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culture, longlines were 76-m-long and were separated from each other by 12 m. In fall
2003, four hundred and sixty five longlines supported scallop cages (= 29 to 44 million
scallops). In July 2004, after the spring seeding of the majority of the scallops, only seven
lines still had pearl net cages (S. Vigneau, pers. com.). At that time, the density of scallop
cages, expressed as number of cages per square meter of culture area (where scallop cages

were still present) was 0.785 m™ in scallop zone (S).

4.2.3 Experimental design

In situ experiments were performed in HAM between 14 and 23 July 2004.
Experiments were carried out in 4 zones: control (C - no bivalve culture), scallop (S), 1-yr-
old mussel (M1) and 2-yr-old mussel (M2; Figure 21b). In contrast to many authors (e.g.
Grenz et al., 1992; Grant et al., 1995; Mazouni et al., 1996), we designated a peripheral
control zone rather than a single local control site to distinguish the effect of aquaculture vs.
the natural variability of studied parameters (Figure 21b). Since the influence of bivalve
biodeposition is typically considered to be restricted to a radius of 10 to 40 m around the
farm (Dahlback and Gunnarson, 1981; Mattsson and Lindén, 1983; Callier et al., 2006), the
control zone was located at more than 100 meters away from the bivalve farms to avoid or
limit any potential impact of bivalve biodeposition on the benthic environment. The depth
of each study zone was similar (5.6 £ 0.1 m).

Pelagic chambers were deployed in each study zone by scuba divers at the mean depth
of bivalve structures (3 m) whereas benthic chambers were placed at the water-sediment

interface (Figure 22).
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Figure 22: Schematic of in situ deployment of pelagic and benthic experimental systems.
Both systems consisted of a dark chamber with a port to collect water samples, YSI 6600
probe, and submersible pump connected to waterproof batteries and three hoses. Pelagic
chambers were deployed at the same depth as the bivalve structures (ca. 3 m) whereas
benthic chambers were placed at the water-sediment interface. The arrows indicate the

direction of water circulation in the system
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Pelagic chambers were maintained in the water column by anchoring them to the bottom
with a cement block while keeping them buoyant with Styrofoam floats (Figure 22). In the
control zone, pelagic chambers were filled only with water since there were no aquaculture
structures in that zone. In contrast, they were filled with water and culture structures in
culture zones (a scallop cage in the scallop zone and a 15 cm mussel line section in mussel
zones). Care was taken to ensure that the pearl nets and mussel line sections were disturbed
as little as possible as previous work in the area (Richard et al., 2006) has shown that
organisms and sediments associated with such structures may have a significant influence
on fluxes. Experiments were carried out within each of 6 randomly chosen sites for each
interface (pelagic vs. benthic) within each zone (C, S, M1, M2). Thus a total of 48 in situ

experiments were performed.

4.2.4 Experimental chambers

Macrophytes were not observed on the sea floor or on aquaculture structures in the
study zones. Dark chambers were used in preference to clear ones to prevent potential
effects of microphyte photosynthesis (Lerat et al., 1990) on biogeochemical fluxes to
isolate the effect of aquaculture on respiration and nutrient regeneration rates (Bartoli et al.,
2001).

Pelagic chambers were composed of two removable acrylic hemispheres, whereas
benthic chambers (Boucher and Clavier, 1990; Richard et al., in press; Thouzeau et al., in
press) were composed of an acrylic tube and a removable acrylic hemisphere (Figure 22).

The large volume of water in pelagic (82.5 L) and benthic (55.7 to 72.4 L, depending on the
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depth to which the base was inserted into the sediment) chambers limited the increases of
diffusive and metabolic fluxes caused by confinement or water warming. The large size of
the benthic chambers (50 cm diameter, ~ 0.2 m™ surface area) was also selected to limit
perturbations on biogeochemical processes due to the insertion of the base into the
sediment (Glud and Blackburn, 2002) and to minimize the effects of spatial heterogeneity
in the distribution of benthic fauna (Balzer et al., 1983).

