
d’expression, plus explicite que le taux de renouvellement du volume d’élevage, permet de
prendre indirectement en considération la biomasse en poissons dans les bassins (la quantité
d’aliment distribuée étant plus facilement mesurable que la biomasse dans les bassins). Dans
cet élevage de loups en eau recyclée, le degré de fermeture, calculé selon I’Equation 3.21,
varie entre 0,6 et 15 m> kg™ de nourriture distribuée de juin 1997  juin 1998 (Figure 3.15).

Equation 3.21 DF = /(83.10° xnx (W +0,0856)%"

Lorsque I'on veut travailler avec un degré de fermeture constant ( DF = k), le débit de
renouvellement d’eau neuve doit étre ajusté selon PEquation 3.22. Le diagramme de la
Figure 3.16 présente 1’évolution temporelle théorique de 1’ajustement du débit nécessaire par
individu élevé pendant une année afin de maintenir [’élevage dans des conditions de
fermeture de 0,05, 0,10 et 0,5 m3.kg'1' Ainsi, I’évolution de la concentration en azote
inorganique dissous dans I’effluent est représentée par I’Equation 3.23.

Equation 3.22 Q = kx[83,6.10° x nx (W' +0,0856)%" |

Equation 3.23 NID = 0,084 x|(n®% x PB)/(V *%k%7) |x (2" +0,0850)%%

régler le débit de renouvellement en fonction d’une valeur seuil en NID
Ainsi, pour une valeur limite maximale en azote inorganique dissous dans 1’effluent, DINmax,
le débit d’eau neuve doit suivre I’inéquation suivante :

Equation 3.24 0 >338.107° x V™ xn"® x PB'" x NID__ " s (W, +0,085¢)"*

prévoir la quantité d'azote rejetée par une unité de production.

L’intégration’ de la courbe simulée par I’Equation 3.16, permet de calculer la quantité totale
d’azote produite par 1’élevage. Par exemple, dans un €levage dont le taux de renouvellement
est fixé a 0,3 volume d'élevage par jour, la production d’une tonne de poissons de 250, 500
et 1000 g a partir de poissons de 5, 10, 50 et 100 g induit un relargage d’azote entre 23 a
46 kg (Tableau 3.11). Ainsi, il est possible de prévoir la production maximale en fonction de
futures normes de rejet.

> par la création d’un programme informatique ou en utilisant une simple feuille de calcul de
tableur.
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Tableau 3.11 :Masse d’azote dissous relarguée (kg) lors de la production d’une
tonne de loups .

Wo (2)

Wi (g) 5 10 50 100
250 347 34,4 29,9 23,3
500 39,8 39,6 37,5 342
1000 457 456 445 42,8

DF (m’.kg" aliment)
S

0 ‘ T T T ¥ T T

07/97 09/97 11797 01/98 03/98 05/98 07/98

Figure 3.15 : Evolution du degré de fermeture (DF) du systeme d’¢levage en eau
recyclée.
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Figure 3.16 : Evolution de I’ajustement du débit de renouvellement en fonction du poids
initial et du nombre de poissons pour un degré de fermeture de (a) 0,05 rr13.kg'I
aliment, (b) 0,10 m3.kg'l aliment et (c) 0,5 m’ kg aliment.

3.2.5. Conclusion

Le modele défini pour simuler la concentration en NID dans ’effluent d’élevage de D. labrax en
eau recyclée est plus complexe que les relations observées dans les élevages en circuit ouvert. En
effet, dans le filtre nitrifiant, les réactions bactériennes transforment 1’azote excrété par les poissons
en nitrate. Cette activité s’accompagne d’une consommation et d’un piégeage d’azote dans la
biomasse bactérienne et vraisemblablement de phénoménes de dénitrification dans des poches
anaérobies du filtre biologique. Ces phénoménes semblent d’autant plus importants que le circuit est
fermé et il en résulte une diminution de la concentration en azote inorganique dissous dans
effluent. Le modéle proposé prend en compte le bilan global 1ié¢ & ’excrétion des poissons et a
I’activité bactérienne et permet de déterminer sur le long terme (plusieurs années) 1’évolution de la
concentration en azote dissous dans I’eau de rejet par I’intermédiaire de 3 variables (le nombre de
poissons, le débit de renouvellement d’eau neuve et le temps) et de 3 paramétres (le volume
d’élevage, le poids initial en poisson et la proportion de protéine dans I’aliment). Sa simplicité lui
permet d’étre facilement transposable a I’élevage d’autres espéces en eau recyclée, sous réserve de
recalculer les constantes des divers sous-modeles pour I’espece choisie.
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3.3. ESTIMATION DU TAUX DE PRODUCTION DE PHOSPHORE DISSOUS

Les orthophosphates n’étant pas fortement toxiques pour les poissons, cet élément n’a pas fait
I"objet d’un suivi particulier bien que, dans un circuit fermé leurs concentrations puissent atteindre
des niveaux importants (Pedersen, 1998). Le modéle permettant de déterminer le taux de production
de phosphore en fonction des taux de renouvellement d’eau du systéme d’élevage est construit de la
meéme maniere que celui développé pour I’azote.

3.3.1. Structure du modéle

L’estimation du phosphore excrété (PE) dans I’effluent est représenté par 1’Equation 3.25. En
utilisant les modeles simulant I’évolution temporelle de la croissance et de la ration alimentaire des
poissons, I’évolution de la consommation de phosphore (PI) peut alors étre déterminée par
I’Equation 3.26.

Equation 3.25 PE = (T, /100)x PI

Equation 3.26 P/ = (Pa/100)x A

Dans ’effluent de 1’élevage de loups en eau recyclée le rapport moyen N/P (rapport de masse Ryp)
reste assez stable. La concentration en phosphore inorganique (PID) dissous dans I’effluent peut
étre déterminée selon I’Equation 3.27.

Equation 3.27 PE = NE/(R,,)

L’excrétion en phosphore dissous peut par ailleurs étre décrite par I’Equation 3.28 permettant ainsi
de déduire I’évolution du taux de production de phosphore dissous par le systéme d’élevage par
I’Equation 3.29.

Equation 3.28 PE =(1/R,,)xT", x NI

Equation 3.29 T, = (Na/ Pa)x (1/R,,)x T,

3.3.2. Résultats

Avec des taux de renouvellement d’eau neuve de 0,3 a 2 volumes par jour, les concentrations
moyennes en phosphore observées dans I’effluent issu de la salle (Tableau 3.2 et Tableau 3.3) sont
entre 8,5 et 9,7 fois plus faibles que les concentrations en azote. En utilisant une valeur moyenne de
9,1, I’évolution de la concentration en phosphore dissous dans I’effluent est représentée par la
Figure 3.17. Ce modéle semble simuler correctement 1’évolution de la concentration en phosphore
inorganique dissous dans I’effluent d’élevage en eau recyclée entre juin 1997 et juin 1998.
Toutefois, la comparaison réalisée par régression linéaire entre les valeurs calculées et les valeurs
réelles montre que ce modéle présente une certaine tendance a surévaluer les concentrations
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(Tableau 3.12) : la valeur de la constante a I’origine est positive et significativement différente de 0.
De plus, la pente significativement différente de 1 ne permet pas d’attester la validité de ce modéle.

Tableau 3.12 : Comparaison par régression linéaire entre les valeurs calculées et observées
pour le modele simulant I’évolution de la concentration du phosphate.

valeur P conclusion
pente 0,86 0,043 différent de |
constante 0,40 0,012 différent de 0
R’ 0,77

PID (mg P.L™")

07/97 09/97 11/97 01/98 03/98 05/98 07/98

Figure 3.17 : Simulation de [’évolution de la concentration en phosphore inorganique
dissous dans I’effluent de 1’élevage en eau recyclée.

3.3.3. Discussion et conclusion

Le taux de production de phosphore par les poissons du systeme d’élevage en eau recyclée estimé
par rapport a celui de 1’azote évolue entre 22 et 35% du phosphore total ingéré pour des taux de
renouvellement entre 0,3 et 2,0 volumes d’élevage par jour. Ces valeurs semblent en accord avec les
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résultats de la littérature ol les valeurs recensées évoluent entre 17 et 41% Ballestrazzi ef al., 1994,
1998 ; Lemari¢ et al., 1998). Toutefois, les comparaisons sont difficiles car la digestibilité du
phosphore dépend de I’aliment utilisé et de sa composition en phosphore organique (Riche et
Brown, 1987).

La modélisation de I’évolution de la concentration en phosphore dissous dans I’effluent de 1’élevage
de loups en eau recyclée est finalement moins aisée que celle de I’azote inorganique dissous. En
effet, I’lammonium est éliminé de I’organisme par transferts passifs a travers les tissus branchiaux
(Smith, 1929), alors que le phosphore fait intervenir le systéme rénal par des processus actifs,
consommateurs d’énergie (Dosdat, 1992b). D’autre part, le phosphore étant un composé essentiel
notamment dans la constitution des molécules de stockage d’énergie (ATP), ’organisme aura
tendance a limiter les pertes de cet élément en favorisant son accumulation dans les tissus de
réserves tels que les tissus osseux. De plus, le phosphore étant naturellement rare dans le milieu
naturel, les poissons ont développé des systémes d’absorption du phosphore inorganique dissous
dans le milieu (Dosdat, 1992b). De plus, les bactéries du systeme d’élevage utilisent ce phosphore
et sont capables de I’accumuler sous forme de polyphosphates dans la cellule.

L’utilisation du phosphore par les poissons fait intervenir des processus beaucoup plus complexes
que dans le cas de ’azote. Il en résulte que la simulation de 1’évolution de la concentration en
orthophosphates dans ’effluent de 1’¢levage en eau recyclée qui n’est pas significative.

3.4. CONCLUSION

L’¢levage de poissons en milieu recyclé nécessite de maintenir certaines variables physico-
chimiques de I’eau (OD, T et pH) a un niveau proche de celui d’une eau océanique. Par ailleurs une
unité de décantation sépare les matiéres en suspension et permet d’obtenir un effluent faiblement
concentré en azote et phosphore particulaire. Dans le décanteur, la minéralisation de la matiere
organique tend a diminuer la concentration en OD et le pH de ’effluent a traiter.

Par rapport a un élevage en circuit ouvert, I’effluent issu de 1’élevage en eau recyclée est chargé en
substances inorganiques dissoutes, qui constituent I’essentiel de I’azote et du phosphore total.
L’activité bactérienne du filtre biologique de la boucle de traitement primaire transforme une part
importante de I’azote total en nitrate. Dans ce type d’effluent, les substances organiques (carbone,
azote et phosphore) sont faiblement représentées. Une unité¢ de traitement biologique du type
lagunage peut convenir pour éliminer une partie des substances dissoutes avant rejet de ’effluent
dans le milieu extérieur ou réutilisation dans le systeme d’élevage.

Les concentrations en azote et phosphore inorganique dissous sont dépendantes des €vénements
intervenants dans le systéme d’élevage (péches, changement de taux de renouvellement). Aussi, la
construction de deux modeles empiriques permet d’estimer les concentrations en NID et PID dans
effluent de I’élevage en eau recyclée. Ces modéles font intervenir trois sous-modeles permettant
d’estimer 1’évolution de la croissance des poissons, de la ration alimentaire et des taux de
production d’azote et phosphore par le systeme d’élevage.
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Outre leur utilit¢ pour l’estimation de la charge polluante permettant ainsi de prévoir le
dimensionnement d’une éventuelle unité de traitement, ces modeéles constituent un outil d’aide a la
gestion d’un tel systéme d’élevage.

La charge polluante produite par une tonne de poissons €quivaut a celle de 14 a 25 habitants
(Bergheim er al., 1982). La réalisation d’un lagunage traditionnel nécessitant 11 m? habitant™
(CEMAGREEF, 1997), la surface de lagunage nécessaire au traitement des rejets issus d’un élevage
de loups en eau recyclée est estimée entre 155 et 275 m’ par tonne de poissons. Le traitement de ce
méme effluent par un lagunage a haut rendement algal devrait permettre de réduire de maniére
importante les surfaces nécessaires.
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Etude en laboratoire de la croissance et de ’absorption algale

Le développement des algues est particulicrement important dans les lagunes cotiéres soumises a de
fortes charges en sels nutritifs (Sfriso ef al., 1989 ; Fillit, 1995). De nombreuses études montrent
leur capacité d’absorption des nutriments et leur utilité¢ pour le traitement des eaux usées (Goldman,
1974 ; Oswald, 1988). De plus, I’intérét de ’utilisation des macroalgues pour le traitement des eaux
usées en eau salée a été démontré des la fin des années 70 dans des mélanges d’eau usée et d’eau de
mer (Goldman, 1974 ; Prince, 1974, Guist et Humm, 1976).

Aussi, quelques auteurs se sont particulierement intéressés au traitement des effluents de
piscicultures marines par des espéces de macroalgues telles que les gracilaires ou les ulves (Harlin,
1978 ; Vandermeulen et Gordin, 1989 ; Cohen et Neori, 1991 ; Jiménez del Rio, 1994). Certains ont
méme réalisés quelques essais d’élevage en circuit fermé par un systeme de recirculation des
effluents dans des bassins a macroalgues (Harlin, 1978 ; Neori, 1996). Toutefois, ces essais de
traitement ont été réalisés sur des effluents dont les concentrations en azote sont faibles. En effet,
I’azote présent dans I’effluent étant essentiellement sous la forme ammoniacale (la plus toxique
pour les poissons), de forts débits de renouvellements sont imposés.

Dans le cas des élevages en eau recyclée ou 1’azote ammoniacal est transformé en nitrate, les
concentrations dans ’effluent peuvent étre beaucoup plus importantes. Aussi, le premier objectif de
ce chapitre est d’évaluer le comportement de trois especes de macroalgues (Ulva rigida, Gracilaria
gracilis et Chaetomorpha linum) dans des conditions de fortes concentrations en azote (nitrate) et
en phosphate. Afin de mettre en évidence l'aptitude de ces algues pour le traitement et leur
utilisation potentielle, I’étude de leur croissance et de leur capacité d’absorption sera réalisée sur un
milieu de culture fortement concentré en nutriments.

La seconde partie de ce chapitre sera consacrée a I’étude des effets des conditions du laboratoire sur
la croissance et la vitesse d’absorption des ulves. Aussi, la qualité de lumiére, la concentration en
nutriment et la présence d’oligo-éléments seront testées au cours de cette étude.

129



Chapitre IV

4.1. ABSORPTION DES NUTRIMENTS PAR LES MACROALGUES EN MILIEU A FORTE
CONCENTRATION

4.1.1. Méthode expérimentale

[’étude de la capacité d’absorption des nutriments a €té réalisée sur trois espéces de macroalgues
couramment observées dans les zones eutrophisées des lagunes languedociennes et connues pour
leur grande ubiquité. Les thalles de ces différentes algues (Ulva lactuca, Chaetomorpha linum et
Gracilaria gracilis) ont été récoltés dans ’étang de Thau, sur le site du Mourre Blanc (avril 1997),
débarrassés de leurs éventuels épiphytes puis rincés avec de I’eau de mer filtrée (100 um) et stérile.
Les thalles de chacune des espeéces sont fragmentés, séchés sur papier absorbant puis répartis en lots
de 5 grammes de biomasse fraiche. Quatre lots de chacune des especes sont mis en culture dans de
petits aquariums (total de 12 aquariums) contenant 3 litres d’une solution d’eau de mer dans
laquelle I’azote et le phosphore ont été apportés sous forme de sels de sodium (NaNO; et NaH,POq,
Merck). Ces aquariums sont maintenus sous les conditions contrlées du laboratoire avec une
température et une photopériode de 21°C et 18 heures d’éclairement par jour respectivement. Le
rayonnement est assuré par deux lampes a sodium qui fournissent une luminosité totale de 10000
lux (environ 180 pE.m?.s"). Le maintien des algues en suspension, ’aération et I’homogénéisation
du milieu sont réalisés par un systéme de barbottage d’air. Cette expérience se décompose en deux
parties. Lors de la premiére période (Phase I), les différents groupes d’aquariums ont été alimentés
en nutriments selon les concentrations décrites dans le Tableau 4.1. Lors de la seconde période
(Phase II), aprés 14 jours de culture, deux aquariums de chaque groupe subissent un dopage
supplémentaire permettant de ramener les concentrations en nutriment vers leur niveau de départ.
Les deux autres aquariums ne regoivent aucun apport supplémentaire. Pendant les 27 jours de suivi,
I’évolution de la concentration en nitrate et phosphate sera contrdlée réguliérement par prélevement
régulier d’échantillons de 10 mL, filtrés sur filtres Wathman GF/C. La matiere seche des algues est
déterminée avant et aprés chaque expérience en pesant aprés séchage de 48 heures a 60°C un
aliquote de chacune des espéces. Le taux de croissance spécifique est calculé selon I’Equation 4.1
(D’Elia et DeBoer, 1978). La vitesse d’assimilation initiale des nutriments (moyenne sur les 24
premieres heures) et les taux d’assimilation de ’azote et du phosphore dans les algues (en mg de
nutriment par g d’algue) sont respectivement calculés selon 1’Equation 4.2 et I’Equation 4.3.

Tableau 4.1 : Concentrations initiales dans le milieu de culture des 3 groupes d’aquariums.

Groupe Espéces N-NO; (mM)  P-PO;/ (mM) N/P
I U. rigida 2000 150 13,3
11 C. linum 2000 150 13,3
I G. gracilis 500 50 10
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Equation4.1  7CS =|In(PS, / PS,)/ At|x 100
Equation42 v, =[(SN, - SN,)xV]/(24x PS))
Equation 4.3 TAg, = SN, /(PS ,—PS,)

les indices i et f représentant respectivement le temps initial et final de I’expérience. Les
indices 0 et | pour le nutriment SN représentent les concentrations en ce nutriment pour le
Jour O et jour | respectivement. v et T4 représentent respectivement la vitesse d’assimilation
initiale et le taux d’assimilation pour le nutriment SN.

4.1.2. Résultats

Croissance spécifique

Aprés 27 jours de culture en aquarium, les frois especes de macroalgues présentent une nette
augmentation de leur biomasse (Tableau 4.2). Les plus fortes augmentations de poids sont
observées chez C. linum (208 & 212%) impliquant un taux de croissance moyen de 4,18 %.j"'. Les

ulves et les gracilaires montrent de plus faibles croissances avec des valeurs moyennes respectives
de 3,2 et2,9 %"

Tableau 4.2 : Croissance des algues dans le milieu expérimental.

espéce Dopage Wi wf SGR
(g PS) (g PS) (%.i)

Ulva rigida 1,13 2,64 -271 3,14-324
Chaetomorpha linum | 0,75 231-2.34 4,16 —4721
Gracilaria gracilis 0,75 1,64 — 1,65 2,93 -294
Ulva rigida 1,13 3,11 =3.,60 3,75 -4,29
Chaetomorpha linum 2 0,75 2,57-393 4,56 -06,13
Gracilaria gracilis 0,75 1,67-2,10 2,99 -3,84

Les aquariums ayant subis un apport supplémentaire de nutriments montrent une amélioration
notable de la croissance de toutes les espéces algales. Le taux de croissance spécifique progresse de
16% (gracilaires) a 28% (Chaetomorpha). Néanmoins, il faut noter que les ulves présentent des
signes de dégénérescence avec de nombreuses zones de nécrose.