Each chamber was linked to an adjustable battery-fed submersible pump and YSI
6600 probe (Figure 22). Water flow in each chamber was adjusted to 2 L min™ to
homogenize the water inside the enclosures, eliminate noticeable particle resuspension, and
allow stable measurements to be recorded by the YSI probes (Richard et al., 2006; Richard

et al., in press; Thouzeau et al., in press).

4.2.5 Physico-chemical measurements and sample collections

Pelagic and benthic chambers were incubated for 1 and 2 hours, respectively. These
incubation times were selected to allow ammonium fluxes to be measured and to attain
final oxygen concentrations that were not lower than 80% of the initial concentrations
(Richard et al., 2006; Richard et al., in press). This was to prevent hypoxic conditions from
developing that could modify macrofaunal metabolism (Mazouni et al., 1998). The YSI
probe recorded oxygen concentration (mg L' £ 0.01), temperature (°C + 0.01) and salinity
(+ 0.01) in the chamber at 1-min intervals throughout the incubation. This monitoring

allowed us to venfy if there was any change in the experimental conditions that could
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modify the biogeochemical processes in the chambers (e.g. an increase in water
temperature).

Water samples (n = 3) were collected through ports in the chambers by scuba divers
using 60-ml syringes at the start, middle (Just for benthic chambers) and end of the
incubations for nutrient (ammonium, silicate, phosphate, nitrate and nitrite) analyses. At the
end of pelagic incubations, scuba divers opened the chambers and collected the scallop
cage or mussel line section to determine its composition (cultivated bivalves and associated
macrofauna) in terms of biomass and abundance. At the end of benthic incubations, the
hemispheres were gently pulled off the bases and scuba divers used 60 ml disposable
syringes with the ends cut off to collect three sediment samples for analysis of the organic
matter contained within the first two centimetres. A single larger sediment core (SA =
262.5 cm’; Wildish et al., 2003) was also collected by scuba divers for further benthic

macrofaunal biomass and abundance analyses.

4.2.6 Sample processing

Pelagic and benthic macrofauna

Aquaculture structure and benthic macrofauna samples were sieved through a 0.5
mm screen. Cultivated bivalves, associated and benthic macrofauna were frozen separately
at -18°C until processed. Samples were thawed in the laboratory and organisms counted to
calculate the abundance of cultivated bivalves and associated and benthic fauna. The
former were dried separately at 60°C for 72 hours and weighted (DW: dry weight with

shells). Mussel and scallop biomasses were measured to the nearest 0.1 g with a PG 5001-S



124

Mettler Toledo balances whereas associated and benthic macrofaunal biomasses were
measured to the nearest 10° g with AG285 Mettler Toledo balances. Following the
methods used by Mazouni et al. (1998) and Nizzoli et al. (2006), pelagic macrofaunal
biomasses and abundances (in-chamber biomasses and abundances expressed per 15 cm
mussel sock and per scallop cage) were standardized to the in situ density of aquaculture
structures in culture zones (i.e. 26 cm of mussel lines and 0.785 cage m™ of lagoon bottom
in mussel and scallop zones, respectively) to obtain in situ pelagic macrofaunal biomass
and abundance (g DW m™ or ind m™). Benthic macrofaunal biomass and abundance were

similarly standardized per m’ of lagoon bottom.

Sediment organic matter content

Sediment samples were dried separately at 60°C for 72 h, weighted and burned for
4h at 450°C to calculate their ash-free dry weight (AFDW; Byers et al., 1978). Sediment
AFDW was measured to the nearest 10° g with an AG285 Mettler Toledo balance.

Sediment organic matter content was expressed as percent total sediment weight (% OM).

Nutrient analyses

Ten millilitres were immediately subsampled from each of the 60 ml water samples
in the field to measure ammonium concentration following the orthophtaldialdhehyde
method outlined by Holmes et al. (1999) with an Aquafluor handheld Turner designs
fluorimeter. The remainder of each water sample was stored in cryovials and frozen (-

80°C) after filtering through 0.2 um cellulose acetate Target syringe filters. Analyses for
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dissolved nitrate, nitrite, phosphate and silicate were done using a II PAA II Brann +

Luebbe auto-analyser following Tréguer and Le Corre (1975).