Absorption de I’azote

Dans les différents aquariums, I’évolution du nitrate montre une diminution significative de sa
concentration au cours du temps (Figure 4.1). Les vitesses initiales d’absorption de 1’azote sont
respectivement de 0,19, 0,14 et 0,10 mg N.g"' PS.h' pour les ulves, les chaetomorphes et les
gracilaires.
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Pendant la phase I de I’expérience, les aquariums contenant les ulves et les gracilaires révelent une
forte réduction de la concentration en nitrate : prés de 65 et 75% de [’azote ont respectivement
disparu de ces groupes d’aquarium pendant ces 14 jours. Pour chacune de ces deux espéces,
’évolution temporelle de cette disparition peut étre ajustée avec satisfaction a une relation linéaire
(P<0,001 ; r*>0,80) dont la pente exprime le taux d’absorption du nitrate par les algues en présence.
De la méme maniere, lors de la phase II, le second apport de nutriments montre un bon ajustement
selon une droite dont la pente n’est pas significativement différente de celle de la premiére phase
(Tableau 4.3). Par contre, les aquariums n’ayant subi aucun dopage supplémentaire ont une
cinétique d’absorption plus lente, qui, dans le cas de Ulva rigida peut représenter une chute de 50%.
Dans le cas de G. gracilis, les concentrations chutent vers des valeurs a la limite du détectable. En
outre, pendant la période totale, les concentrations observées dans les aquariums n’ayant re¢u qu’un
seul dopage en nutriment peuvent étre ajustées par une relation exponentielle du temps mettant en
¢vidence une absorption plus lente lorsque la concentration en azote diminue. D’aprés le taux de
croissance moyen et la quantit¢ d’azote disparue du milieu de culture, les ulves ne semblent pas
saturées par la concentration en azote dans le milieu de culture. En effet ’estimation de la cinétique
d’absorption dans les conditions du laboratoire n’est pas représentée par une courbe michaelienne
mais par une droite.

Apres 27 jours de culture, 92 a 98% de ’azote du milieu est absorbé par les ulves alors que les
gracilaires ont éliminé pres de 100% de la masse azotée. Toutefois, la concentration en azote
disponible pour ces dernieres est quatre fois plus faible que pour les ulves.

Tableau 4.3 : Valeurs des pentes simulant la disparition de I’azote.

Espéce Phase | Phase II

1" dopage 2" dopage sans dopage
Ulva rigida -1,33 -1,36 -0,63
Gracilaria gracilis -0,42 -0,58 non déterminé

L’évolution de la concentration en nitrate dans les aquariums a C. /inum est particuliere : une chute
brutale apparait pendant les quatres premiers jours, puis, les jours suivants, 1’absorption est
fortement ralentie au point de ne plus montrer de différence significative entre les prélevements
successifs. Un relargage d’azote peut méme é&tre observé dés le septieme jour. Le dopage
supplémentaire de la seconde phase implique une réponse comparable avec une forte absorption de
’azote pendant la premiére journée. Ensuite, la diminution de la concentration reste faible. Apres
27 jours de culture, seulement 72 & 75% de I’azote dissous est éliminé par cette algue.

Malgré une croissance plus faible que celle des chaetomorphes, les ulves présentent une absorption
de I’azote beaucoup plus importante. Ainsi, I’absorption d’azote chez les ulves semble nettement
plus importante avec des valeurs estimées entre 5 et 5,5% de la biomasse algale produite. Les autres
algues semblent présenter des besoins plus limités en azote avec une absorption moyenne respective
de 4,1 et 2,6% pour les chaetomorphes ef les ulves (Tableau 4.4). Les algues ayant subi un second
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dopage d’azote montrent une proportion en azote légerement plus faible que celle n’ayant subi
qu’un dopage unique.

Tableau 4.4 : Consommation des nutriments par les différents espéces d’algue.

Espéce N consomme TAnos P consomme TAvros N/P
(mg) mg N.g"' PS (mg) mg N.g"' PS moyen
U. rigida 82,4 -854 54,1-546 10,2 - 13,6 6,5-9,0 15,6
C. linum ] dopage 62,8 - 65,1 39,5-41,7 13,5-13,6 8,5-8,7 10,4
G. gracilis 23,9-240 26,4 - 26,7 5,0-5,2 5,5-5,8 10,3
U. rigida 68,0 —122,8 37,4 -38,6 26,3 -27,7 8,7—14,5
C. linum 2 dopages 100,4 — 126,7 50,7-51,2 249-269 10,9-12,6
G. gracilis 36,4 —-39,6 29,2 -394 9,8 -10,1 7,5-10,6

Absorption du phosphore

L’absorption du phosphate par les différentes macroalgues montre de grandes différences dans
I’évolution temporelle de la réduction de la concentration de ’eau (Figure 4.2).

Les aquariums d’ulves présentent une absorption trés rapide avec plus de 90% aprés 48 heures de
culture. Pendant le reste de la phase I, la masse d’azote reste faible dans les aquariums avec des
concentrations résiduelles proches de 0,5 mg.L'. L’apport supplémentaire de phosphore dans le
milieu de culture provoque une réponse immédiate et équivalente a la précédente avec plus de 90%
d’élimination dés la premiére journée. Par contre, les aquariums qui n’ont pas regu d’apport
supplémentaire présentent un relargage de phosphate dans le milieu.

Chez C. linum, ’absorption des phosphates s’effectue aprés un temps de latence de deux jours a la
suite duquel plus de 75% du phosphore est absorbé lors des deux jours suivants. Pendant la seconde
phase, I’apport supplémentaire de phosphore provoque a la fois une réduction du temps de latence
(1 jour) et une réponse plus rapide de I’absorption: 75% pendant la journée suivante. Aucun
relargage de phosphore n’a été observé dans le milieu de culture des aquariums non redopés. La
concentration résiduelle est proche de 0,5 mg.L".

La cinétique d’absorption du phosphore par les gracilaires est plus lente que celle des autres
espéces. A l'instar des autres algues, un dopage supplémentaire provoque une absorption plus
rapide du phosphore (un facteur 2) qui reste toutefois plus lente que celle des autres algues. La
concentration résiduelle dans les algues non redopées montre des valeurs inférieures 4 0,1 mg.L",
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Figure 4.1 : Evolution de la concentration moyenne en nitrate dans les milieux de culture de
U. rigida (a), C. linum (b) et G. gracilis (¢).

fond blanc : phase | ; fond gris : phase 2 ; cercles fermés : expérience avec un dopage unique ;
cercles ouverts : aquariums ayant subi un apport complémentaire en nutriments.
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Figure 4.2 : Evolution de la concentration moyenne en phosphate dans les milieux de culture
de U. rigida (a), C. linum (b) et G. gracilis (c).

fond blanc : phase 1 ; fond gris : phase 2 ; cercles fermés : expérience avec un dopage unique ;
cercles ouverts : aquariums ayant subi un apport complémentaire en nutriments.
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4.2. IMPACT DES CONDITIONS DU LABORATOIRE SUR LA CROISSANCE ET L’ABSORPTION DES
ULVES

4.2.1. Méthode

Afin de mettre en évidence I’influence de certains facteurs du milieu de culture sur 1’état de santé
des ulves, I’étude de la variation de la concentration en nutriment, de la qualité de la lumiére et de
’apport en oligo-éléments a été réalisée. L étude de la combinaison de ces trois facteurs a été
réalisée a partir de huit groupes de deux aquariums dont les milieux de culture sont décrites dans le
Tableau 4.5. Les conditions de culture de I’expérience précédente sont représentées par le groupe 6.
Les fragments d’ulves (récolte de juin 1997) préparés selon le méme protocole que celui décrit
précédemment sont introduits dans chaque aquarium. La durée totale de 1’expérience est de 14
jours.

Tableau 4.5 : Conditions de culture des fragments d’ulves.

Groupe Nutriments (uM) Source lumineuse Oligo-éléments
NO; / PO
1 500/ 50 Lampe sodium Ouij
2 5007/ 50 Lampe sodium non
3 500750 Tube néon Oui
4 500/ 50 Tube néon non
5 2000/ 150 Lampe sodium Oui
6 20007150 Lampe sodium Non
7 2000/ 150 Tube néon Qui
8 2000/ 150 Tube néon Non

4.2.2. Résultats

Taux de croissance

Les différents taux de croissance observés dans les différents milieux de cultures sont résumés dans
le Tableau 4.6. D’une manicre générale, les milieux a fortes concentrations en nutriment semblent
permettre une légére amélioration de la croissance des ulves. Toutefois, la comparaison (test-t) des
différents groupes ne permet pas de mettre en évidence une influence significative de la
concentration sur la croissance. De la méme maniére, dans les conditions de culture testées, aucune
des trois variables ne semble avoir d’influence significative sur la croissance de cette algue.
Toutefois, les taux de croissances obtenus dans ces divers milieux de culture (notamment dans le
cas du groupe 6), sont significativement plus importants que ceux observés lors de |’expérience
précédente avec des valeurs deux fois plus importantes.
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Tableau 4.6: Taux de croissance moyen (%.j™") des fragments d’ulves dans les
différents milieux de culture. -

Faible SN Fort SN
- o€ + 0e - oe + oe
Tubes néon 6,28 6,50 6,57 5,92
Lampes sodium 5,78 5,65 6,62 6,97

oe : oligo-éléments ; SN : concentration en nutriments

Absorption des nutriments

La concentration en nutriments dans les milieux intervient sur la cinétique d’absorption des
nutriments dissous dans le milieu. La vitesse d’absorption initiale est nettement plus rapide dans le
cas des algues cultivées sous de fortes concentrations : en effet, dans le cas de 1’azote, la vitesse est
de 0,3 a2 0,4 et 0,5a0,8mg N.g'l PS.h’ pour les faibles et les fortes concentrations en nitrate
respectivement. Dans le cas du phosphore, ces vitesses sont de 0,08 4 0,13 et de 0,392 0,49 mg P.g"
' PS.h7! pour les mémes conditions de concentration en phosphate. |

La Figure 4.3 indique que les cultures d’algues exposé€es aux faibles concentrations présentent une
élimination quasiment totale de 1’azote apres 5 jours de culture. Le phosphate reste a des
concentrations résiduelles proches de 0,1 mg/l. Les cultures exposées aux fortes concentrations en
nutriments montrent une élimination de plus de 90% de la masse initiale en azote. Ces algues
absorbent deux fois plus d’azote que celles cultivées dans de faibles concentrations pendant la
méme période. Dans le cas du phosphore, I’¢limination est beaucoup plus rapide.

Malgré une absorption plus importante dans les milieux de culture a fortes concentrations en
nutriments, le taux de croissance reste stable et implique que le nitrate et le phosphate retenus dans
les tissus algaux est significativement plus important chez les ulves exposées aux plus fortes
concentrations en nutriment. Aprés deux semaines de culture, la composition chimique de la
biomasse formée semble présenter un taux d’incorporation de I’azote 3,1 & 3,8 fois supérieures dans
le milieu avec une concentration 4 fois plus importante en nitrate et une retention du phosphore 2,5
a 2,8 fois plus importante dans le milieu comportant une teneur 3 fois plus concentrée en phosphate.
Comme dans le cas de la croissance, I’apport d’oligo-¢léments dans le milieu de culture n’apporte
pas d’amélioration significative de 1’absorption des nutriments par les algues. Les milieux de
culture ne sont donc pas limitants pour le développement algal dans ce milieu de culture. De méme,
la qualité de la source lumineuse apportée aux ulves (tubes néon ou lampes a sodium) ne semble pas
modifier de maniére significative I’absorption des nutriments.
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Figure 4.3 : Evolution de la concentration en nitrate et phosphate dans les différents
milieux de culture.
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4.3. DISCUSSION

Croissance

Les croissances observées pour les ulves sont de I’ordre de grandeur observée par certains auteurs
travaillant dans les conditions du laboratoire (Guist et Humm, 1976 ; Floreto er al., 1993, 1994).
Toutefois, ces valeurs sont nettement plus faibles que celles observées dans les conditions naturelles
ou dans les systemes de traitement d’effluents marins avec lesquels des valeurs supérieures a
l2%.j'I sont couramment recensées (Duke er al., 1986 ; Néori et al., 1991, Jiménez del Rio et al.,
1994, 1996). Néanmoins, ces auteurs utilisent I’azote ammoniacal, la forme de 1’azote inorganique
la mieux assimilable par les algues (Mc Carthy et al., 1977 ; Neori, 1996). D’ailleurs, Duke et al.
(1986) précisent que I’apport de nitrate peut €tre responsable d’une forte réduction de la croissance
des ulves. En plus, les concentrations apportées par ces auteurs sont nettement plus faibles avec un
renouvellement continu alors que dans cette étude, [’apport est ponctuel avec de fortes
concentrations. Vandermeulen et Gordin (1991) montrent que I’apport continu d’azote est
préférable pour la croissance par rapport a des dopages successifs.

D’autre part les conditions saisonniéres pendant lesquelles ces ulves ont été prélevées peuvent
influencer les résultats de croissance. Ainsi, les algues prélevées pendant le mois de juin présentent
une croissance supérieure avec des taux moyens supérieurs a 6% par jour (le double de ceux
obtenus lors de I"utilisation d’algues du mois d’avril). La fragmentation des ulves observées lors de
ces expériences ne semble pas liée aux variables étudiées (concentration en nutriments, en oligo-
¢léments ou qualité de lumiere). Par contre, il est probable que la quantité de lumiére, estimée a 12
E.m'z.j'l, soit une condition limitante pour les ulves. Duke et al. (1986) observent que les faibles
intensités ont pour conséquence de fragmenter le thalle et de provoquer des pertes tissulaires.

En ce qui concerne la croissance des gracilaires, les résultats obtenus sont conformes a ceux
observés dans la littérature dans laquelle les valeurs courantes se situent entre 0,8 et 8%.i"" selon les
especes (Santelices et Doty, 1989 De Castro et Guanzon Jr, 1993 Pickering et al., 1993 Chirapart et
Ohno,1993). Toutefois certaines valeurs plus importantes peuvent étre avancées lors de cultures en
bassins extérieurs (Chirapart et Ohno,1993).

Absorption des nutriments

Aucun aquarium témoin n’a été mis en place pour vérifier la disparition des nutriments en I’absence
d’algues. Néanmoins la présence d’un milieu aérobie 1ié & un systeme d’aération continue empéche
toute réduction du nitrate par les bactéries dénitrifiantes. De plus, la précipitation spontanée des
phosphates avec le carbonate de calcium est relativement faible dans 1’eau de mer (Gulbrandsen et
Martin, 1984). Ainsi, la concentration de ces ¢léments dans les milieux de cultures est attribuce a
’activité biologique des algues.

Malgré une concentration saturante en nutriments, la vitesse d’absorption initiale est relativement
faible pour les cultures d’ulves. Pour des concentrations en nitrate ne dépassant pas les 100 pM,
Lavery et McComb (1991) et Fillit (1995), obtiennent des valeurs d’absorption qui peuvent €tre
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supérieures 4 0,4 mg N.g"' PS.h™". Les valeurs obtenues lors de cette expérience sont de ’ordre de
grandeur obtenus en conditions hivernales (Fillit, 1995). Ainsi, la saison du prélévement des algues
et la quantité du rayonnement appliqué lors des expériences peuvent étre responsables des valeurs
limitées 4 0,2mg N.g”" PS.hl. ,

Par contre, chez Gracilaria gracilis, la vitesse initiale d’absorption est du méme ordre de grandeur
que les vitesses maximales obtenues a saturation par D’Elia et DeBoer (1978) ou Haines et Wheeler
(1978) sur Gracilaria foliifera et par Fillit (1995) sur Gracilaria gracilis avec une gamme de
concentration ne dépassant pas 50 a 100 uM.

Dans le cas de Chaetomorpha, Lavery et McComb (1991) n’ont pas réussi a déterminer la
concentration de saturation. La vitesse d’absorption est représentée par une fonction linéaire de la
concentration jusqu’a 100 pM et obtiennent prés de 2 mg N.g"' PS.h'. Cette valeur est nettement
supérieure aux valeurs expérimentales de cette étude dans laquelle les concentrations sont vingt fois
plus importantes.

Pour les cultures d’ulves, lorsque la concentration en azote dans le milieu de culture est supérieure a
10 mg N.L7, ’absorption d’azote montre un taux d’absorption stable. Toutefois, cette stabilité de
'absorption de 1’azote face a la croissance continue des algues laisse supposer une réduction du
taux d’absorption avec la diminution de la concentration dans le milieu. Lorsque la concentration
est inférieure a cette valeur, le taux d’absorption présente une chute de 50%. Néanmoins, a
concentration initiale de nitrate égale, la cinétique d’absorption de 1’azote est identique entre la
gracilaire et 'ulve. En effet, les pentes sont équivalentes lors de la phase Il des ulves non redopées
et des phases I et II des gracilaires aprés dopage en nutriments. L’absorption plus rapide observée
lors d’un dopage supplémentaire de nitrate peut étre attribuée a une biomasse d’algue beaucoup plus
importante dans le milieu de culture

Toutes les algues cultivées montrent une grande affinité pour le phosphore. En effet, le phosphore
dissous disparait tres rapidement du milieu de culture et semble s’accumuler tres rapidement dans
les algues. Il est probable que cette rapidité soit liée & un systeme actif du co-transport des H,PO4’
avec 2 ou 4 protons lors de la photosynthése. Ce phosphore pouvant étre stocké dans la vacuole
sous forme de polyphosphates. Il faut néanmoins préciser que 1’augmentation du pH lors de
Pactivité photosynthétique peut étre a l’origine de la précipitation des phosphates avec les
carbonates de calcium. Cependant, le bullage permanent d’air appliqué aux milieux de culture
empeche I’augmentation du pH par adjonction de CO, atmosphérique dans I’eau.

Les rapports entre 1’azote et le phosphore absorbés et la biomasse produite dans le milieu de culture
laisse supposer que le taux d’azote est situé entre 2,6 et 2,9% de la biomasse séche pour les
gracilaires pour une concentration initiale de 500 pM. Avec une concentration de 2000 uM, la
proportion d’azote est estimée entre 3,7 et 4,2% pour les chaetomorphes et entre 5,1 et 5,7% pour
les ulves. Par contre, lors d’une charge 4 fois plus faible, la teneur se situe entre 1,5 et 2,0% de la
MS. La proportion de phosphore se situe entre 0,6 et 1,0 % chez G. gracilis, 0,9 et 1,2% pour C.
linum et 0,8 et1,2% pour U. rigida. Cependant dans ce cas aussi, la réduction de la concentration en
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phosphore dans le milieu de culture de ’ulve implique une réduction de la teneur vers des valeurs
de 0,3 a 0,4%. La teneur en nutriment des ulves presente de fortes variations tandis que celles des
gracilaires restent beaucoup plus stables. Ces estimations sont en accord avec les divers résultats
relevés dans la littérature pour ces algues (Lavery et McComb, 1991, Dufflo, 1988 ; Duke et al.,
1987 ; Duke et al., 1989 ; Bjormséter et Wheeler, 1990 ; Fujita, 1985 ; DeBusk et al., 1986 ; Cohen
et Néori, 1991 ; Vandermeulen et Gordin, 1990 ; Friendlander et Dawes, 1985 ; Lapointe, 1989 ;
Fillit, 1995). Neori et al, 1991 précisent que c’est le flux d’azote qui est responsable de la
proportion d’azote dans les ulves. Les flux d’azote les plus importants montrent une proportion
correspondant avec les plus fortes concentrations utilisées dans cette étude. Fillit (1995) observe
une proportion entre 1,1 et 2,4% d’azote et 0,1 et 0,3% de phosphore avec une différence
significative en fonction de ’enrichissement préalable des algues avant la mise en culture. Pour leur
part, Ho er al. (1987) montrent que la teneur en azote et phosphore dans les ulves semble étre
proportionnelle a la charge initiale du milieu de culture. Les auteurs établissent une relation
logarithmique entre le teneur en N et P dans les algues et la concentration dans le milieu ou elles
sont récoltées. Cependant cette relation est observée pour des faibles concentrations dans le milieu
ne dépassant pas les 100 uM.

Le rapport molaire N/P moyen des nutriments retenus dans les ulves semble plus important que
celui des autres algues et semble lié a la concentration en nutriments dans le milieu de culture.
Ainsi, lorsque la concentration est la plus faible, le rapport est de 9,6 et lorsque la concentration est
la plus forte. le rapport est de 15,6 aprés 2 semaines de culture. Avec un rapport moyen de 10,3
(proche du rapport initial dans le milieu de culture), les gracilaires semblent absorber les nutriments
en fonction de leur concentration dans le milieu de culture, malgré des rapports N/P plus importants
recencés dans la littérature (Johnson, 1971 ; Atkinson et Smith, 1983). En fait, si cette teneur
dépend de la quantit¢ de nutriment disponible dans le milieu, le phosphore dissous étant
naturellement présent en faible quantité, dans le milieu naturel, les rapports N/P dans ces algues
sont donc trés importants. D’aprés les teneurs internes des auteurs cités par Fillit (1995), les
rapports sont de 11 a 28 pour les ulves et 45 a 66 pour les gracilaires.

4.4. CONCLUSION

Les faibles valeurs de la production observées chez les gracilaires tant pour la croissance que pour
I’absorption des nutriments ne placent pas cette algue dans le lot des espéces les plus utilisable pour
I’épuration de 1’eau. Toutefois, sa valorisation potentielle dans I’industrie agroalimentaire pour la
production d’agar, rend possible I’utilisation des eaux usées de pisciculture pour la culture de cette
algue. Cette culture participant & la réduction de la charge en nutriment de I’effluent diffusé dans
I’environnement (Troell, 1997). .

L utilisation de Gracilaria sp. dans une unité de traitement secondaire par lagunage & haut
rendement algal a été testée a plusieurs reprises pour le traitement des effluents de I’élevage de
loups en eau recyclée dans un bassin de lagunage 4 haut rendement. Toutes ces tentatives se sont
soldées par un échec du maintien en culture monospécifique de cette algue dans le lagunage. En
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effet, trés vite, ces algues ont été colonisées par des ulvacées qui ont fini par supplanter les
gracilaires malgré un tri soigné de plus de 20 kg de matiére fraiche. Le développement des ulves en
épiphyte sur les gracilaires est montré sur la Figure 4.4. Méme I’installation d’une serre horticole
n’a pas permis de maintenir cette culture d’algue qui malgré sa bonne santé disparaissait rapidement
avec |’effluent traité par le bassin de lagunage. En plus, la faune (talitres et gammares), récoltées en
méme temps que les algues dans le milieu naturel, montrait un important développement. Afin
d’éviter I'infestation du bassin par cette faune, le traitement préalable des gracilaires avec un
organophosphoré (Dichlorvos) semble indispensable avant toute introduction de biomasse dans le
bassin de lagunage. Toutefois, ['utilisation de tels produits implique un rejet toxique dans
|’environnement.

L’observation du rendement épuratoire dans un bassin de lagunage ensemencé avec des fragments
de gracilaires (1,5 kg.m'z), montre des valeurs relativement faibles avec 40% d’élimination des
nutriments. Afin d’optimiser ["utilisation de ces algues, il est indispensable d’orienter les recherches
vers la limitation de la compétition avec les ulves et de rechercher la densité algale optimale pour
I’assimilation des nutriments.

Cependant, il est probable que le développement végétatif de fragments de gracilaires libres dans le
bassin de lagunage ne soit pas la meilleure solution pour cette algue. En effet, contrairement a
Chondrus cripus qui peut étre cultivé dans des bassins de ce type (Perez ef al., 1992), la technique
de culture des gracilaires nécessite la fixation des fragments par des systémes de cordage ou la
plantation dans le sédiment (Hanisak, 1987 ; Perez er al, 1992). Un lagunage traditionnel dans
lequel ces algues seraient fixées au moyen de cordes tressées semblerait plus intéressant que la
culture dans un lagunage a haut rendement.

Figure 4.4: Développement de 1’ulve en épiphyte sur un fragment de Gracilaire.
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Traitement de I’effluent piscicole marin par lagunage 4 haut rendement algal

Dans le cas de I’élevage de D. labrax en eau recyclée, Ieffluent présente une forte charge en
substances inorganiques dissoutes (notamment NID et PID) qui peuvent atteindre des
concentrations proches de celles observées dans les effluents urbains de faible charge. Par
contre, la charge particulaire se trouve fortement réduite avec I’utilisation de procédés de
filtration et de décantation (Chapitre 3). Si les substances particulaires peuvent étre facilement
éliminées de I’effluent pour étre traitées par des processus de digestion ou de compostage, les
substances inorganiques dissoutes, plus difficilement recouvrables, sont susceptibles d’étre
directement relarguées dans l'environnement. La mise en place d’une unité de traitement par
des processus d’assimilation biologique de ces nutriments peut permettre de réduire la
quantité de polluants potentiellement libérables dans I’environnement.

Au cours de ce chapitre, nous étudierons la possibilité de traiter ces rejets d’élevages en eau
recyclée par le systeme de traitement par lagunage a haut rendement algal développé par
Oswald (1977). Ainsi ce procédé sera utilisé avec un effluent marin particulierement chargé
en nitrate.

Les processus biologiques €tant fortement dépendants des conditions environnementales, une
premiére partie de ce chapitre fera état de I’évolution de ces facteurs au niveau du site
expérimental. L’efficacité de ce systéme sur les diverses variables physico-chimiques de
’effluent sera ensuite observée pendant un suivi de 2 années. La compréhension du
fonctionnement de ce systéme de traitement et de ’évolution des rendements épuratoires
permettront de définir une stratégie pour l'usage de cet effluent traité : réutilisation dans la
boucle de recirculation de [’¢levage ou rejet dans I’environnement.
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5.1. CONDITIONS CLIMATIQUES DU SITE D’ETUDE

Le processus de traitement par lagunage reposant principalement sur [’activité
photosynthétique des algues, les conditions environnementales (essentiellement la quantité et
la qualité de lumiere disponible et la température du milieu) ont une influence déterminante
sur l'efficacité du traitement. Une bonne connaissance de I’évolution des variables climatiques
du site expérimental est nécessaire & la compréhension de I’évolution de la qualité de ['eau
traitée.

5.1.1. Résultats

Evolution de la température et du rayonnement solaire

L’inclinaison et la révolution terrestre imposent une évolution récurrente des divers facteurs
environnementaux tels que la photopériode, le rayonnement solaire ou la température de la
surface terrestre. Chacune de ces évolutions peut étre décrite par un polyndme
trigonométrique de la forme suivante :

Equation 5.1 Y =Y, +axsin(at + @)

Yo : moyenne de la variable ; a: amplitude de la variable ; w: fréquence angulaire
calculée en fonction de la période (@ =27/17); @ phase (en rad) ; £ : temps.

Sous nos latitudes, 1’évolution de la photopériode (f en heure de lumiére par jour) est
représentée par I’Equation 5.2. L’ajustement des données fournies par Météo France (entre
janvier 1996 et décembre 1997) par la méthode décrite par Pavlidis (1973) permet de
déterminer des relations significatives en fonction du jour de I’année. Ainsi, 1’évolution
temporelle du rayonnement photosynthétiquement actif (RPA, E.m'z.j") et de la température
atmosphérique moyenne (Tair, °C) sont modélisées respectivement par 1'Equation 5.3 et
I’Equation 5.4.

Equation 5.2 f =12,6-4,0xsin(272 /365+1,8)
Equation 5.3 RPA=30,4-199xsin(2x/365+1,8) (r’=0,66 ; P<0,001)
Equation 5.4 T =15,2-79xsin(27 /365+1,2) (r*=0,81 ; P<0,001)

Cette expression empirique du rayonnement est en phase avec 1’équation simulant la
photopériode (¢ =1,8). Ainsi, I’Equation 5.3 permet d'exprimer le rayonnement en intégrant
'impact de la couverture nuageuse. La Figure 5.1 représentant 1’évolution du rayonnement
montre de fortes fluctuations par rapport a la courbe moyenne. En effet, d’apres cette figure,
I’évolution du rayonnement incident semble théoriquement suivre une évolution maximale de
laquelle les valeurs mesurées s’écartent en fonction de la couverture nuageuse. L’évolution du
rayonnement maximal théorique, déduite de la Fi gure 5.1, est représentée par I’Equation 5.5.
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Equation 5.5 RPAmax = 38,3 — 22,7 x sin(271 /365 +1,8)

Les chutes de rayonnement peuvent étre relativement importantes et atteindre plus de 90% de
I'énergie maximale théorique disponible. L’impact semble pourtant plus important pendant la
période estivale o le manque d’énergie peut représenter jusqu’a S0 E.m™j™" alors qu’il n’est
que de 15 E.m™j" pendant la période hivernale. D’ailleurs, en juin 1997, les fortes
perturbations climatiques observées pendant cette période ont entrainé une nette réduction du
rayonnement total par rapport aux observations de juin 1996 et juin 1998 (1200 au lieu de
1600 E.m™ dans le mois).

Dans le cas de la température, les valeurs extrémes apparaissent un mois aprés celles du
rayonnement. De plus, ’évolution de ces valeurs montre une variabilité beaucoup moins
importante qui peut étre expliquée par le fait que la couverture nuageuse a moins d’effet sur la
température que sur la quantité du rayonnement regu (Figure 5.2). La comparaison réalisée
avec les températures mesurées sur le site d’étude ne montre pas de différences significatives
avec les valeurs de Météo France. Aussi, I’Equation 5.4 peut étre considérée comme
représentative des conditions thermiques du site expérimental.

Nous pouvons définir les conditions climatiques par une amplitude thermique moyenne de
16°C et moins de 100 heures de gel par an ; avec un total de seulement 40 heures de gel,
’hiver 1997-1998 a été particulicrement doux.
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Figure 5.1 : Evolution du rayonnement photosynthétiquement actif (RPA).
courbe inférieure : Equation 5.3 ; courbe supérieure: Equation 5.5;
{Données Mét€o France) '
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Figure 5.2 : Evolution de la température atmosphérique (Tai).
courbe : Equation 5.4 (Données Météo France).

Force du vent et humidité de I’air

La station de Palavas-les-Flots est une zone treés exposée au vent (mistral et tramontane) dont
les vitesses varient entre 0,5 et 18 m.s™. La répartition des vitesses indique que prés de 80%
de la période d’étude est sous I’influence d’une brise permanente dont la vitesse moyenne est
de 3,4£0,2 ms". Si les périodes calmes sont rares, I’apparition de forts coups de vent est
fréquente pendant la période hivernale. D’ailleurs, les vents violents (proche de 17 m.s™) de
décembre 1997 ont été responsable d’une brusque montée du niveau de la mer impliquant
Parrét immédiat du systéme de traitement.

Par ailleurs, pendant toute la période d’étude, I’humidité relative de 1’air ne présente aucune
tendance saisonniere. La valeur moyenne observée par Météo France est proche de 70%.

Pluviométrie

Pendant I’année 1996, la région de Montpellier a été caractérisée par des précipitations
réguliéres et abondantes avec plus de 950 L.m? La répartition des pluies pendant cette année
montre une tendance saisonniére avec les pluies les plus abondantes qui ont lieu pendant les
mois d’hiver (pres de 40% de la quantité¢ annuelle). Aussi, pendant cette année, la période
estivale (juillet- septembre) se montre particulierement pluvieuse avec pres de 180 L.m_'z.

Par contre, pendant les deux années suivantes, les pluies ont été nettement plus faibles et plus
irrégulieres (environ 640 L.m™ en 1997). D’aprés la Figure 5.3, suite & des débuts d’année
faiblement pluvieux (février-avril 1997 et janvier-mars 1998), les mois de juin 1997 et avril
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1998 sont caractérisés par de trés fortes précipitations (130 et 140 L.m™ respectivement) face
a des valeurs inférieures 4 60 L.m™ en 1996 (valeurs non présentées).
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Figure 5.3 - Evolution mensuelle de la pluviométrie entre mai 1996 et juin 1998.
(Données Météo France).

5.1.2. Conclusion

L’unité de traitement des effluents aquacoles par lagunage a haut rendement algal est installée
dans une région dont le climat est caractérisé par :

o Une période hivernale qui est généralement caractérisée par des températures douces
(rarement inférieures a 0°C), de faibles éclairements et d’importantes précipitations. Ces
conditions représentent la période de ’année la moins favorable dd développement et 4 la
croissance algale.

e Une saison estivale est caractérisée par les phénomenes inverses (fortes températures,
forts rayonnements et faibles précipitations). Toutefois, la forte couverture nuageuse liée
aux perturbations atmosphériques (printemps 1997 et 1998) peuvent présenter un impact
considérable sur la quantité du rayonnement solaire mis & la disposition des végétaux
pour leur activité photosynthétique.

Le déplacement constant des masses d’air non saturées en vapeur d’eau favorise I’évaporation
constante de I’eau (Penman, 1948 ; De Bruin, 1978). Par contre, I’apport global d’eau li€ aux
précipitations & la surface du lagunage représente 1 a 2% du volume total d’effluent traité
pour des temps de séjour entre 4 et 8 jours respectivement. Toutefois, les pluies dépendent de
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la période de ’année et pendant les fortes pluies des mois d’hiver (supérieur a4 100 L.m™), le
volume d’eau douce peut atteindre 3 a 5% du volume de 1’effluent. Les données d’évaporation
n’étant pas disponibles, aucune comparaison n’a pu étre effectuée avec les valeurs de
pluviométrie.

5.2. ACTION DU LAGUNAGE A HAUT RENDEMENT SUR LA QUALITE DE L’EFFLUENT
PISCICOLE.

Afin d’évaluer ’efficacité du lagunage a haut rendement algal pour le traitement des effluents
d’¢levages marins en eau recyclée, I’évolution des diverses variables physico-chimiques de
cet effluent a été étudiée dans I’effluent sortant de ce lagunage. L’évolution des variables
biologiques (macroalgues et phytoplancton), responsable de la qualité du traitement de I’eau
dans ces bassins de lagunage, a fait I’objet d’un suivi complémentaire. De plus, les silicates,
nutriments indispensables au développement d’espéces algales couramment observées dans
les systemes de traitements naturels, constituent une variable intéressante pour la
compréhension du développement spécifique au sein du bassin de lagunage.

Sur les différentes représentations graphiques, le changement du temps de séjour de 1’effluent
a l'intérieur du bassin de lagunage est mis en évidence par une trame de fond différente : la
trame grise représente le temps de séjour le plus long (7,4 jours au lieu de 3,7 jours). En plus,
la semaine d’arrét du lagunage a cause de la tempéte de décembre 1997 a €té précisée par un
astérisque. Les changements de taux de renouvellement du volume de la salle d’élevage,
responsable de la fluctuation des concentrations en azote et phosphore inorganique dissous
dans l'effluent brut n’ont pas été précisés (se référer a la figure 2-2).

Tableau 5.1 : Echelle de variation des variables physico-chimiques de 1’effluent traité.
(toutes ces valeurs ont ét€ mesurées a 14:00)

Minima Maxima Moyenne (=SD)

T (°C) 2,2 30,0 17,7+ 6,6

S (%o) 26 44 38+ 4

pH 8,0 10,2 9,2+0,5
MES (mg.L™") 11 73 153+ 12,1
COD (mg C.L'") 2,92 16,66 6,65+2,27
PO, (mg P.L™") 0,03 4,43 0,65+ 0,66
NO;” (mg N.L™") 0,00 30,04 5,04 + 5,90
NO, (mg N.L') 0,00 2,97 0,51 + 0,48
NAT (mg N.L™") 0,00 0,53 0,06 + 0,07
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Les divers résultats ont été obtenus a partir d’échantillons prélevés a 14 heures en sortie de
lagunage en méme temps que celui prélevé dans I’effluent décanté. Les valeurs minimales,
maximales et moyennes de |’effluent de sortie du lagunage sont reportées sur le Tableau 5.1,
celles de I'effluent brut sont résumées dans le tableau 3-1. Les valeurs moyennes citées au
cours de cette partie sont accompagnées de leur écart-type.

Au cours de cette partie, Peffluent brut correspond a ’effluent issu du systéme d’élevage
ayant subi une période de décantation de quatre heures et Peffluent traité représente
Ieffluent de sortie du bassin de lagunage a haut rendement algal.

5.2.1. Résultats

La température

L’évolution saisonniere de la température des effluents bruts et traités est présentée sur la
Figure 5.4. Si les valeurs de température de ces effluents sont comparables pendant la période
estivale (juin a septembre), pendant le reste de ’année, I’effluent traité est sensiblement plus
froid que I’eau issue du décanteur. En fait, la température de 'effluent traité présente une
évolution comparable a la température atmosphérique. En effet, I’équilibre thermique avec
"atmosphere est favorisé par la turbulence résultant de ’agitation permanente provoquée par
la roue a aubes. Par contre, dans le décanteur, la stagnation de I’eau associée a un temps de
séjour nettement plus court que celul appliqué au bassin de lagunage limite les pertes
thermiques.

Du fait des bonnes conditions climatiques de ’hiver 1997-1998, la période pendant laquelle le
temps de séjour de ’effluent dans le lagunage a été portée a 7,4 jours présente des
températures de I’effluent traité plus élevées que celles observées pendant I’hiver précédent.

La salinité

La salinité de I’effluent traité montre une grande variabilité dont I’évolution est comparable a
celle de Deffluent brut (Figure 5.5). Toutefois, la salinité de 1’effluent traite est
significativement plus forte que celle de ’effluent brut avec une concentration moyenne de
38+4%o (t-test ; P<0,001). Avec une différence moyenne de 2%o, le déficit hydrique observé
au niveau du bassin de lagunage indique que les pertes d’eau par €vaporation sont
permanentes méme lors des périodes & fortes pluviométries. Ainsi, d’aprés ces variations de
salinité, la perte nette d’eau liée a I’évaporation peut étre estimée en moyenne a 1,1% du
volume lagunaire total correspondant a 3,5 L.m™?j". Cette observation est confirmée par la
réduction significative du débit de sortie de I’effluent traité par rapport au débit d’effluent brut
correspondant & I’estimation des pertes d’eau par les différences de salinité.
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Figure 5.5 : Evolution de la salinité dans I'effluent brut et traité.
trame grise : temps de séjour proche de 7,5 jours.
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Le pH et ’oxygéne dissous

L’évolution des variables de pH et d’oxygeéne dissous (OD) au sein d’une masse d’eau est le
témoin de la production primaire dans le milieu. En effet, I’activité photosynthétique des
végétaux implique la production d’oxygeéne dissous et I’augmentation des valeurs de pH par
consommation du CO, (Hill et Bendall, 1960). Les résultats présentés ci-aprés correspondent
a des observations réalisées a 14:00 heures ot les valeurs sont élevées par rapport 4 la plage
de variation nychtémérale.