4.2.7 Flux calculation and standardization

Correction for water influence®

Pelagic and benthic biogeochemical fluxes were determined either from the slopes
of the linear regressions between oxygen concentration and incubation time (values
expressed as mg O, L' h') or from the changes in nutrient concentrations over the
incubation time (umol nutrients L™ h™), multiplied by chamber volume (values expressed
as mg or pmol h™). Water within the chambers contributes to biogeochemical fluxes
through, for example, degradation of suspended matter and respiration of plankton.
However, the aim was to isolate that part of the biogeochemical flux measured in pelagic
and benthic chambers that was due uniquely to the presence of the aquaculture structures
and benthic interface, respectively. To this end, we subtracted the influence of water
(estimated as the mean fluxes measured in the dark pelagic chamber filled with water) from
the gross fluxes measured within pelagic and benthic chambers. The mean oxygen
consumption measured in water was 0.104 mg L™ h”' whereas mean nutrient fluxes were

0.0679 (NHa), -0.0004 (PO,), -0.0035 (Si(OH),), 0.0098 (NO3), -0.016 (NO,) pmol L™ h™".

¢ See reflexions about this method in the annexe section
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Standardization

Fluxes were standardized to a common constant in order to compare among
interfaces (pelagic vs. benthic) in culture zones. Following the methods used by various
authors (Mazouni et al., 1998; Mazouni, 2004; Nizzoli et al., 2006), gross pelagic fluxes
(corrected for water influence) were standardized to in situ pelagic macrofaunal biomass (g
DW m?). Pelagic fluxes in culture zones were thus expressed as mg (O2) or pmol
(nutrients) m? h"' and were comparable to benthic fluxes (corrected for water effect)
standardized to 1 m’® surface area of the bottom. In order to compare effect of pelagic
macrofauna biomass (PMB) on the pelagic fluxes among types of aquaculture structure (S,
M1, M2), pelagic fluxes were standardized to 1kg-PMB (Nizzoli et al., 2006). As several
authors (e.g. Baudinet et al., 1990; Balzer et al., 1983; Dame et al., 1989) have done, molar
ratios of silicate, nitrogen (ammonium + nitrate + nitrite) and phosphate releases (Si/N/P)
were calculated for each experimental chamber deployed in culture zones to obtain mean

ratios of nutrient releases per interface per zone.

4.2 .8 Statistical analyses

A series of analyses of variance (ANOV As) were performed for each study objective. The
first series of ANOVAs was carried out to compare pelagic macrofaunal (bivalve,
associated fauna, total fauna) biomass and abundance (Table 10), and pelagic fluxes
(ammonium, silicate, phosphate, nitrate and nitrite;Table 11, Table 12) among culture
zones (S, M1, M2). Zone C zone was not included in the latter model as suspended

aquaculture was not present in the control zone. The second series of ANOVA compared
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sediment organic matter content, benthic macrofaunal biomass and abundance (Table 13),
and benthic fluxes (Table 14) among the four zones (C, S, M1 and M2). The interaction
among culture zones (S, M1 and M2) and interface types (Pelagic/Benthic) on ratios of
nutrient releases (Si/P, N/P; Table 15) and biogeochemical fluxes (Table 16) were also
evaluated using ANOVA. The assumptions of normality and homoscedasticity were
evaluated using the Shapiro-Wilk (Shapiro and Wilk, 1965) and Brown-Forsythe (Brown
and Forsythe, 1974) tests, respectively. When required, data were log- or root-transformed
to satisfy both assumptions (details given where appropriate). A single replicate was
excluded from each of the pelagic (M2 bivalve abundance) and benthic (C sediment
organic content) databases as their Cook’s D influences were greater than 4/n (n = total
number of replicates; Cook and Weisberg, 1982). Tukey HSD (Honestly Significant
Difference) pair-wise multiple comparison tests adapted to unbalanced designs (Kramer,
1956; Hayter, 1984) were used to identify the differences when a source of variation was
significant. Although biogeochemical fluxes were separately analysed, they were

represented in the same figure to avoid information redundancy.