L’effluent brut issu du systéme d’élevage est caractérisé par des valeurs faibles et stables du
pH et de la concentration en oxygéne (tableau 3-1). L’effluent traité présente des valeurs
significativement plus élevées (t-test, P<0,001) en ces différentes variables dont les valeurs
moyennes sont indiquées dans le tableau 3-1.

La Figure 5.6 indique que des la mise en service du systéme de lagunage, les valeurs de pH
augmentent rapidement (environ 20 jours) vers un maximum de 10,0 et restent proches de 9,8
jusqu’a la fin septembre 1996. Pendant le reste de la période d’étude, I’effluent traité montre
une évolution saisonniere de 1’augmentation nette du pH avec des niveaux d’augmentation
évoluant entre 0,4 a 2,7 unités pH : les plus fortes hausses apparaissant lorsque les conditions
de température et d’éclairement sont favorables (avril a octobre). Par contre, pendant les mois
d’hiver (décembre a février), les valeurs obtenues sont plus faibles et tendent a s’approcher de
celles couramment observées dans 1’eau de mer. Cependant 1’hiver 96-97 présente une plus
forte baisse de pH que celle observée pendant ['hiver 97-98 (estimé a 8,4 et 8,7
respectivement).

—e— effluent brut

—o— effluent traité

6'-1-_r'-1-'—'r'-|--|-""_i*‘*'rl-<|"'I
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Figure 5.6 : Evolution des valeurs du pH dans l'effluent brut et traité.
trame grise : temps de séjour proche de 7,5 jours.
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Comme dans le cas du pH, le passage de I’effluent dans le bassin de lagunage provoque une
nette amélioration de concentration en oxygene dissous avec des gains qui varient entre 3 et
17,3 mg 0,.L"" (Figure 5.7). Pendant les premiers jours de fonctionnement du lagunage, la
concentration en oxygene dissous augmente rapidement vers des niveaux supérieurs a 22 mg
0,.L"". Pendant le reste de la période d’étude, 1’évolution temporelle de la concentration en
oxygene dissous montre de fortes fluctuations avec toutefois une valeur moyenne estimée a
13,64+2,9 mg O,.L"' (tableau 3-1). Ainsi, I’effluent traité présente généralement des conditions
de sursaturation confirmant que cette production d’oxygene n’est pas uniquement liée a de
phénomenes physiques. Toutefois, la sursaturation en oxygéne dissous n’atteint pas des
valeurs tres importantes. En fait, ’agitation de la roue a aubes tend a favoriser les échanges
gazeux avec l’atmosphére et donc de rapprocher ’effluent traité vers les niveaux de
saturation. Pendant les conditions hivernales ou les faibles températures et les faibles
éclairement sont responsables de la réduction de Iactivité photosynthétique (Hall et Rao,
1987), les conditions d’oxygénation sont proches du niveau de la saturation (cas de décembre
1996 a janvier 1997). Par contre, malgré quelques chutes de 1’oxygénation pendant le mois de
novembre 1997, ce phénoméne est observé pendant I’hiver suivant, seulement lorsque le
temps de séjour dans le décanteur est augmenté a 7,4 jours.
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Figure 5.7 : Evolution des valeurs en oxygeéne dissous dans {'effluent brut et traité.
trame grise : temps de séjour proche de 7,5 jours,

Il faut toutefois préciser que ces valeurs correspondent a des mesures obtenues pendant la
période ou les conditions sont les plus favorables a la production d’oxygéne lors de la
photosynthése. Un exemple de ce rythme nycthémeéral, obtenu entre le 4 et le 7 juin 1996 est
présenté dans la Figure 5.8. Pendant la nuit, le phénoméne de photorespiration (Hall et Rao,
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1987) fait chuter la concentration en oxygene dans le milieu qui ainsi devient sous saturée en

oxygene. Néanmoins, le milieu reste toujours oxygéné avec des valeurs toujours supérieures a
-1
3mg O,.L7.

OD (mg O,.L™")

Temps (heure)

Figure 5.8 : Evolution nycthémérale de la concentration en oxygene dans I’effluent traité.
(vl : valeur limite de I’appareil : 22 mg O,.L™")

Les matiéres en suspension

La technique de lagunage & haut rendement ne permet pas de réduire la quantit€é de MES
apporté par ’effluent brut. Au contraire, la concentration en MES (inférieures 4 500 pm)
contenues dans I’effluent traité montre une augmentation significative (t-test ; P<0,001) avec
une valeur moyenne de 15,3 mg.L'] (tableau 3-1). Par contre, malgré une grande fluctuation
de la proportion de matiéres volatiles, la valeur moyenne reste relativement similaire a celle
observée dans D'effluent brut (64+16%). Pendant la période d’étude, I’évolution de la
concentration en MES reste faible malgré quelques pics de concentration observés notamment
entre février et juin 1997 (Figure 5.9). Aucun changement particulier n’a pu étre observé
pendant la période ou le temps de séjour a ét¢ augmenté. Cependant, suite a la tempéte de
décembre 1997, période pendant laquelle le bassin de lagunage a été amrété pendant une
semaine, une augmentation des MES a pu étre observée des la remise en route du systéme de
traitement. Cette augmentation subite est probablement liée & la perturbation de 1’équilibre du
systtme pendant la tempéte ou lapport de particules et des pertes d’eau ont pu étre
constatées. Suite a la remise en service du bassin de lagunage, la concentration en MES
montre une diminution exponentielle probablement liée & un lessivage des particules.

Les MES supérieures a 500 pm, essentiellement représentées par les macroalgues se
développant dans le bassin de lagunage; font I’objet d’un suivi particulier dans le cadre des
variables biologiques.
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Figure 5.9 : Evolution des MES dans I'effluent brut et traité.
trame grise : temps de séjour proche de 7,5 jours.
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Figure 5.10 : Evolution de la concentration en COD dans I’effluent brut et traité
trame grise : temps de séjour proche de 7,5 jours.
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Le carbone organique

Le systéme de traitement par lagunage a haut rendement ne permet donc pas I’élimination de
la matiere organique dissoute tant I’effluent traité présente une concentration en carbone
organique dissous légérement supérieure a I’effluent brut. Avec un gain moyen significatif
(t-test ; P<0,001) de 1,35 mg C.L™", la concentration moyenne en sortie de lagunage représente
6,65+2,27 mg C.L" (Tableau 3.1). Le changement du temps de séjour dans le lagunage réalisé
pendant ’hiver 1997-1998 et I'arrét du lagunage lors de la tempéte de décembre 1997 ne
semble pas avoir modifi€ sensiblement la concentration en carbone organique dissous dans
I’effluent traité.

Le phosphore

Le bassin de lagunage a haut rendement est favorable a |’épuration du phosphore inorganique
dissous dans I’effluent brut de I’élevage de loups en eau recyclée. En effet, la Figure 5.11
montre que [’évolution de la concentration en PID dans I’effluent traité est significativement
plus faible que celle observée dans I’effluent brut (t-test, P<0,001).

Pendant toute la période de suivi, le systeme de lagunage a permis I’élimination globale de
54% du phosphore inorganique dissous. Cependant, le rendement épuratoire du PID, calculé
selon 1’Equation 5.6 montre d’importantes fluctuations qui sont attribuées aux variations
saisonnieres : les meilleurs rendements apparaissent pendant la période estivale alors que les
plus faibles sont recensés pendant I’hiver (Figure 5.12). De plus, pendant le mois de janvier
1997, I’effluent traité ne présente pas de réduction du phosphore dissous mais un
enrichissement de ’ordre de 5%.
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Figure 5.11 : Evolution de la concentration en orthophosphates dans 1’effluent brut et traité.
trame grise : temps de séjour proche de 7,5 jours.
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Equation 5.6 REgy =100x(Y" SNy =S SN s )} S SNy

REgy : rendement épuratoire du nutriment SN (phosphore ou azote) ; SN, : masse
mensuelle totale du nutriment apporté avec [I'effluent brut ; SN,,:: masse
mensuelle totale du nutriment sortant avec [’effluent traité. Ces masses sont
obtenues par intégration des résultats expérimentaux des concentrations en
nutriments,

Toutefois, les rendements épuratoires du phosphore ne montrent pas la méme évolution lors
des années suivantes. Il semble que les quantités de phosphore inorganique dissous apportées
au bassin de lagunage représentent un facteur complémentaire a I’effet saisonnier responsable
de la variabilité de la qualité d’épuration du phosphore : il apparait que généralement, les plus
importants apports de PID présentent les rendements épuratoires plus faibles (tests
inapplicables). Par contre, d’un point de vue quantitatif, la masse mensuelle de phosphore
éliminée présente la tendance inverse. Par exemple, la quantité¢ totale de phosphore
inorganique dissous éliminée du lagunage pendant le mois de juin (1996 a 1998) est de 5,25,
3,70 et 2,31 g P.m™ pour des apports respectifs de 7,10, 4,26 et 4,16 g P.m™. Une élimination
maximale du phosphore de 6,0 g P.m™ a été atteinte en mars 1998 avec un apport de
9,46 g P.m™.

100 7
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Figure 5.12 : Evolution du rendement mensuel d’élimination (histogrammes) et de la quantité
de phosphore inorganique dissous éliminé (courbe) dans I’effluent traité.
trame grise : temps de séjour proche de 7,5 jours.

Pendant la période ou le temps de séjour de ’effluent brut a I’intérieur du bassin de lagunage
a été augmenté (novembre 1997 a avril 1998), les valeurs d’abattement du phosphore ont été
globalement améliorées (décembre 1997, janvier, mars et avril 1998). Toutefois, il n’est pas
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slir que le changement du temps de séjour soit responsable de cette amélioration. En effet,
d’autres facteurs ont pu intervenir pendant cette période :

e Les conditions climatiques ont ét€ plus douces entre décembre 1997 et avril 1998 que la
méme période de I’hiver précédent. D’ailleurs, malgré 1’augmentation du temps de
séjour, les conditions particuliérement froides observées en novembre 1997 ont
probablement €t€ a I’origine de la réduction du rendement d’épuration du phosphore par
rapport a ’année précédente (13% en 1997 contre 50% en 1996).

e Lors de la réduction du taux de renouvellement de 1 4 0,3 volumes d’élevage par jour en
février 1998, malgré un temps de séjour plus important, I’augmentation de I’apport de
phosphore a I’intérieur du lagunage semble responsable de la nette réduction du
rendement épuratoire (29% en février 1998 contre 44% en février 1997).

Comme dans le cas de ’effluent brut, le phosphore total dans ’effluent traité présente une
relation lindaire significative avec le phosphore inorganique dissous (P<0,001; R*=0,82).
Avec une pente significativement proche de 1, la constante a [’origine indique que la fraction
organique du phosphore représente une concentration moyenne de 0,51+0,16 mg P.L™. Ainsi,
a l'instar des MES, malgré une concentration relativement faible dans I’effluent traité
(particules inférieures & 500 um), le systeme de traitement par lagunage a permis de doubler
la proportion de phosphore organique. Avec la réduction de la concentration en phosphore
inorganique dissous dans I’effluent traité, la fraction organique représente une proportion
d’environ 44% dans cet effluent.

L’azote

Comme dans le cas du phosphore, la technique de lagunage a haut rendement permet la
réduction significative (t-test ; P<0,001) de la concentration en azote inorganique dissous dans
’effluent traité (Figure 5.13). Pendant toute la période d’étude, I’épuration globale de I’azote
inorganique est de 52%. Toutefois, |’épuration montre de grandes différences par rapport a la
forme azotée. En effet, avec un abattement de 94% pendant la période d’étude, le NAT est la
forme la plus facilement éliminée de I’effluent. La réduction du nitrate et du nitrite représente
pres de 50% et 21% respectivement. La Figure 5.14 montre que 1’abattement en azote
inorganique total de I’effluent présente une évolution saisonniére avec des minima en hiver
(24-31%) et maxima pendant la période estivale (70-98% ). Toutefois, aucune augmentation
d’azote dans effluent traité n’est observée en février 1997.

En plus de la saison, I’apport d’azote dans le bassin de lagunage semble présenter un effet
complémentaire sur le rendement épuratoire. Généralement, plus les apports sont importants,
plus les rendements sont faibles. Néanmoins, la quantit¢ d’azote éliminée montre le
phénoméne inverse. Lorsque les conditions sont favorables, une €élimination maximale de 36,7
a40,7 ¢ N.m™ est observée lorsque 1’apport se situe entre 65,8 et 66, 4 g N.m?.
L’augmentation du temps de séjour de 'effluent brut a I'intérieur du bassin de lagunage
pendant 1’hiver 1997-1998 ne provoque pas d’amélioration nette de I’abattement en azote.
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D’ailleurs, les performances mensuelles peuvent étre inférieures a celles observées lors de
I’année précédente. Il est probable que 1’augmentation du flux d’azote dans le lagunage
(provoquée par la réduction du taux de renouvellement du systeme d’élevage) provoque une
réduction des performances de 1’épuration azotée. Par contre, les conditions climatiques
beaucoup plus douces de janvier 1997 entrainent une augmentation de I’¢limination d’azote
par rapport a I’année précédente. En avril 1998, I’élimination d’azote est particulierement
importante avec un rendement épuratoire proche de 98%, toutefois ’apport d’azote est
relativement faible avec seulement 12,2 g N.m™.
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Figure 5.13 : Evolution de I’azote inorganique dissous dans I’effluent brut et I’effluent traité.
trame grise : temps de séjour proche de 7,5 jours.

La concentration en azote total dans I’effluent traité montre une relation linéaire significative
avec I’évolution de la concentration en azote inorganique dissous (r*=0,96 ; P<0,001). La
pente significativement proche de 1, la constante a ['origine permet d’estimer que la
concentration en azote organique dans ’effluent traité¢ est de 1,94+0,66 mg N.L"'. Ainsi, la
concentration en azote organique n’est pas sensiblementt modifiée par le lagunage.
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Figure 5.14 : Evolution du rendement mensuel d’élimination (histogrammes) et de la

quantité d’azote inorganique dissous éliminé (courbe) dans I’effluent traité.
trame grise : temps de séjour proche de 7,5 jours.

Les silicates

La silice dissoute est un nutriment indispensable a la constitution du frustule siliceux des
algues phytoplanctoniques appartenant a la Classe des diatomophycae dans lequel cet élément
représente 15 a 20% de leur poids sec (Parsons ef al., 1961). La quantité¢ disponible est
relativement faible et représentée par une concentration moyenne de 0,34+0,04 mg Si.L™" dans
’effluent brut. Par contre, pendant la période hivernale les valeurs sont beaucoup plus
importantes avec des concentrations pouvant atteindre entre 0,80 et 1,30 mg Si.L.
L’évolution temporelle de la concentration en silice présentée dans la Figure 5.15 indique que
I"effluent traité est caractérisé par une concentration significativement plus faible que celle de
I’effluent brut (P<0,001). En fait, 90% de la silice totale apportée par l'effluent brut est utilisé
dans le bassin de lagunage représentant prés de 35 g Si.m™ entre mai 1996 et mai 1998. En
supposant que cet élément soit totalement utilisé par les diatomées, la biomasse de ces espéces
phytoplanctoniques produites dans le bassin de lagunage est susceptible de représenter entre
170 et 230 g PS.m™.
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Figure 5.15 : Evolution des concentrations en silice dans I’effluent brut et I’effluent filtré.
trame grise : temps de séjour proche de 7,5 jours.

Les variables biologiques

Des la premiere semaine de fonctionnement, les algues se sont installées trés vite dans le
bassin de lagunage avec |’apparition spontanée d’un petit bloom phytoplanctonique. Diverses
especes de chlorophycées et de diatomophycées contribuent a une rapide coloration vert
sombre de I’eau du lagunage (Figure 5.16). Aprés quelques semaines, les macroalgues se sont
installées dans le bassin d’abord en se fixant sur les parois du chenal, puis, en colonisant la
colonne d’eau par des fragments issus des macroalgues fixées. Par ailleurs, certaines de ces
macroalgues présentent un développement libre a I’intérieur de la colonne d’eau ot plusieurs
thalles se développent fixés autour d’un nucleus (Figure 5.17).

Toutes ces algues libres (phytoplancton et macroalgues) sont maintenues en suspension grace
a |’agitation continue dela roue a aubes et exportée du bassin de lagunage dans I’effluent
traité.
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Figure 5.16: Nitzschia sp. (N) et Euglena sp. (E) en suspension dans I’eau traitée.
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Figure 5.17: Ulvacées en suspension dans le bassin de lagunage.

Le phytoplancton

D¢s la mise en service de |'unité de traitement, le phytoplancton se développe rapidement
dans le bassin de lagunage avec I’apparition d’un pic de chlorophylle a dés le 13°™ jour de
fonctionnement (Figure 5.18). Skeletonema sp., petites cellules de diatomées en chaines, est la
premiére espéce observée aprés 4 a 5 jours de fonctionnement avec des quantités estimées
entre 4.10° et 6.10° cellules.mL™. Aprés le 6™
(Nitzschia sp.) commence a apparaitre avec une densité de 1.10% 4 2.10° cellules.mL™" qui est
rapidement rejoint par de nombreuses petites cellules phytoplanctoniques indéterminées, dont
I’abondance peut atteindre 8.10° & 10.10° cellules.mL™'. En plus, de nombreuses cellules
bactériennes ont pu étre observées.

Lors de "apparition du pic de concentration en chlorophyllc (28 mai 1996) les dldtOmCCS ne
sont représentées que par les Nitzschiacées avec 10° a 5.10° cellules.ml"". Par contre, parmi
les nombreuses espéces en présence, une euglénophycées représente I’espece prépondérante

jour, un second groupe de diatomées
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dans le bassin de lagunage avec plus de 50.10° cellules.mL™". Cette abondance d’al gues vertes
unicellulaires se maintient quelques jours avant de chuter vers la fin du mois de mai 1996,
remplacée pendant les mois de juin et juillet 1996 par ’espéce de diatomée Chaetoceros sp.,
dont I’abondance atteint 500.10° 4 800.10° cellules.mL™' dans I’effluent traité. Pendant le mois
d’aolt, Nitzschia sp. et Navicula sp. (diatomées) s’installent définitivement avec une
abondance qui chute rapidement vers des valeurs inférieures a 10.10° cellules.ml™ (fin aoiit
1996). Ainsi, les espéces phytoplanctoniques qui se développent au sein du lagunage sont
essentiellement dominées par la famille des diatomophycées.
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Figure 5.18: Evolution de la concentration en chlorophylle a dans I’effluent traité.
trame grise : temps de s€jour proche de 7,5 jours,

Pendant toute la fin de I’année 1996 et jusqu’a I’apparition du printemps suivant, [’abondance
du phytoplancton reste relativement faible avec une concentration moyenne en chlorophylle a
de 7,5+2,3 pg.L"". Cette valeur pouvant d’ailleurs inclure de petits fragments de macroalgues
inférieurs 4 500 pum (taille des mailles du tamis utilisé pour la séparation du phytoplancton).
Pendant le printemps de I’année suivante (mars @ mai 1997), un important bloom de
phytoplancton caractérisé essentiellement par des Nitzschiacées et des Euglénophycées s’est
installé (I’abondance n’a pas été estimée). Cependant, dés le mois de juin, les valeurs de
chlorophylle a chutent de nouveau vers une concentration de 7,8+1,7. Par contre, aucun
bloom printannier n’est apparu lors de I’année 1998.
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Les macroalgues

Les macroalgues apparaissent trés vite dans le bassin de lagunage avec, dés les premiéres
semaines de fonctionnement, le développement d’Enteromorpha sp. fixée sur les parois du
bassin. Pendant le mois de juillet 1996, cette biomasse, estimée sur 4 zones du bassin de
lagunage, indique que la densité de surface est importante avec prés de 250 g PS.m™ de
surface de chenal (représentant environ 30 kg PF dans le bassin).

La biomasse de macroalgues qui se développe au sein de I’unité de traitement est caractérisée
par des Ulvacées qui sont essentiellement représentées, pendant la premiére année, par
Enteromorpha sp., puis Ulva sp. I’année suivante. Il est probable que ce soit Ulva rigida,
espéce couramment trouvée dans nos lagunes cotieres (Fillit, 1995).
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Figure 5.19 : Evolution de la biomasse de macroalgues exportée du bassin.
trame grise : temps de séjour proche de 7.5 jours.

Cette espéce ubiquiste est toutefois concurrencée par une phéophycée filamenteuse
(Ectocarpus sp.) qui apparait généralement en fin d’été pour présenter une forte abondance
pendant la période hivernale. Cette algue, dont le thalle se développe en épiphyte sur les
fragments d’ulve en suspension dans la colonne, disparait progressivement des 1’apparition du
printemps.

La Figure 5.19 met en évidence I’évolution saisonniére de I’exportation de la biomasse
globale en macroalgues dans I’effluent traité avec un maximum pendant la période estivale
(jusqu’a S04 g PS.j", 05/09/96) et un minimum pendant I’hiver (11-13 g PS.j", février).
Toutefois, I’exporation maximale observée pendant I’année 1996, ne s’est pas reproduite lors
des années suivantes ou des valeurs plus raisonnables sont observées (180-200 g PS.j'E).
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Exportation de la biomasse algale dans ’effluent traité

La Figure 5.20 représentent I’évolution saisonniere de I’exportation de la biomasse produite
dans le bassin de Jagunage. A partir de juillet 1996, aprés 1’apparition de macroalgues libres
dans la colonne d’eau, 'effluent traité est caractérisé par la présence permanente et
majoritaire des macroalgues pendant tout le reste de la période d’'étude. Ces algues
représentent de 96 a 99% de la biomasse algale totale de I’effluent. Toutefois, lors de la
réduction de I’exportation de la biomasse macroalgale en février 1997, I’exportation du
phytoplancton montre une nette augmentation représentant une proportion de 22% de la
biomasse totale. Cette proportion atteint jusqu’a 35%, pendant la période ou la production
phytoplanctonique est la plus forte (mai 1997). D’une maniére globale, ce systéme de
traitement par lagunage a permis |’exportation de prés de 6 kg PS.m™ de macroalgues contre
0,2 kg PS.m™ de phytoplancton avec I’effluent traité.
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Figure 5.20 : Exportation moyenne (£SD)de la biomasse algale dans I’effluent traité.
trame grise : temps de séjour proche de 7,5 jours.

5.2.2. Discussion

La production algale

Au cours de cette étude, la principale particularité du fonctionnement du LHR de cette étude
est la forte représentation des macroalgues par rapport au phytoplancton dont la biomasse
reste trés faible. En effet, selon Mc Garry er al. (1973), la productivité des microalgues en
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bassin de lagunage a haut rendement peut €tre exprimée par ’équation 1-20. En supposant
que le phytoplancton représente pres de 40% des MES de [’effluent traité (Cromar et
Fallowfield, 1992), la production phytoplanctonique dans le bassin de lagunage est au
maximum de 3,7 gm?j' (figure 5-21). Ainsi, la productivité du phytoplancton est
relativement faible par rapport aux valeurs couramment observées dans les LHR utilisés pour
le traitement d'eaux urbaines (Edward et Sinchumpasak, 1981; Azov et Shelef, 1982 ;
Fallowfield et Garrett, 1985 ; Banat et al. 1990 ; Cromar et al., 1996). D'ailleurs, I'utilisation
du modéle de Goldman (1979) permettant d'estimer la productivité phytoplanctonique
potentielle en fonction de 1'évolution du rayonnement (équation 5-7), confirme que le bassin
de LHR utilisé pour le traitement des effluents de pisciculture en eau recyclée n'atteint jamais
la productivité¢ théoriquement attendue, méme lorsque des blooms notables apparaissent
(Figure 5.21).

Equation 5.7 P =0,28x 7, x[In(0,45x 1, / I5)+1]

P représente la productivité en g PS.m?2j"; Is et I, représentent respectivement le
rayonnement saturant et le rayonnement solaire total exprimé en cal.em™j’.La
variable /&’ utilisée est de 0,05 cal.cm™.min™ et la variable I, est estimée a partir de
la relation 5-3.

—— Production potentielle (d'aprés Goldman, 1979)
—— Production réelle d'aprés les MES (Mc Garry et al., 1973)
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Figure 5.21: Comparaison de 1’évolution de la productivité potentielle et de la
productivité réelle dans le bassin de lagunage.

% valeur moyenne entre celles observées pour les diatomées et les chlorophycées par Ryther (1956) in Bougis
(1974)
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Le phytoplancton se comporte comme s’il souffrait d’un facteur limitant sa croissance.
Cependant, si la silice peut €tre mise en cause dans le cas des diatomées, elle n’intervient pas
sur le développement des autres groupes d’algues comme les chlorophycées. Or, pendant la
période d'é¢tude, la densité surfacique totale du phytoplancton exporté est majoritairement
représentée par les diatomophycées qui représentent entre 170 et 230 g.m™ (le poids sec des
diatomées étant constitué de 15 & 20% de silice ; Parsons et al, 1961) par rapport & la
biomasse totale estimée a environ 240 g.m™ (estimée a partir de la chlorophylle-a). Dans le
lagunage 4 haut rendement algal, contrairement aux eaux cotiéres ou 1’azote peut étre limitant
(Ryther et Dunstan, 1971, Eppley, 1972), les nutriments ne sont pas considérés comme des
facteurs limitant la croissance du phytoplancton tant les concentrations sont supérieures aux
valeurs de demi-saturation (Ks) pour I'absorption des nutriments par ces algues (Thoman et
Mueller, 1986). Quelques hypothéses peuvent expliquer la faible proportion du phytoplancton
dans ce bassin de lagunage a haut rendement :

e Les ulves sont capables de sécréter des substances inhibitrices de la croissance de
certaines algues. Svirski er al. (1993) pensent & un tel phénomene lorsque Ulva sp. se
développe en épiphyte sur les thalles de Gracilaria sp mise en culture.

e Comme dans le lagunage de cette étude, Smith et al. (1988) observent que dans la baie

de San Francisco, les microalgues sont faiblement représentées dans la masse d’eau
par rapport aux macroalgues, malgré la forte charge en nutriments issus des stations
d’épurations. Par contre, ces microalgues se développent plus facilement dans les
milieux d’eau douce méme si les concentrations en nutriments sont plus faibles. Ces
auteurs avancent ’hypothese d’une compétition pour I’azote entre ces algues. Il
semblerait que Ulva lactuca ait plus d’affinité vis a vis de [’azote que le phytoplancton
(dominance des diatomées). Fong et al. (1994) utilisent cette compétition entre ces
algues vis a vis de ’azote pour modéliser la structure algale d’un lagon.
Toutefois, affinité des ulves, estimée a partir des cinétiques d’absorption
michaélienne du nutriment (Ks de l'équation 1-19), sont généralement caractérisées
par des valeurs entre 15 et 52 uM selon les conditions et la période d’étude (Lavery et
McComb, 1991 ; Fillit, 1995). Cette affinité ne semble pas plus importante que celle
du phytoplancton (Eppley et Thomas, 1969 ; Rhee, 1978 ; Halterman, 1979 ; Dauta,
1982) et n’explique donc pas la relative absence du phytoplancton tant la
concentration résiduelle est suffisante a leur développement.

e Les ulves peuvent agir sur le développement phytoplanctonique en provoquant un fort
ombrage qui limite la disponibilité de la lumiére pour les microalgues et par voie de
conséquence pour leur croissance. En effet, la densité de macroalgues a I’intérieur du
bassin implique une forte réduction du flux de photons disponible pour les algues.
D’ailleurs les mesures effectuées au fond du bassin ne montrent pas de flux détectable.
Dans le milieu marin, Le Pape et Menesguen (1994) observent une dominance du
phytoplancton dans les zones a fortes profondeurs alors que les macroalgues forment
de grandes biomasses dans les plus faibles profondeurs (inférieures a 2 métres).
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Effet des variables climatiques sur la production algale

L’agitation imposée par la roue a aubes dans le bassin de lagunage favorise les échanges entre
I’eau et I’atmosphere expliquant la grande similitude entre la température atmosphérique et de
la température de 1’eau. Si cette variable joue un réle mineur dans le contrdle de la production
primaire (Eppley, 1972 ; Goldman, 1977), elle joue un réle important sur la composition
spécifique et notamment dans les successions phytoplanctoniques (Johnstone et al., 1924 in
Bougis, 1974 ; Goldman, 1977). Cette variable intervient de la méme fagon sur les
successions de macroalgues benthiques (Mathieson et Dawes, 1975 ; Coutinho et Seeliger,
1986). Dans le cas du bassin de lagunage & haut rendement, malgré une certaine succession
entre les ulvacées (Enteromorpha sp. et Ulva sp.) et Ectocarpus sp., les ulves persistent
pendant toute la période d’étude confirmant le caractere eurytherme de cette espece (Coutinho
et Seeliger, 1986 ; Riccardi et Solidoro, 1996). Toutefois, lors des importantes chutes de
température de février 1997, de nombreux fragments d’ulves présentaient des signes de
dégénérescence avec de nombreuses zones de nécroses.

Par contre, le rayonnement solaire est la variable principale intervenant sur la production
primaire (Ryther 1975 ; Goldman, 1977). Le genre Ulva sp. est capable de se développer sur
une large gamme de concentration avec des valeurs limitantes proches de 40 uE.m™.s™ et des
valeurs saturantes entre 170 et 750 |.lE.m'2‘s'I (pendant 12 heures) pour U. lactuca et U.
rotundata respectivement (Parker, 1981 ; Henley, 1992). De nombreux auteurs ont pu montrer
que la croissance de I’algue augmente avec 'intensité lumineuse (Lapointe et Tenore, 1981 ;
Duke et al., 1986, Floreto et al., 1993, 1994). Ainsi, I’évolution récurrente de |’'intensité
lumineuse implique une évolution similaire de la croissance de I’algue a ’intérieur du
lagunage et par voie de conséquence de la biomasse exportée dans [’effluent traité.

Efficacité pour I'élimination de la fraction particulaire

Les effluents traités par le lagunage a haut rendement algal sont faiblement chargés en MES.
Par contre, le fonctionnement du lagunage est responsable de l'augmentation de la matiere
particulaire sous la forme de biomasse algale (surtout des macroalgues). Les concentrations
des particules inférieures 2 500 um en sortie de lagunage sont environ deux fois plus
importantes que celles de I’effluent brut.

Efficacité pour I'élimination des nutriments

L'efficacité du traitement, généralement estimé par rapport au taux d'abattement en
nutriments (ou rendements épuratoires) dans l'effluent traité, est a prendre avec précaution
tant elle dépend des conditions climatiques, de la situation géographique et du débit de
nutriments introduit dans l'unité de traitement. Toutefois, cette notion de rendement étant
couramment utilisée dans la littérature, la comparaison entre différents travaux est réalisée a
partir de ces valeurs. '
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Les premiers travaux réalisés par Goldman et al. (1974a) ont mis en évidence les possibilités
du traitement des effluents par les algues marines d’une chaine trophique artificielle
(phytoplancton, bivalves et macroalgues) alimentées par un mélange d’effluent urbain
(traitement secondaire) et d’eau de mer. Cette technique permet d’éliminer de 87 & 96% de
["azote et de 47 & 61% du phosphore relargué par la station d’épuration. Pour le méme type
d’effluent, Craggs ef al. (1995) ont montré une élimination de I’azote et du phosphore entre
44 et 98% par une culture d’algues unicellulaires fixées sur tdle ondulée.

Dans le cas de ce lagunage, avec des abattements supérieurs & 90% sur toute la période
d’étude, ’ammoniaque total et la silice sont les nutriments qui présentent la plus forte
élimination dans ’effluent traité. Par contre, les orthophosphates et les formes oxydées de
'azote (NO,+NOs"), montrent des rendements épuratoires nettement plus faibles avec une
forte influence de la saison et du flux d’azote apporté dans le lagunage.

Avec une concentration résiduelle de 0,06 mg N-NH,".L™" & I’intérieur du bassin de lagunage
l'absorption du nitrate par les algues ne semble pas étre inhibée. Cependant, cette absorption
du nitrate, comme celle du phosphate, montre une évolution saisonniere reliée a celle de la
production primaire. L’azote et le phosphore étant moins utilisés pendant [’hiver, le
rendement épuratoire est donc moins performant. Toutefois, l'augmentation du temps de
séjour dans le bassin de lagunage ne semble pas améliorer la qualité de ['épuration. Ce
phénomene étant probablement [ié aux débits de nutriments équivalents entre les deux hivers.
En effet, malgré un temps de séjour deux fois plus long pendant la seconde année d'étude, la
concentration en nutriment dans l'effluent brut augmente sensiblement (jusqu'a un facteur 3)
lors de l'augmentation de la fermeture du systeme d'élevage.

En hiver, une augmentation du phosphore inorganique dissous peut méme étre observée dans
Ueffluent traité dans le milieu alors que ce phénomene n’existe pas dans le cas de 'azote.
Cette observation peut étre mise en relation avec le mauvais état des fragments de
macroalgues dans le bassin de lagunage pendant la période de production de phosphore. En
effet, le phosphore cellulaire est essentiellement composé de molécules hydrosolubles
(Chopin et al., 1983) et 'essentiel de ces composés est dégradé en quelques heures par les
enzymes cellulaires (autolyse par phophatases endocellulaires) lors de la mort des algues
(Kuensler, 1970). Par contre, 1’azote cellulaire, essentiellement sous forme de protéines,
nécessite ’intervention de la minéralisation bactérienne. Cette observation semble abonder
dans le sens de Bames (1957 in Bougis, 1974) qui suppose que le phosphore organique,
souvent intégré a un radical "-PO4", est plus rapidement recyclé que 1’azote organique qui est
plus intégré dans les molécules organiques.

L’assimilation des nutriments pour la production primaire est souvent exprimée (pour le
phytoplancton) par les rapports molaires O/C/N/P définis par Redfield (1958, 1963) ou
Goldman (1980). Ces rapports sont respectivement estimés a —276/106/16/1 et —270/106/15/1
conduisent 4 écrire la relation équilibrée suivante (Jacques et Treguer, 1986) :
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Les premiers travaux réalisés par Goldman ef al. (1974a) ont mis en évidence les possibilités
du traitement des effluents par les algues marines d’une chaine trophique artificielle
(phytoplancton, bivalves et macroalgues) alimentées par un mélange d’effluent urbain
(traitement secondaire) et d’eau de mer. Cette technique permet d’éliminer de 87 a 96% de
Pazote et de 47 a 61% du phosphore relargué par la station d’épuration. Pour le méme type
d’effluent, Craggs et al. (1995) ont montré une élimination de I’azote et du phosphore entre
44 et 98% par une culture d’algues unicellulaires fixées sur tdle ondulée.

Dans le cas de ce lagunage, avec des abattements supérieurs a 90% sur toute la période
d’étude, I’ammoniaque total et la silice sont les nutriments qui présentent la plus forte
¢limination dans I’effluent traité. Par contre, les orthophosphates et les formes oxydées de
’azote (NO,+NOs), montrent des rendements épuratoires nettement plus faibles avec une
forte influence de la saison et du flux d’azote apporté dans le lagunage.

Avec une concentration résiduelle de 0,06 mg N-NH,".L™" 4 I’intérieur du bassin de lagunage
I'absorption du nitrate par les algues ne semble pas étre inhibée. Cependant, cette absorption
du nitrate, comme celle du phosphate, montre une évolution saisonniére reliée a celle de la
production primaire. L’azote et le phosphore étant moins utilisés pendant [’hiver, le
rendement épuratoire est donc moins performant. Toutefois, l'augmentation du temps de
séjour dans le bassin de lagunage ne semble pas améliorer la qualit¢ de 1'épuration. Ce
phénoméne étant probablement li€¢ aux débits de nutriments équivalents entre les deux hivers.
En effet, malgré un temps de séjour deux fois plus long pendant la seconde année d'étude, la
concentration en nutriment dans I'effluent brut augmente sensiblement (jusqu'a un facteur 3)
lors de l'augmentation de la fermeture du systéme d'élevage.

En hiver, une augmentation du phosphore inorganique dissous peut méme étre observée dans
effluent traité dans le milieu alors que ce phénomene n’existe pas dans le cas de 1’azote.
Cette observation peut étre mise en relation avec le mauvais état des fragments de
macroalgues dans le bassin de lagunage pendant la période de production de phosphore. En
effet, le phosphore cellulaire est essentiellement composé de molécules hydrosolubles
(Chopin er al., 1983) et I’essentiel de ces composés est dégradé en quelques heures par les
enzymes cellulaires (autolyse par phophatases endocellulaires) lors de la mort des algues
(Kuensler, 1970). Par contre, 1’azote cellulaire, essentiellement sous forme de protéines,
nécessite ’intervention de la minéralisation bactérienne. Cette observation semble abonder
dans le sens de Barnes (1957 in Bougis, 1974) qui suppose que le phosphore organique,
souvent intégré & un radical "-PO4", est plus rapidement recyclé que 1’azote organique qui est
plus intégré dans les molécules organiques.

[>assimilation des nutriments pour la production primaire est souvent exprimée (pour le
phytoplancton) par les rapports molaires O/C/N/P définis par Redfield (1958, 1963) ou
Goldman (1980). Ces rapports sont respectivement estimés a —276/106/16/1 et —270/106/15/1

conduisent 4 écrire la relation équilibrée suivante (Jacques et Treguer, 1986) :
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Equation 5.8 :
assimilation
xCO, +(x+y)YH,0+ yANO; + H3 PO, (CH,0),(NH3) ,(HyPOy ) +(x+2y)0,

régeneration

x et y sont définis par les coefficients de C et de N dans les rapports de Redfield
ou de Goldman.