4.3 Results

4.3.1 Influence of mussel and scallop cultures on the pelagic environment

Pelagic macrofauna
In culture zones, «suspended» pelagic macrofaunal biomass and abundance varied
from 47.8 to 503.1 g DW m™ and 181.5 to 2408 ind m™, respectively. Pelagic macrofaunal

biomass and abundance differed among culture zones (Table 10) such that M2>M1>S (total
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faunal and cultivated bivalve biomasses; Figure 23a), M2=S>M1 (associated fauna
biomass; Figure 23b), and S>M2>M1 (total faunal and associated faunal abundances;

Figure 23c).

Table 10: Results of the analyses of variance testing the effect of culture zone (S, M1 and
M?2) on the biomass and abundance of total suspended macrofauna (Total), cultivated

bivalves (Bivalve) and associated fauna (Associated)

Variable Source df MS F p
Total' ZONE 2  4.06 56.54<0.0001
Error 14 0.07
Biomass Bivalve! ZONE 2 436 59.07<0.0001
Error 14 0.07
Associated® ZONE 2 7.66 19.74<0.0001
Error 14 0.39

Totall ZONE 2  3.68 32.13<0.0001
Error 14 0.11

Abundance Bivalve! ZONE 2 0.54 10.14 0.0019
Error 14 0.05

Associated” ZONE 2 6.79 40.37 <0.0001
Error 14 0.17

t1n (%), T V(%)

The biomass of pelagic macrofauna was mainly represented by cultivated bivalves (86.61
to 99.98%; Figure 23a) whereas the abundance of pelagic macrofauna was mainly

represented by associated fauna (56 to 94%; Figure 23c).
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Figure 23: Mean (+ SE) pelagic macrofaunal (a, b) biomass and (b) abundance in scallop
(S), 1-yr-old mussel (M1) and 2-yr-old mussel (M2) zones in HAM. Solid bars represent
the biomass or abundance of the cultivated bivalves whereas hatched bars represent
biomass and abundance of the associated fauna. Note that (b) focuses on the mean biomass
of associated fauna biomass among culture zones and that the y-scale differs from that in

(a). Different letters indicate significant differences between culture zones

Pelagic fluxes

Pelagic oxygen fluxes were negative whereas nutrient fluxes were mostly positive,
highlighting oxygen consumption and nutrient releases in the water column originated from
the aquaculture structures (Figure 24a-f). The greatest nutrient release by aquaculture
structures was ammonium, followed by phosphate, silicate, nitrate and then nitrite (Figure
24b-f). Pelagic oxygen consumption varied among culture zones (Table 11) and was twice

as great in 2-yr-old mussel zone than in scallop zone (Figure 24a).
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Figure 24: Mean (£ SE) pelagic and benthic fluxes measured in scallop (S), 1-yr-old mussel
(M1) and 2-yr-old mussel (M2) and in control (C: only for benthic fluxes) zones in HAM:
(a) oxygen consumption (O;), and (b) ammonium (NHj), (c) silicate (Si(OH),), and (d)
phosphate (PO,4) fluxes. Different letters indicate significant differences between culture
zones for a given interface (i.e. benthic or pelagic). Stars indicate a significant difference

between interface types for a given culture zone (i.e. S, M1 or M2)
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Pelagic ammonium, phosphate, silicate and nitrate fluxes did not vary among culture zones
(Table 11, Figure 24b-e). Pelagic nitrite fluxes were more than 5 times greater in scallop

zone than in mussel zones (Table 11, Figure 24f).