Ces rapports sont souvent utilisés pour déterminer ’aspect limitant d’un nutriment vis a vis de
la croissance du phytoplancton. Toutefois, le rapport molaire N/P optimal pour la croissance
des cellules phytoplanctoniques est souvent lié a I’espece €tudiée (Rhee, 1982). Dans le cadre
de notre étude, les rapports molaires N/P observés dans I’effluent brut montrent une valeur
moyenne de 18,4+6,3 (Figure 5.22). Ces valeurs semblent proches des valeurs idéales pour le
développement algal et I'obtention d'un rendement d'épuration équivalent pour le phosphore et
’azote (Goldman, 1974a). Pour leur part, les macroalgues montrent généralement des
rapports molaires beaucoup plus élevés que le phytoplancton (Atkinson et Smith, 1983). Ces
auteurs estiment un rapport C/N/P moyen pour les macroalgues proche de 550/30/1. Aussi,
I’effluent brut de 1’élevage de loups est tout aussi propice au développement des macroalgues
comme les ulves dont le rapport molaire évolue entre 17,5 & 21,5 avec des valeurs inférieures
a 10 lors de certaines périodes (Fillit, 1995). Goldman (1980) précise un rapport moyen N/Si
pour les especes phytoplanctoniques a paroi siliceuse : la valeur moyenne est estimée proche
de 0,3. Dans I’effluent brut, ce rapport évolue entre 6 et 125 (moyenne de 62+30) confirmant
que la silice est une substance limitante pour le développement des diatomophyéécs dans le
bassin de lagunage a haut rendement. D'ailleurs, afin d'orienter le traitement des effluents

piscicoles par cette famille d'algues, Lefebvre et al. (1996) augmentent la concentration en
silice dans l'effluent.
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Figure 5.22 : Rapport (moyenne + écart-type) N/P (a) et N/Si (b) dans I’effluent brut et
dans la fraction éliminée de I’eau traitée.
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Les rapports molaires N/P et N/Si ont été calculés par rapport a la quantité de nutriments
éliminée de I’effluent afin de vérifier dans quelle mesure ceux-ci sont éliminés de l'effluent
traité. La période présentant une production de phosphore dans le bassin (janvier 1997) n’a
pas €té incluse dans ces calculs. Le rapport N/P montre une moyenne de 22+12 qui n'est pas
significativement différente de celui observé dans Deffluent brut. Ainsi, le rendement
¢puratoire entre 1’azote et le phosphore s’effectue de maniére équilibrée en accord avec
I'assimilation potentielle des algues. Par contre, le rapport N/Si, estimé & 44+18 confirme que
les diatomées ne sont pas les principales especes responsables de 1’assimilation de I’azote et
du phosphore. Aussi, ces microalgues utilisent la quasi-totalité de la silice de ’effluent brut en
utilisant la part nécessaire de phophore et d’azote ; I’azote et le phosphore restant disponibles
pour le développement des autres algues.

Comparaison avec les autres traitements d’effluents piscicoles

Quelques travaux récents ont montré I’efficacité des végétaux pour le traitement des effluents
piscicoles dont les rendements varient selon la technique et les conditions de traitement
utilisées. Cohen et Néori (1991) et Jiménez del Rio ef al. (1994, 1996), traitant les effluents
d’élevage de daurades dans des bassins de culture d’ulves, montrent que les rendements
épuratoires de ’azote ammoniacal varient avec le flux apporté aux algues. Les valeurs du
rendement épuratoire varient entre 19 et 40% pour les flux les plus importants (supérieurs a
9.7¢ N.m'z.j'l) et entre 85 et 96% pour les flux les plus faibles (inférieur 4 1,6 g N.m'z.j'l). Ce
méme phénomeéne semble intervenir dans le cas de I’effluent d’élevage en eau recyclée ou les
meilleures épurations du nitrate (supérieures a 80%) sont obtenues pendant la période estivale,
lors des flux entre 0,8 4 1,3 g N.m™j™'. Ces rendements chutent vers 60-61% lorsque les flux
atteignent des valeurs supérieures a 1,6 g N.m™j™". Par contre, la quantité d’azote ammoniacal
assimilée augmente avec le flux d’azote. D’ailleurs, Cohen et Neori (1991) montrent que la
cinétique d’absorption s’ajuste a une courbe michaelienne ou I’assimilation maximale de
’azote ammoniacal est proche de 2,5 g N.m?j " (Cohen et Néori, 1991 ; Jimenez del Rio et
al., 1996). Avec une assimilation maximale 1,3 g N.m™" dans le lagunage a haut rendement,
cette étude confirme la meilleure absorption de 1’azote ammoniacale par rapport au nitrate et
par voie de conséquence les meilleures performances dans le traitement d’un effluent riche en
ammoniaque. Il faut toutefois préciser que les travaux de ces auteurs sont réalisés dans des
sites dont les conditions climatiques sont plus favorables que celles du site de cette étude.
Villon et al. (1989) réalisent un systéme de traitement des rejets d’élevage de loups en eau
recyclée dans un bassin de culture de microalgues. Ces auteurs mettent en évidence I’effet
saisonnier sur les rendements épuratoires. Néanmoins, avec un abattement moyen de 1’azote
estimé & 75%, leur systéme de traitement semble plus performant que celui de cette €tude.
Cependant il est difficile d’en attribuer ’origine au fonctionnement par microalgues tant le
flux d’azote distribué au phytoplancton est faible (environ 0,03 gm?j™).
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D’aprés les vitesses d’absorption, Jimenez del Rio er al. (1996) définissent un
dimensionnement de 1’unité de traitement avec, lors des conditions environnementales les
plus favorables, une surface de traitement de 153 m’.tonne” de daurades. Dans le cas de
’élevage de loups en eau recyclée, avec une production de 1754310 g N.tonne".j'1 (tableau
3-5), une absorption maximale de 1,3 g N.m?j”, la surface nécessaire pour le traitement de
cet effluent est estimée entre 128 et 227 m”.tonne . Pendant, ’hiver, cette surface peut étre
multipliée par un facteur 6.

Comparaison avec différents systémes de traitement d’effluent urbain par LHR

Depuis les premiers travaux d’Oswald et ses collaborateurs dans les années 50 montrant
’importance des microalgues pour le traitement des eaux usé€es, de nombreuses études ont ét€
menées sur |’utilisation du LHR comme moyen de traitement des eaux urbaines. Le Tableau
5.2 indique quelques rendements épuratoires moyens observés chez divers auteurs. Ces
résultats mettent en évidence que les rendements épuratoires du phosphore inorganique
dissous observés au cours de cette étude présentent une certaine conformité avec les résultats
de la littérature. Par contre, d’une manieére générale, I’élimination de ’azote inorganique
dissous semble plus efficace dans le cas du traitement d’eaux usées urbaines. Ces différences
peuvent s’expliquer par le fait que :

* Le fonctionnement des LHR utilisé pour le traitement des eaux usées urbaines est basé
sur le développement de microalgues. Dans le cas du traitement des effluents piscicoles
marins, la biomasse algale est caractérisée par une forte abondance de macroalgues qui
sont caractérisées par un faible rapport S/V'. Ce faible rapport implique une vitesse
d’absorption des nutriments beaucoup plus faible (Rosenberg et Ramus, 1984 ; Hein ef
al., 1995).

* [a source d’azote fournie aux macroalgues est coliteuse en énergie par rapport aux
apports d’azote ammoniacale dans les rejets urbains. L’assimilation de la forme nitrate
nécessite ’intervention d’un complexe enzymatique qui peut se trouver saturé lors
d’importants flux de nutriments. Ce phénomeéne de saturation semble observable avec
une limite maximale de I’élimination de I’azote quel que soit le flux apporté aux algues.

Ainsi, le traitement d’effluent a forte charge en nitrate dans un syst¢éme de lagunage a haut
rendement fonctionnant avec des macroalgues nécessite une unité de surface plus importante
pour atteindre des rendements équivalents & ceux observés pour les eaux urbaines. En effet,
Moersidik (1992) estime que la surface® requise pour le traitement de rejets urbains est en
moyenne de 2 a 3 m*hab”'. En utilisant le facteur de conversion défini dans Bergheim et al.
(1982), la surface nécessaire pour le traitement de ’effluent issu de 1’élevage d’une tonne de
loups en eau recyclée est nettement plus forte avec une surface équivalente a 9 m? hab™.

" rapport entre la surface et le volume des algues
¥ basée sur un apport de 54g DBOs.hab™ j
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Chapitre V

Bilans des nutriments dans le systeme de lagunage

Entre juillet 1996 et mai 1998, la quantité¢ de nutriments introduite a I’intérieur du bassin de
lagunage représente environ 12,3 kg N et 1,3 kg P. Tandis qu’une partie de ces nutriments est
assimilée et exportée du lagunage sous la forme de biomasse algale (phytoplancton et
macroalgue), le reste est directement relargué vers ’extérieur. D’un point de vue quantitatif, il
est difficile de faire des bilans de mati¢res en raison de 1’imprécision sur 1’évaluation des
quantités de nutriments retenus dans les algues (variabilités des données fournies par analyse
et bibliographie), et exportée dans I’effluent de sortie (évaluation du débit en tenant compte de
I’évaporation).

La proportion d’azote et de phosphore dans la biomasse séche de diverses espéces d’ulves
varie selon les conditions environnementales entre 0,5 et 5,5% et entre 0,1 et 0,3%
respectivement (Duflo, 1988 ; Duke et al., 1987 ; Fujita et al., 1989 ; Bjérnaster et Wheeler,
1990 ; Lavery et McComb, 1991 ; Sfriso ef al, 1993 ; Fillit, 1995). Ces pourcentages
dépendent du flux d’azote ou de la concentration en azote dans le milieu dans lequel se
développent ces algues (Ho, 1987 ; Cohen et Néori, 1991). Dans les conditions de fortes
charges, comme dans le cas du lagunage, ces pourcentages se situent autour de 5% et 0,3% de
la matiére séche respectivement. Dans le cas du phytoplancton, la matiére séche est
généralement contituée d’environ 7 a 10% d’azote et de 0,5 a 1% de phosphore (Oswald et
Gotaas, 1957 ; Azov et al., 1982 ; Cromar et al., 1996 ; Cromar et Fallowfield, 1997).

Le bilan de masse réalisé pour le phosphore inorganique dissous introduit dans le bassin de
lagunage montre que le recouvrement en cet élément est proche de 65%. La perte globale de
35% du phosphore introduit dans I’unité de traitement peut étre en partie expliquée par les
erreurs d’estimation des différentes proportions de phosphore. Toutefois, les pertes de
phosphore semblent plus importantes pendant les périodes estivales ou elles peuvent atteindre
jusqu’a 50% de I’azote introduit. Ainsi, il est possible qu’un processus autre que 1’absorption
par les algues soit responsable de cette perte de phosphore dans le lagunage : bien que la
précipitation du phosphate sur les carbonates de calcium soit inhibée par la présence du
magnésium dans ’eau de mer (Stumm et Leckie, 1970 ; Berner, 1975 ; Kuo et Mikkelsen
1979), ce phénomeéne peut étre réalisé en augmentant soit la concentration en phosphore dans
le milieu (Gulbrandsen et a/, 1984) soit le pH du milieu (Otsuki et Wetzel, 1972 ; Moutin,
1992). Dans I’eau de mer, la précipitation conduit a la formation d’un précipit€¢ de phosphate
de calcium amorphe (Martens et Harriss, 1970) dont le rapport molaire Ca/P est proche de
celui de ’OCP® (Stumm et Morgan, 1970). Ainsi, dans le bassin de lagunage a haut
rendement, une précipitation du phosphore sous forme d’OCP peut apparaitre en raison du pH
¢levé dans le bassin de lagunage (souvent supérieur a 9). D’aprés le volume total d’effluent
traité¢, la masse de phophore non recouvrée représente une concentration moyenne de 0,46
mg. L™

? octacalcium phosphate (CasH(PO4)s)
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Le bilan de masse effectué pour I’azote met en évidence un recouvrement proche de 80%
montrant une faible perte de I’azote total introduit dans le systeéme de traitement. Cette perte
peut étre liée aux erreurs d’estimation des différentes proportions d’azote. Comme pour le
phosphore, les pertes d’azote semblent plus importantes pendant la période estivale.

5.2.3. Conclusion

L’ajout d’une unité de traitement par lagunage en aval d’un élevage en eau recyclée permet
d’améliorer la qualité de I’eau avant rejet dans I’environnement.
Par contre, le systéme de traitement abat efficacement les sels nutritifs mais dépend fortement
du cycle saisonnier et du flux de nutriments mis a la disposition des algues. Pendant toute la
période d’étude, un peu plus de la moitié des substances dissoutes produites par le systéme
d’élevage a été ¢liminée.
Toutefois, les performances de ce systtme sont inférieures a celles observées lors du
traitement des eaux urbaines. Cecl peut étre 1ié a la salinité de I’effluent, a la présence
majoritaire de 1’azote sous forme de nitrate dans ’effluent brut et au fonctionnement a base de
macroalgues (développement spontané). Par contre, le traitement des effluents piscicoles par
des macroalgues présente de s€rieux avantages :
» Le faible coiit d’élimination de la biomasse produite dans le bassin. En effet, le
passage de I’effluent traité sur un simple tamis de 2 mm suffit a éliminer 1’essentiel de
la biomasse algale (Pretorius & Hensman, 1984).
» Labiomasse algale recueillie est susceptible d’étre valorisée ultérieurement.
» La production de macroalgues limite la production de phytoplancton qui est
susceptible de produire des toxines responsables de la mortalit¢ de nombreux
coquillages voire d’élevage de poissons (Aune ef al., 1992 ; Burkholder et al., 1992).
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Conclusion générale

Au cours de cette thése, nous avons caractérise l'effluent d'élevage en eau recyclée qui peut
€tre considéré comme un effluent intermédiaire entre les rejets faiblement concentrés
d'aquaculture en systéme ouvert et les rejets urbains. Le processus de traitement dans la
boucle de recirculation (filtration et décantation) permet un bonne élimination des substances
particulaires. Le rejet final est faiblement chargé en matiére en suspension et par voie de
conséquence en azote et phosphore organique. Par contre, cet effluent est aussi riche en azote
et phosphore dissous que les rejets urbains les plus faiblement chargés. Par ailleurs,
contrairement aux autres effluents ot l'azote dissous est essentiellement présent sous forme
ammoniacale, 1'azote dissous de l'effluent étudié est principalement sous forme nitrate. En
effet, l'activité nitrifiante des bactéries du filtre biologique transforme l'ammoniaque excrété
par les poissons en nitrate. Le pH et la concentration en oxygene dissous sont maintenus
stables dans le systeme d’¢levage mais l'activité bactérienne dans I'unité de décantation induit
des conditions de sous-saturations en oxygéne et une légere diminution des valeurs du pH de
’effluent qui entre dans le lagunage.

La concentration en azote inorganique dissous (NID) de I’effluent d’élevage en eau recyclée
peut étre prédite a long terme par un modéle empirique €tabli & partir de 1'évolution du poids,
de la ration alimentaire et du taux d'excrétion des poissons. L'élevage en circuit fermé
permettant de maintenir des conditions de température stable au cours du temps, les
différentes variables explicatives peuvent étre décrites par des relations simples en fonction
du poids et du taux de renouvellement du volume d'élevage. La concentration en azote
dissous dans I'effluent diminue avec la fermeture du circuit : plus le circuit est fermé, moins
I'¢levage produit de pollution dissoute. Ce phénomene est probablement lié au piégeage
d’azote sous forme particulaire dans la biomasse bactérienne du syst€me d’€levage.

La concentration du phosphore inorganique dissous (PID) dans I'effluent de I'élevage en eau
recyclée est liée a la concentration en azote dissous par une relation linéaire. Cependant, le
modele développé pour la simulation de la concentration en phosphore dissous, basé sur celui

de l'azote, n'a pas pu étre complétement validé.

Les fortes concentrations en azote et phosphore inorganique dissous dans l'effluent de
I'élevage en eau recyclée sont utilisées par les algues. Parmi les macroalgues testées
(chaetomorphes, gracilaires et ulves), une étude en laboratoire a permis de confirmer la
grande capacité d'absorption du genre Ulva sp. soumis & des milieux de culture a fortes
concentrations en nutriments. Avec une assimilation de l'azote estimée a 5% de la biomasse
produite et une vitesse d'absorption importante, les ulves semblent montrer une grande affinité
pour I’azote dissous. Dans le cas du phosphore, l'absorption est relativement rapide pour

toutes les especes.
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La grande affinité des ulves pour les milieux a forte charge en nutriments est €galement
observée dans le systéme de traitement par lagunage a haut rendement (LHR). En effet, sans
ensemencement préalable, ce genre représente la biomasse algale majoritaire pendant toute la
période d'étude. Toutefois, l'espece Ecfocarpus sp. est €galement présente pendant la période
hivernale. Contrairement aux bassins de lagunage a haut rendement algal utilisés pour le
traitement des effluents urbains, la biomasse en phytoplancton est relativement faible par
rapport a la biomasse de macroalgues tout au long de I’année. Malgré une présence
épisodique, aucun bloom de zooplancton n'a €té observé.

Le fonctionnement du systéme de traitement par bassin de lagunage & haut rendement permet
d'augmenter la concentration en oxygene dissous et le pH dans I'eau traitée. En outre, pendant
toute la période d'¢tude, plus de 50% d’azote et de phosphore dissous apportés par l'effluent
sont éliminés. Cependant, ['efficacité d'¢limination des nutriments est fortement marquée par
la saison avec des valeurs d'efficacité s'étendant entre 23 et 98% pour l'azote et 12 et 85%
pour le phosphore respectivement en période hivernale et estivale. En plus de ['effet
saisonnier, cette étude a mis en évidence que l'effet du flux de nutriments en entrée de
lagunage peut avoir un impact sur la qualité¢ du traitement de I'effluent. Ainsi, plus le flux est
important, moins le rendement épuratoire est important mais plus la quantité de nutriments
éliminés est importante. Cette élimination ne pouvant étre expliquée uniquement par des
processus biologiques (assimilation algale), des processus physiques avec notamment la
précipitation des orthophosphates doivent étre responsables de la réduction de plus de 25 et

65% de l'azote et du phosphore respectivement (précipitation ou volatilisation).

Les résultats obtenus pour le traitement de l'effluent d'élevage par le LHR laissent supposer
que l'eau traitée est de qualité suffisante pour étre réutilisée dans la boucle de recirculation de
I'€levage:

(1) L’azote ammoniacal toxique pour les poissons est éliminé rapidement du milieu, avec
des concentrations résiduelles inférieures 4 0,04 mg N.L™.

(i) La relative absence de microalgues dans le lagunage limite la présence de toxines
sécrétées par certaines especes ton qui sont a I’origine de la mortalité dans certains
élevages de poissons en milieu naturel.

(iii) Une séparation par simple tamisage permet d’éliminer les macroalgues de 1’effluent
traite.

(iv) l'azote est essentiellement présent sous forme de nitrate et la concentration en nitrite

dans I'eau traitée est trés faible (les nitrites étant toxiques pour les poissons).
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(v) Le niveau élevé du pH de l'effluent contribue au maintien du pH de 1’eau d’élevage et
permet donc de réduire les besoins (et donc le colt) en hydroxyde de sodium utilisé
dans 'élevage.

(vi) Les algues fixent les métaux lourds apportés sous forme de traces avec les aliments.

Par contre, le systéme est saisonnier et la présence de sous-produits des algues peut étre un

aléa de ce systeme de traitement.

Le dimensionnement du bassin de lagunage a haut rendement sera différent selon I’objectif a
atteindre : le rejet direct de 1’effluent traité dans I’environnement, implique la nécessité de
rechercher les meilleurs rendements épuratoires possibles ; dans le cas d’une réutilisation de
’eau pour réaliser un élevage en circuit fermé, c’est la quantité maximale de nutriments
absorbés qui sera recherchée. Dans ce dernier cas, la concentration de nutriments dans le
bassin peut €tre importante (dans la limite de toxicité pour les poissons) mais stabilisée afin

d’obtenir un équilibre entre les nutriments produits par 1’élevage et utilisés par les algues.
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ABSTRACT

Fish excretions and the transformation of nitrogen by bacteria in the nitrifying biofilter
are two of the main sources of dissolved inorganic nitrogen (DIN) in fish farms that use
recirculating water systems. In this study, the DIN concentration in an experimental
Dicentrarchus labrax aquaculture system was calculated using empirical sub-models for
fish growth, ingested food and water replacement. The specific growth rate (SGR,
%.day™!) and the daily feeding rate (DFR, in %.day™') both depend on the average
weight (W, g) of the fish : Y =aW’. ¥ may be SGR or DFR. a and b are empirical
constants. The DIN discharge rate (I, % of ingested nitrogen) in the experimental
aquaculture system was expressed as a function of increasing replacement water flow
rate (8, day™") : DIN =¢ 0“. c and d are empirical constants. Only three variables (the
number of fish, the initial fish weight and the replacement water flow rate) are required
to run the general model, which was tested over a period of 12 months (June 1997 to
June 1998). This model, calibrated and validated on independent sets of data, obtained
from the same experimental system, accurately predicted the concentration of DIN in
the effluent (r*=0.92).

Keywords: dissolved inorganic nitrogen, European sea bass, fish farm effluent,
model, nitrogen production, recirculating water system.

INTRODUCTION

The use of aquaculture to provide commercial species of fish continues to expand, but
the pollution generated by these systems can have a serious impact on the environment
and wild fauna (Brown et al., 1987; Rosenthal, 1994; Wu, 1995). Dissolved matter,
fecal products and uneaten food are all major sources of nitrogen waste produced by
aquaculture (Krom and Neori, 1989; Seymour and Bergheim, 1991). Teleost species
such as Dicentrarchus labrax excrete nitrogen mainly in the form of ammonia released
via the gills, and urea (Smith, 1929; Wood, 1958; Guérin-Ancey, 1976; Handy and
Poxton, 1993). It is therefore important to estimate the concentration of nutrients
released into the environment to prevent eutrophication.

In open farms, several studies have established a link between dissolved inorganic
nitrogen (DIN) concentration and fish metabolism (Guérin-Ancey, 1976; From and
Rasmussen, 1984; Lemarié et al., 1998). Total excreted ammonia (TAN) in effluent
from open farms can be directly correlated with fish weight. Other studies suggest a
relationship between the quantity of excreted dissolved inorganic nitrogen and the

amount of nitrogen ingested in food (Savitz ef al., 1977; Vitale-Lelong, 1989; Forsberg,
1996).
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The use of recirculating water systems is one approach that is used to limit the impact of
aquaculture on the environment. Although the total quantity of nutrients released is
similar in flow through and recirculation systems, the small volumes of concentrated
effluent that are produced by recirculation systems are easier to deal with (Lavenant et
al., 1995). In these systems, a nitrifying biofilter transforms the excreted ammonia and
urea into nitrate (Hagopian and Riley, 1998). No models have as yet been published that
describe effluent nitrogen discharge in farms using recirculating water systems.

The aim of this study was to design a model to predict the amount of dissolved
inorganic nitrogen discharge from a recirculating water system used for growing
Dicentrarchus labrax. It is important to define and quantify the dissolved nutrients
released into the environment in the effluent to estimate their potential impact on the
environment and, if required, develop appropriate systems to address this problem.

The recirculating water system must be considered as an entity that is characterized by
the water replacement flow rate and fish metabolism. The main characteristics of
recirculating water systems are the constant water temperature and the concentration of
nutrients in the effluent.

The three sub-models proposed in this study are: (1) fish growth rate, which takes into
account the initial fish weight; (2) ingested feed, which takes into account fish weight,
and (3) the influence of replacement water, expressed as the rate of nitrogen production
within the system. The general model was calibrated and validated on independent sets
of data.

MATERIALS AND METHODS

Experimental fish farm

The indoor aquaculture facilities consisted of two 10 m’ self-cleaning tanks (tank A and
B) connected to a recirculating water system (figure 1). The temperature and
photoperiod were maintained constant at 22+1 °C and 16 hours of light per day,
respectively. The pH was maintained at around 7.7 by the continuous injection of a
sodium hydroxide solution. Pure oxygen was supplied to ensure a concentration of
between 6 and 7 mg.L™' within the tanks. These are considered to be the optimal values
for this rearing system. In the recirculating system, water was filtered through a 50 pm
mechanical mesh filter. Carbon dioxide produced by fish respiration was eliminated in a
counter current air/water packed column, after which the water was passed through a
pumping tank into which replacement water was added at a controlled flow rate (figure
2). The filtered and aerated water was pumped into a UV light disinfection unit. Finally,
it was passed through a nitrifying biofilter filled with a microporous bed media
composed of expanded and cocked clay (Biogrog) where the residual organic matter
was transformed into mineral compounds (mainly nitrate). In this study, the tanks and
the recirculating water circuit are considered to be a single unit. In the rearing system,
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the input comes from the replacement water and the ingested feed, the output comprises
the water used to rinse the mechanical filter and the excess water from the rearing
system (figure 3).

During the experiment, the fish (Dicentrarchus labrax) grew from 3 to approximately
1000 grams. The average fish weight and the standard deviation were determined on a
sample of fifty fish taken from each rearing tank every 20 to 90 days. The fish biomass
was carefully monitored to avoid exceeding an average density of 100 kg.m™ within the
tanks; when the biomass reached this value, some fish were removed in order to
decrease the biomass to around 80 kg.m'3 .

As described in Coves et al. (1998), fish were fed by self-feeders fitted with a trigger.
When the fish activate the trigger, a fixed quantity of pellets is supplied. The same
composition of feed was used throughout the experiment (table 1). The total quantity of
feed consumed by the fish between two biomass sampling periods was measured by
weighing daily the feed which was left in the self-feeder.

Water sampling and analysis

Samples were taken twice a week at 14:00 directly from the recirculating rearing system
outlet (tanks A and B) and were filtered on rinsed Wathman GF/C filters. Dissolved
organic nitrogen (DON) was oxidized by potassium persulfate, as described by
Solorzano and Sharp (1980). Total dissolved nitrogen (TDN), now present as nitrate,
and dissolved inorganic nitrogen (DIN = NH, + NO; + NO; ) were measured with a
Technicon® Autoanalyser I1, as described in Treguer and Le Corre (1974).

These samples were compared to samples fed with a continuous flux of the pumping
tank outflow and which were representative of the mean effluent of that day. A linear
regression analysis showed no significant difference (P<0.001) between the DIN
concentrations of samples taken using these two sampling methods.

Design of the model
The general model for the variation in concentration of DIN in the recirculating water
system effluent was constructed using three empirical sub-models: (1) fish growth, (2)
ingested food and (3) replacement water. All the symbols used in the model are
described in table 2.

Fish growth rate sub-model:
The average specific growth rate (SGR), expressed as the percentage of fresh fish

weight per day, was calculated between two samplings of fish using equation 1.
SGR =100x1n(W,,,, /W )Y/ At )

The specific fish growth rate depends on the average fish weight (W). The general form
of the equations is SGR=aW’, where a and b are constants; consequently
W, =W exp ' This general model was used to evaluate the average fish size on

t+1 i
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any day based on the average fish size on the previous day. The parameters a and b
were determined by a logarithmic regression analysis between SGR and W.

Daily feeding rate sub-model:
The daily feeding rate (DFR) depends on the average fish weight (W). The general form

of the equationis DFR=c W ¢ where ¢ and d are constants; DFR was calculated as:
DFR =100x TIF /[nx (W, + W, )/ 2]/ At 2

The parameters ¢ and d were determined by a logarithmic regression analysis between
DFR and W.

Replacement water sub-model:
The rate of nitrogen production (I, ) in this experimental aquaculture system, expressed
as the percentage of input nitrogen (in food) released from the recirculation system, was

calculated using the following equation:

I, =100x[(1000x DIN)x Q(Nf < IF) 3,

[, was determined for a replacement water flow rate ranging from 0.3 to 4 times the
total daily rearing volume per day. The empirical model for I', was obtained by
logarithmic regression analysis as a function of the replacement water flow rate.

General model:
The DIN concentration in the aquaculture system effluent was calculated using equation
4.

DIN,,, =T, ... /100)x N, ]/(0x1000)

calc (4)
with:
Nin = fo [‘Fcalc (5)
IF , =nxW_,. x(FR_, /100) 6)
where W, FR_, and ', are respectively fish weight, feeding rate and the rate of

nitrogen production calculated by the sub-models.

Calibration and validation procedures:

The procedure was divided into a calibration and a validation period. During the
calibration period, we used a set of experimental data obtained from tank A between
March 1995 and June 1997. During the validation period, another set of data obtained
from tank B between March 1995 and June 1996, and from tanks A and B between July
1997 and March 1998, were used.

In order to verify the validity of the models, the observed and calculated values were
compared using a simple linear regression analysis, as described in Keller (1989),
Summers et al. (1991) and Mesplé et al. (1996). The quality of the simulation was
evaluated by the slope and the y-intercept of the regression line
(X =aX,, . T0): asimulation reflecting the natural variability would have a

observed
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value for a which would not significantly differ from 1, and a value for 5 which would
not significantly differ from 0.

RESULTS

During this study, the DIN concentrations varied between 3.2 and 52.1 mg N.L"'. The
DON concentrations were always low, at around only 6% of the total dissolved
nitrogen, and therefore were not taken into consideration in this model.

Fish growth sub-model
A significant correlation (P<0.001; n=21; r2=0.92) was found between the specific
growth rate of Dicentrarchus labrax and fish weight, when the temperature was

maintained at 22°C in this recirculating rearing system (figure 4).
SGR =13.90x W, 7

and W . =W exp[(ll@’W,*""‘)/)oo] (8)

1+1 ]

During the calibration period, the mean deviation between the values calculated by the
mode!l and the mean weights observed in tank A was always below the coefficient of
variation of the fish sample (9+3% and 26+1% respectively).

The characteristic parameters for the validation of the SGR model are shown in table 3.
We verified that the variables used in this SGR sub-model had a normal distribution and
that the residuals were randomly distributed. Consequently, the sub-model could be
used in the general model.

Ingested food sub-model
The daily feeding rate decreases as the average weight of the fish increases (figure 5),

and may be calculated using equation 9:

DFR =8.36 w4 )

(P<0.001; n=21; r*=0.89)

During the validation period, a comparison using a linear regression analysis with
independent data gave the characteristic parameters presented in table 3. As with the
SGR model, the normal distribution of the variables and the random distribution of the
residuals indicated that the DFR sub-model could be used in the general model.

Replacement water sub-model

When the quantity of replacement water increased from 0.3 to 4 times the daily fish
rearing volume, the DIN discharge rate increased from 30 to 60% of the ingested
nitrogen (equation 10): ‘

I, =45.7xQ%" (10)

(P<0.01; n=5; r*=0.97)
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This relation is independent of fish size.

The more closed the system (i.e. the less replacement water used), the lower the amount
of nitrogen discharged (figure 6). According to equation 10, when the replacement
water volume was 10 times the daily rearing volume, nitrogen discharge was 75% of the
total quantity of ingested nitrogen.

General model

The prediction for the DIN concentration in the effluent between June 1997 and June
1998 is shown on figure 7. The comparison between the observed and the predicted
values showed that the model was accurate, as is shown on table 3 and figure 8. The
residuals were randomly distributed in this model.

DISCUSSION

One of the main characteristics of recirculating rearing systems is that an optimal
temperature can be maintained at a relatively low cost, which allows maximal fish
growth (Maurel, 1984). In the case of Dicentrarchus labrax, the water temperature is
generally maintained at between 22°C and 24°C (Lavenant ef al., 1995; Pedersen,
1998).

In open rearing systems, different types of models are used to simulate fish growth.
Some authors have used bioenergetics models, which take into account numerous
variables such as temperature, oxygen and feed quality (From and Rasmussen, 1984;
Cuenco et al., 1985a, 1985b, 1985¢; Muller-Feuga 1990), while others have used
empirical models (Tanguy et Le Grel, 1989; Koskela, 1992; Forsberg, 1996; Alanari,
1998).

Nitrogen discharge in open fish farms has been estimated based on the linear
relationship between excreted and ingested nitrogen (Table 4) or simply on excretion
rates, including exogenous and endogenous excretion (Table 5). TAN excretion by sea
bass was studied by Ballestrazzi et al. (1994, 1998) with 80 and 120 g fish reared at
between 23 and 28°C. Dosdat et al. (1996) studied 10 to 100 g sea bass and Lemari¢ et
al. (1998) studied the same fish weighing between 25 and 325 g, at between 16 and
19°C. These groups reported TAN excretion rates ranging from 30 to 58% of the total
ingested nitrogen.

In the recirculating rearing system studied here, the use of our empirical model appeared
to be well adapted to modeling nitrogen discharge in such a complex system, where
rearing tank and various treatment units contribute to nitrogen discharge from the
System. _

For the fish growth sub-model, Tanguy and Le Grel (1989) determined that
SGR =03 exp®?” W™ for sea bass reared in cages. The use of this model, together
with a constant temperature that is generally used in recirculating rearing systems
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(around 22°C), provided simulations that did not fit with our observations. In our
system, fish growth was quicker below an average weight of 80 g and slower above this
weight. A 5 g sea bass reared in our recirculating water system will attain a weight of
500 g one month later than predicted by the model of Tanguy and Le Grel (1989).

For the ingested feed sub-model, little data are available concerning the variation in the
quantity of feed ingested daily by fish reared on farms because they are generally fed
according to predetermined feeding tables that take into account fish size and
temperature. Faure (1980), Koskela (1992) and Alanird (1994) proposed feeding
models that take into account these key variables, but using very different conditions
with regard to fish species (Onchorynchus mykiss, Coregonus lavaretus), feed
composition and temperature. With the temperatures used in a sea bass recirculating
system, the DFR model presented is only dependent on fish weight.

As described by the replacement water sub-model, the dissolved inorganic nitrogen
discharge in our system (fish excretion and nitrogen transformation by bacteria)
decreased from 65% to 35% of ingested nitrogen when the replacement water volume
was lowered from 5 times to 0.3 times the daily rearing water volume (figure 6). In a
recirculating water system, nitrogen is almost entirely present as nitrate as a result of the
biofilter activity, which transforms the other dissolved nitrogen forms (DON, TAN and
nitrite) into nitrate. Heinen et al. (1996) obtained similar results in a recirculating water
system where trout were fed with pellets made of 42% protein and 21% lipid. They
found a DIN discharge of 50% of ingested nitrogen when the daily replacement water
volume was twice the tank water volume. In our case, the rate of nitrogen discharge by
Dicentrarchus labrax fed with the same quality of food was estimated to be 52%. Two
hypothesis could explain these nitrogen losses from the recirculation system. The first
one is the occurrence of anoxic spot into the biofilter (denitrification and gazeous
nitrogen production). The second one could be trapping nitrogen by the bacterial
biomass (eliminated as suspended solids).

A good prediction of nitrogen discharge in our recirculating water system could be
made with the general model, with a statistical error of less than 10%. The predicted
values correspond to the variation seen with the observed values, but with a shorter
reaction time. For instance, the culture system needed several days to stabilize after a
quick change in the replacement flow rate, whereas the predicted values stabilized
immediately.

The framework for this model could easily be adapted to other recirculating rearing
systems by replacing the parameters developed for Dicentrarchus labrax with others
defined for other farmed species.
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CONCLUSION

The proposed model was designed to enable a prediction to be made about dissolved
nitrogen discharge in a fish farm functioning with a recirculating water system at a
constant temperature, using three variables: fish weight, fish number and replacement
water flow rate.

Using this model, an accurate prediction of dissolved nitrogen discharge was made. This
model could represent an important tool to define: (1) replacement water management,
and (2) the maximal fish biomass required to meet any future legislation on DIN-
containing effluent.

This knowledge is of the utmost importance for designing a system for the treatment of
effluent, which will be required if the calculated nitrogen load is likely to have a
significant impact on the environment
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Figure 4: Specific Growth Rate sub-model
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Figure 5: Daily Feeding Rate sub-model
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Figure 8: Validation of the general model

Table 1. Fish food composition of the diet fed to sea bass
(manufacturer values)

Composition

Values

Digestibility

% of pellet weight %
Crude protein 45.0 90
Crude fat 21.5 90
Ash 9.0
Fibre 2.0
total phosphorus 1.2
Met. + Cys. 1.7
energy 22.2 Mi kg
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Table 2. Model parameters list

Symbol Description unit
CP Crude protein % of food weight
DFR daily feeding rate %.day’!
DIN concentration of dissolved inorganic nitrogen mg N.L"
in the system effluent
DON Concentration of dissolved organic nitrogen in the system mg N.L™'
effluent
IF Daily applied food g.day”
n number of fish in tank
Nf nitrogen in food 7.2% of food weight
0 replacement water flow rate L.day"
SGR specific growth rate %.day'
t time day
TIF total feed applied to a fish tank between two sampling g
period
v total rearing volume L
W, mean fish weight at sampling time ¢ g
'y nitrogen discharge rate % of applied nitrogen
6 replacement water flow rate (6= Q/V) day

Table 3 : comparaison by linear regression between observed and calculated values

model n SLOPE Y-INTERCEPT r’
Slope Different P y-intercept Different P
values from 1 values from 0
SGR 28 0.95 no 0.09 8.14 no 0.23 0.98
DFR 28 0.90 yes 0.02 0.07 no 0.30 0.95
General 90 1.05 no 0.12 0.52 no 0.50 0.92
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Table 4 : Linear relationships between excreted and ingested nitrogen, EN and IN, expressed as g N.kg"

FW.day™".
Linear relationship Species Rearing conditions Authors
g N.kg'! FW.day” w T CP/Energy
g °C % { MJ.kg!
EN=0.40%IN+0.19 Micropterus 46 21-23  Trash fish feed Savitz et al. (1977)°
salmoides
EN=0.25%IN+0.10 Onchorynchus mykiss 130 10 525720 Kaushik (1980)°
EN=0.26xIN+0.13 Onchorynchus mykiss 130 18 52.5720
EN=0.31xIN+0.06 Pleuronectes platessa 35 10 trash fish feed Jobling (1981)°
EN=0.53xIN-+0.09 Abramis brama 80-100 18 tubifex feed Tatrai (1981)°
EN=0.38xIN+0.01 Onchorynchus mykiss  380-425 10 34-49/18-21 Beamish and Thomas (1984)°
EN=0.49x[N+0.16 Dicentrarchus labrax 2-30 18 46-55 Vitale-Lelong (1989)°
EN=0.47xIN+0.19 Dicentrarchus labrax  2-30 23 46-55
EN=0.14xIN+0.10 Stizostedion vitreum 2.6 21 417175 Forsberg and Summerfelt (1992)°
EN=0.20xTN+0.06 61/nc
EN=0.31xIN+0.08 Onchorynchus mykiss ~ 32-39 17 36-41/22 Médale es al. (1995)°
EN=0.34xN+0.08 Onchorynchus mykiss 36-41/19
EN=0.26xIN+0.04 Salmo solar 300- 4-10 40-45/18-19 Forsberg (1996)°
2000

* total nitrogen; ”: TAN+urea; © TAN; nc: not communicated

Table 5 : TAN excretion rate in some teleost fishes

Nitrogen species rearing conditoion authors
Excretion rate w T Feed CP/E
% of ingested g °C % / MJ.kg™"

N
29-44 Onchorynchus mykiss 50 18 Starch diert 41-43 /21 Kaushik and Olivia Teles (1985)

30 Sparus aurata 3-90 24 Dry pellets nc Porter et al. (1987)

13 Sparus aurata 65 nc Dry pellets 38 /nc Krom and Neori (1989)
52-71 Salvelinus namaycush 215 12 Dry pellets  40-50/ 18-22 Jayaram and Beamish (1992)
19-23 Scophthalmus maximus 35-50 8-20 Dry pellets nc Burel et al. (1996)
35/38 Dicentrarchus labrax 10/100 16-20 Dry pellets 52/18 Dosdat er al. (1996)
33/35 Sparus aurata 10/100 16-20 Dry pellets 52/18 Dosdat et al. (1996)

21 Scophthalmus maximus 10/100 16-20 Dry pellets 52/18 Dosdat ef al. (1996)
30/35 Salmo trutta fario 10/100 16 Dry pellets 52/18 Dosdat et al. (1996)
32136 Onchorynchus mykiss 10/100 16 Dry pellets 52/18 Dosdat et al. (1996)
26-37 Onchorynchus mykiss 80 12 Dry pellets 52/18 Dosdat et al. (1997)
28-34 Salmo trutta fario 90 12 Dry pellets 521718 Dosdat et al. (1997)

nc: not communicated
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Abstract

A high rate algal pond (HRAP) system was used to treat effluent from a recirculating
sea water aquaculture system in southern France. Dicentrarchus labrax L. were farmed
at a high density, with effluents containing an average of 10 mg.L™" dissolved inorganic
nitrogen (DIN) and 1.3 mg.L™ reactive phosphorus (RP). On a yearly basis, the algal
pond removed 59% of the dissolved nitrogen and 56% of the phosphorus input, which
was converted into 3.3 kg DW.m™ algae. Green macroalgae were dominant throughout
the year and the algal biomass mirrored the seasonal changes in daily irradiance and
temperature. This first year study supports the possibility of treating marine aquaculture
wastes using high rate algal ponds, although conditions will have to be found to mitigate
the strong influence of climate on the algal community during winter. During the more
temperate season, only 150 m? of treatment ponds would be necessary to remove the
nutrients produced by 1 ton of fish. Treated water was characterised by a high pH,
elevated levels of dissolved oxygen (midday value) and low concentrations of nutrients
and suspended solids. The absence of toxic phytoplankton meant that the water could be
recycled through the farm tanks.