Table 11: Results of analyses of variance testing the effect of culture zone (S, M1 and M2)
on pelagic fluxes (oxygen: O,, ammonium: NH4 phosphate: POs,, silicate: Si(OH),, nitrate:

NOs, nitrite: NO,)

Fluxes Source df MS F p
0,7 ZONE 2 0.84 4.853 0.0251
Error 14 0.17

NH, ZONE 2 128762 1.013 0.3883
Error 14 12712.3

PO, ZONE 2 0.16 0.835 0.4542
Error 14 0.19

Si(OH),! ZONE 2 0.89 2.117  0.1573
Error 14 0.42

NO; ZONE 2 138.28 3.238 0.0699
Error 14 42.71

NO, ZONE 2 4845 3526 <0.0001
Error 14 1.37

fn (x)

Standardized (to 1 kg PMB) pelagic fluxes measured at the interface of aquaculture
structures varied among aquaculture structure types (Table 12). Biogeochemical fluxes
were always either significantly greater at the interface of scallop cages than at the interface

of mussel lines or else showed this same trend (Si(OH),: Table 12).
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Table 12: Mean fluxes (£SE) measured at the interface of aquaculture structures (S, M1,
M2) standardized to 1kgDW of macrofauna (bivalve + associated fauna). Fluxes are
expressed as mg 02 and pumol nutrient kgDW™ h'. Significance of analysis of variance
(ANOVA) and HSD tests comparing the influence of aquaculture structure type (S, M1,

M2) on pelagic fluxes are also given

0, NH, PO, Si(OH), NO; NO,!
S 557.53+94.94 2008.89 +234.98 175.05+29.50 78.12+19.83 119.61 +16.50 76.61 + 8.57
M1 311.72+49.58 83470+ 172.44 76381431 41.95+6.49 129+1249  4.58+0.38
M2  223.84+36.6] 566.18+88.09  44.57+830  31.70+897  1227+6.02  4.54+1.69
ANOVA 0.0113 0.0002 0.0005 0.0738 < 0.0001 <0.0001
HSD  S>MI>M2 S>MIl =M2 S>MI=M2 S=MI=M2 S>M2=Ml S>M2=Ml]
V(x)

4.3.2 Influence of mussel and scallop cultures on the benthic environment

Sediment organic matter content
Sediment organic matter content (%OM) ranged from 3.4 to 36.2% and differed

among zones (Table 13).

Table 13: Results of analyses of variance testing the effect of zone (C, S, M1 and M2) on

sediment organic matter content (OM) and macrofaunal biomass and abundance

Variable Source  df MS F p
% OM' ZONE 3 142 803  0.0012
Error 19 0.18
Biomass* ZONE 3 291 277 0.069
Error 19 1.05
Abundance!  ZONE 3 3065.1 13.55  <0.0001
Error 19 226.1

TIn(x),In(x+1),§VX).
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The results of the a posteriori tests showed that the mean organic matter content in the first
two centimetres of sediment was more than twice as great in the two mussel zones (M1 and
M2) than in control and scallop zones (Figure 25a). % OM tended to be greater in the

scallop zone than in control zone but this trend was not significant (Figure 25a).
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Figure 25: Mean (+ SE) sediment organic matter (OM) content (a), benthic macrofaunal
biomass (b) and abundance (c¢) measured in control (C), scallop (S), 1-yr-old mussel (M1)
and 2-yr-old mussel (M2) zones in HAM. Different letters indicate significant differences

between culture zones
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Benthic macrofauna

Benthic macrofaunal biomass ranged from to 0.2 to 142 g DW m™. Although the
trend for biomass among zones was C, S > M1, M2 (Figure 25b), mean macrofaunal
biomass did not vary significantly among zones (Table 13). Benthic macrofaunal
abundance varied from 76 to 10, 857 ind m™ and varied significantly among zones (Table
13) such that it was 6 times greater in the control and scallop zones than in the mussel

zones (Figure 25c¢).