Introduction

One of the main drawbacks of fish culture lies in the waste derived from fish feed and
its metabolic end products (Krom & Neori 1989). The main products are uneaten food,
faeces and excreted dissolved inorganic nutrients which are transported in the water at
various concentrations (Dosdat 1992a, 1992b). In highly flushed systems, such as cage
culture in the open sea, Norwegian fjords or in raceways, waste output is distributed at
low concentrations in a large volume (Aure & Stigebrandt 1990). However, in semi-
closed or recirculating systems, much less water is used and there is a high
concentration of waste products, making treatment techniques mandatory.

The use of recirculating water systems is one approach used to limit the impact of
aquaculture on the aquatic environment. Although the total quantity of nutrients
released is similar in open and recirculating systems, the small volumes of concentrated
effluents that are produced should be easier to deal with, although proper technical and
economical solutions have to be implemented.

The use of algae for the treatment of marine aquaculture wastes has been proposed by a
number of authors (Villon 1989; Vandermeulen & Gordin 1990; Lefebvre, Hussenot
& Brossard 1996). Harlin, Thorne-Miller & Thursby (1978) have already set up a
closed low density fish farm including a treatment unit containing Ulva lactuca or
Gracilaria verrucosa. A recent study by Neori, Krom, Eliner, Boyd, Popper,
Rabinovitch, Davison, Dvir, Zuber, Ucko, Angel, & Gordin (1996) showed the
capacity of Ulva sp. ponds to signiﬁcamly reduce the concentration of dissolved
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nitrogen in effluents from a low density (20 kg.m'3) seabream farm pond at Eilat
(Aqaba) in Israél. But, to our knowledge, the high rate algal ponds (HRAP) technique
described by Oswald (1988), where mechanically induced turbulence enhances algal
productivity, has not yet been tested on effluents from high density (100 kg.m™) fish
farms.

As part of a pilot experiment for intensive farming of D. labrax in a recirculating semi-
closed sea water circuit, we have treated part of the effluents in a high rate algal pond.
The objective of this study was to test the efficiency of HRAP on highly concentrated
effluents over an annual cycle with pronounced seasonal variations. This experiment
was carried out on the Mediterranean coast of France.

Materials and methods

The recirculating rearing system

The rearing system consisted of two 10 cubic meter tanks connected to a recycling loop
through which the water circulated (figure 1). The total volume of the system was 24 m’
and the water flow rate through the loop was set at 30 m’.h". The temperature,
dissolved oxygen concentration and photoperiod in the tanks (figure 1, sub-unit 1) were
kept constant (22+1°C, 60,5 mg O,.L"" and 16 hours light per day, respectively) and
fish density was maintained at around 100 kg.m™. In the recirculating loop, the largest
particles were allowed to sediment in a particle separator (figure 1, sub-unit 2), and the
finer particles were retained on a mechanical filter (50um mesh; figure 1, sub-unit 3).
Carbon dioxide produced from breathing was partly removed on a counter current
air/water column (figure 1, sub-unit 4) before the water entered the pumping tank,
where sodium hydroxide (to avoid a drop in the pH and an excess of dissolved carbon
dioxide) and oxygen were added (figure 1, sub-unit 5). Fresh sea water was introduced
simultaneously into this tank at a controlled flow rate so that the residence time of water
within the whole system was close to 1 day. Compared with open systems or raceways
used for the same species, where the residence time of water is usually close to 1 hour,
the present system may be considered as semi-closed. Wastewater was removed from
the pumping tank via an overflow pipe at about the same rate. The filtered and aerated
mixture water was pumped into a steriliser (figure 1, sub-unit 7) to prevent bacterial
development, and then through a nitrifying biofilter (figure 1, sub-unit 8) which partly
transformed residual organic matter into inorganic matter and ammonia into nitrate.

The sludge from the particle separator was discarded separately as almost solid waste.
The daily liquid output from the system consisted of small volumes of water that were
used to clean the mechanical filter and about 24 m’ that were removed from the
pumping tank. HRAP was applied to a fraction of this liquid output to test whether this
kind of biological treatment could significantly reduce the nutrient content of the
effluent and thus allow a partial reutilization of the water in the rearing system.
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The HRAP treatment unit

As shown in figure 2, the outdoor oxidation pond was a 0.8 m wide channel through
which water was driven by a paddle wheel. It was fed with 1.5 m’ per day of the liquid
effluent mentioned above. The pond had a surface area of 11.8 m%, a depth of 0.5 m and
a volume of 5.9 m°. Water residence time in the HRAP was 3.6 days throughout the
entire experiment, from May 1996 to August 1997.

A careful analysis indicated that the mean water velocity induced by the paddle wheel
rotation was 15.3 cm.s™. It only fell below 10 cm.s” in very limited areas . This
movement prevented any significant sedimentation within the basin and ensured an
active dispersion and use of the nutrients by the algae. Using a fluorescent dye it was
also shown that although the inflow pipe was only a relatively short distance upstream
from the outflow pipe, the input composition had no significant effect on the outflow.
Output samples can thus be considered as representative of the whole pond.

The pond was first filled with 80 um of filtered seawater before the input valve was
opened. The input to the pond consisted of effluent from the farm which had first been
partly cleared of particles in a settler (residence time of 4 hours). In order to maintain a
mean residence time of 3.6 days, the high rate algal pond was fed with 1.1 L.min"' of
effluent water, which corresponded to between 3 and 7% of the total effluent volume
released from the semi-closed rearing system.

Sampling and analysis

Daily meteorological data (total irradiance, air temperature, rainfall) were obtained from
the nearby Météo-France station at Mauguio. The photosynthetically active radiation
(PAR, E.m‘z.d"), which represents around 48% of the total irradiance, was converted
from J.cm™ to uE.m™ using a 4.2 10* conversion factor (Kirk 1983).

Sampling was carried out over a 15-month period in both the inlet and outlet of the algal
pond, twice a week at midday from May to December 1996 and once a week thereafter.
Water temperature (Twaer, °C), dissolved oxygen (DO, mg Oz.L"), pH and salinity (S,
g.L"") were measured in siru with a Hg-thermometer, an YSI probe, a Orion pH-meter
and a refractometer respectively. The concentration of total and inorganic suspended
solids was determined according to Aminot (1983a) on glassfibre filters after filtering
the samples through a 500 pm mesh net. The concentration of dissolved inorganic
nitrogen (DIN in the form of nitrate, nitrite and ammonium) and dissolved reactive
phosphorus (RP) were measured on filtered samples with a Technicon® Autoanalyzer II,
as described by Treguer & Le Corre (1974). The error on all measurements was below
5%.

The total macroalgal biomass exported from the system was collected on a fine mesh
net at the basin outlet. Conversion to dry weight was based on 100 g fresh weight sub-
samples which were oven dried for one week at 50°C (1 g fresh weight = 0.2 g dry
weight). The total chlorophyll-a (uncorrected for phacopigments) was measured with a
spectrophotometer after acetone extraction (Aminot 1983b). The phytoplankton biomass
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was estimated from the mean percentage of chlorophyll-a in phytoplankton, as observed
by Desortova (1981) (1 mg Chlorophyll-a =200 mg dry weight).

Results

The climatic conditions on the experimental site were mild, with mean monthly
temperatures and irradiance as shown in Table 1. The strongest irradiance (60 E.m™.d™")
and the highest temperatures (24°C) were observed in June and July respectively, and
the lower values in December and January (9 E.m2.d" and 7°C respectively). This
reflects the fact that the French western Mediterranean coast has one of the highest
annual levels of irradiance in France , but experiences seasonal variations due to its
43°30 North latitude.

Some of the physical characteristics therefore displayed strong seasonality: the
variations in water temperature of the outdoor oxidation basin closely paralleled the
mean air temperature (table 1). The salinity of the farm effluent ranged from 21 to 43
g.L”', mostly as a result of evaporation in summer and of dilution of the coastal sea
water during heavy winter rainfall. A mean difference of 2.2 g.L™! between input and
output pond salinity reflected a daily evaporation of about 1 to 3% of the pond volume,
resulting from an evaporation rate ranging from 5 to 15 mm.d™. This loss of water was
significantly higher than water input from direct rainfall, which amounted to only 1 to 5
mm.d”' (table 1).

During the course of the experiment both the pH and the DO concentration of the input
water were lower than in natural sea water and remained stable at around 7.6+0.1 and
2.841.0 mg O,.L" respectively. The pH measured in the pond at around midday
generally rose to above 9.0, except during the cold season (December to February). The
DO concentration in the pond water (midday values) was always above saturation and
reached 10 to 15 mg O,.L", although extreme values were avoided due to the paddle
wheel effect which tended to maintain the concentration closer to equilibrium. Probably
for the same reason, early-morning oxygen concentrations were always above 5 mg.L™.
In the input water, the concentration of fine suspended solids (suspended solids between
1.2 and 500 pum) varied between 3.5 and 14.5 mg.L™!, with an average of 8.0 mg.L™".
This value was significantly higher in the pond effluent (16.1 mg.L™"), which contained
the microalgal biomass ; the maximum level was reached in May 1997.

The input water contained an average of 1.3 mg.L™" reactive phosphorus and
10.2 mg.L™! dissolved inorganic nitrogen, of which more than 80% was in the form of
nitrate. Output concentrations were significantly lower, and showed strong seasonal
variations (figure 3 and 4). If inputs and outputs are computed as monthly fluxes, the
reduction in nitrogen varied by over 90% in summer and by 30% in winter and that of
phosphorus by between 70 and 0% for the same seasons. The very low values of both
the biomass and removal efficiencies in January and February 1997 can be attributed to
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a particularly cold period (the water temperature occasionally fell below zero) which
was detrimental to the algae.

The difference between monthly input and output fluxes of dissolved nutrients may be
attributed to algal production, part of which is exported from the pond (figure 5). The
exported biomass, which was directly related to the biomass concentration within the
pond, fluctuated with the seasons and had a marked low point during winter.
Macroalgae were dominant all year long and the phytoplankton biomass was relatively
low, except at the very beginning of the experiment and during Nitzschia sp. and
Euglena sp. blooms in May 1997. The data presented below refer to the period from
August 1996 to July 1997, after three months of colonisation. In one year, 39 kg of algal
dry weight were exported from the pond. The macroalgae species were usually free
floating and fixed ulvoids (Ulva sp., Enteromorpha sp.) but during the cold season
Ectocarpus sp. was observed on fragments of ulvoids. Diatomophycae and
Euglenophycae were the main species of phytoplankton represented. No toxic
phytoplankton blooms were observed during the experiment.

Discussion

Green macroalgae are prone to develop in highly eutrophic or nitrogen enriched marine
bays and coastal lagoons where they outcompete microalgae. But the development of
the few species occurring naturally is closely dependent on temperature and/or
irradiance, as shown by the fact that they almost disappear during winter. In a high rate
algal pond, algal activity (oxygen production, CO2 and nutrient uptake for algal
development) is also highly dependent on the environmental conditions. Temperature,
irradiance and day length are more suitable for algal development during the summer.
Although microalgae usually develop in fresh water treatment ponds, (Goldman,
Tenore, Ryther & Corwin 1974; Oswald 1988; Picot, El Halouani, Casellas, Moersidik
& Bontoux 1991; Nurdogan & Oswald 1995), macroalgae dominate in shallow
enriched brackish or marine waters (Sfriso, Pavoni & Marcomini 1989; Le Pape &
Menesguen 1993). Smith, Horn, & Bloesch (1988) assign this drop in phytoplankton
biomass to the competition for inorganic nitrogen by Ulva spp. and Enteromorpha spp.
These ubiquitous species grow over a large range of temperatures, irradiance and
salinity, but are mostly restricted to the summer period in our region (Armold &
Murray 1980; Duke, Lapointe & Ramus 1986; Henley 1992; Floreto, Hirata, Ando &
Yamasaki 1993).

The development of macroalgae instead of phytoplankton may be considered beneficial
for two reasons. The first is that algal material can be removed more easily. The second
concerns the potentially higher productivity that could be obtained if irradiance
distribution within the water column, turbulence, temperature, nutrient concentration
and input could be properly determined and controlled (Goldman 1979; Wetzel 1983).
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The objective here was to determine these conditions in order to maximize nutrient
removal.
In our experiment, higher than usual input concentrations were used, with annual means
from August 96 to July 97 of 12.5 mg N.L" and 1.3 mg P.L"". The removal rate for
dissolved inorganic nitrogen varied between 30 and 88%, with an annual mean of 59%.
Phosphorus removal efficiency varied from 0 to 82%, with a mean of 56%. Similar
values for removal efficiency have been published for algal ponds fed with effluents
from open circuit marine aquaculture systems, with a much lower N input concentration
(Vandermeulen & Gordin 1990; Cohen & Neori 1991; Jiménez del Rio, Ramazanov
& Garcia-Reina 1996).
In terms of surface area, the mean DIN input varied from 0.8 to 1.9 g N.m™.d"" with an
annual mean of around 1.6 g N.m™2.d™". Obviously, the removal efficiency will decrease
when the nutrient input is in excess of the potential assimilation rate per unit area. The
surface area of the treatment pond (or the input flow rate) should be adapted to the
variations in the potential maximum as a function of irradiance and temperature.
In our pond, turbulence prevented the growth of large specimens of macroalgae, and
pieces of about 10 cm? were distributed throughout the water column. Photosynthesis by
this algal material could thus be considered as similar to that of phytoplankton and was
compared with the upper limits of yields attainable in outdoor mass cultures such as
those proposed by Goldman (1979):

Pmax=0.28 I5(Ln(0.45 Iy/1)+1)
where Ppax 15 in g dry weight.m'z.d'l, I, is the saturation irradiance, in cal.cm™.d”! (PAR)
and lo, the irradiance on the basin surface in cal.em™®.d’ (PAR). With an average I
value of 0.04 cal.cm™min™, the upper limit of production in our region would range
from 10 gm™.d" in December to 40 g.m'z.d'1 during June and July (figure 5). The
observed seasonal variations in N and P assimilation per unit area, as well as those of
total dry weight production, are closely parallel to the variations of the theoretical upper
limit (figure 6).
Over one year (August 96-July 97) 3.3 kg.m? of algal dry weight (5% of which was
phytoplankton) were exported from our 11.8 m? treatment pond, trapping 0.34 kg DIN
and 0.034 kg of reactive dissolved phosphorus per square meter.
The overall photosynthetic activity resulted in daytime pH values and oxygen
concentrations which were in accordance with a possible re-injection (preferably during
day time) into the fish tanks. The final nutrient concentrations of the water treated in the
high rate algal pond also seemed low enough to be reused in the farm and thus reduce
water consumption.

Conclusion

This study demonstrated that the high rate algal pond technique may be used for the
treatment of marine aquaculture effluents from semi-closed circuits characterised by
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high nutrient, and specifically nitrate, concentrations. As in the nearby coastal lagoons,
macroalgae were dominant. One of the main advantages of a high rate algal pond
containing mainly macroalgae is the ease with which the algal biomass can be removed
from the treated water by mechanical means.

On average, 60% of dissolved inorganic nitrogen and dissolved reactive phosphorus
were removed, although this efficiency varied strongly with the seasons, from 98% in
July to less than 18% in December for nitrogen. More experiments are thus needed to
improve treatment efficiency during winter. If the input rates can be considered stable,
the use of a combination of a standard water depth and water residence time did not
allow for the conditions in the HRAP pond to be optimized: the strong variations in
temperature and irradiance probably resulted in a variable photosynthetic yield of the
algae. A longer residence time and a shallower optical depth in the basin might partly
compensate for the reduced Iy and irradiance during winter on condition that the
photosynthetic optimal rate (of the mixed micro- and macraoalgal community) is not too
severely depressed by the low temperatures. However, the local climatic conditions in
winter, and specifically the low irradiance, set an upper limit to biomass production
(around 15 ¢ DW.m™d™") and thus to the potential removal of dissolved N and P (0,15
and 0.015 g.m™d™).
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figure 1: Diagram of the recirculating rearing system.
1: farm tank; 2: particle separator; 3: mechanical filter; 4: CO; stripping
system; 5: pumping tank; 6: pumps; 7: UV lights; 8: nitrifying biofilter;
9: heat-cold exchanger; 10: oxygen supply system.
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figure 2: The outdoor high rate algal pond unit.
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figure 3: Monthly (mean = SE) Dissolved Inorganic Nitrogen (DIN) concentration and
removal efficiency in the treatment pond.
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figure 4: Monthly (mean + SE) Reactive Phosphorus (RP) concentration and removal
efficiency in the treatment pond.
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figure 5: Seasonal variations of the total exported algal biomass and of its theoretical
upper limit (see text).
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figure 6: Seasonal variations of dissolved N and P assimilated per unit area (g.m>.d™") in
the HRAP pond.

Table 1: Monthly environmental data at the experimental site (from Météo France and
our measurements).

Month PAR Air temperature  Water temperature Inlet salinity Rainfail
(E.m2.d™) (°C) (°C) (g.Lh (mm.month™)

May 96 52,0 16,8 19.0 37 26
Jun 96 59.3 22,2 26,5 40 27
Jul 96 54,6 23,7 25,1 36 29
Aug 96 47,0 22,6 239 36 63
Sep 96 37,5 17,9 18,5 39 64
Oct 96 23,9 15,4 16,0 37 52
Nov 96 14,3 10,6 11,5 34 92
Dec 96 8,6 8,4 10,3 31 165
Jan 97 1,3 7,0 8,2 28 134
Fev 97 22,1 9,6 10,2 33 3
Mar 97 40,2 13,1 15,5 37 0
Apr 97 49,8 14,1 16,5 39 12
May 97 47,9 17,6 18,6 36 27
Jun 97 458 20,2 216 35 129
Jul 97 56,1 23,1 243 38 16
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