Benthic fluxes

As observed in the water column, oxygen fluxes were negative, indicating oxygen
consumption at the benthic interface (Figure 24a). Except for nitrate fluxes, which were
negative in the M1 zone, mean fluxes of the other nutrients were positive, highlighting
nutrient releases from the sediments (Figure 24b- f). Ammonium represented the greatest
release at the benthic interface, followed by silicate, phosphate, nitrate and nitrite releases
(Figure 24). In contrast to oxygen consumption and nitrate fluxes, ammonium, silicate,
phosphate and nitrite fluxes varied significantly among zones (Table 14 and Figure 24).
The mean ammonium, silicate and phosphate fluxes were 2.5 to 4.5 times greater in culture
zones (S, M1, and M2) than in control zone (C; Figure 24b-d). Benthic ammonium fluxes
did not vary among culture zones (Figure 24b). In contrast, mean silicate and phosphate
fluxes were greater in the M1 than the M2 zone (Figure 24c, d). Mean nitrite fluxes were
more than 7 times greater at the water-sediment interface in the scallop zone than in mussel

zones (Figure 24f).
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Table 14: Results of analyses of variance testing the effect of zone (C, S, M1 and M2) on
benthic fluxes (oxygen: O, silicate: Si(OH)s, ammonium: NH4 phosphate: POy, nitrate:

NOs, nitrite: NO;)

Fluxes Source df MS F p
0O, ZONE 3 247159 1.63 0.2156
Error 19 1515.55
NH, ZONE 3 116103 3.37 0.0401

Error 19 34457
Si(OH), ZONE 3 133846 12.6]1 <0.000]
Error 19 10613

PO, ZONE 3 2259.01 7.84 0.0013
Error 19 288.2

NO; ZONE 3 46.1 1.6 0.222
Emmor 19 28.77

NO, ZONE 3 1721  7.14 0.0021

Error 19 241

4.3.3 Pelagic vs. benthic interfaces

Ratio of nutrient releases

The mean release ratio of silicate to phosphate (Si/P) was significantly different
among interfaces (Table 15) and was greater at the benthic interface than at the interface of
aquaculture structures. In contrast, mean release ratios of nitrogen to phosphate (N/P) did
not differ among culture zones and interfaces (Table 15). The mean release ratio between
silicate, nitrogen and phosphate (S1/N/P) was thus 0.64/13.12/1 at the pelagic interface and

8.34/13.12/1 at the benthic interface.
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Table 15 : Results of analyses of variance testing the effect of culture zones (ZONE: S, M1
and M2), interface type (INT: Pelagic, Benthic) and their interaction (ZONE*INT) on

nutrient ratios: Silicate/Phosphate (Si/P) and Nitrogen/Phosphate (N/P)

Ratio  Source df MS F p
Si/P" ZONE 2 002 012 0.8879
INT 1 38.55 276.79 <0.0001
ZONE*INT 2 0.18 1.3] 0.285
Error 29  0.14
N/P  ZONE 2 130.62 3.28 0.0521
INT ] 038 0.01 0.9227
ZONE*INT 2 37.84 0095 0.3987
Error 29 39.87
TV

Contribution to oxygen and nutrient pools

Oxygen consumption was observed at both interfaces (pelagic and benthic) in
culture zones (Figure 24) and was a function of the interaction between zone (M1 vs. M2
vs. S) and interface (pelagic vs. benthic; Table 16). Oxygen consumption did not vary
significantly among interfaces in M1 and M2 zones but was 2.8 times greater at the benthic
interface than at the pelagic (i.e. pearl net) interface in the scallop zone (Figure 24a).
Ammonium fluxes varied significantly among interfaces in culture zones (Table 16) such
that they were twice as great at the benthic interfaces as at the aquaculture structure
interfaces (Figure 24b).

Ammonium was the nutrient that was released in the greatest quantity in culture
zones. Silicate fluxes were a function of the interaction between zone and interface (Table

16) and were, overall, about 33 times greater at the benthic than at the pelagic interfaces

(Figure 24c).
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Table 16: Results of analyses of vanance testing the effect of culture zone (ZONE: S, M1

and M2), interface type (INT: Pelagic, Benthic) and their interaction (ZONE*INT) on

biogeochemical fluxes (oxygen: O,, silicate: Si(OH)y, ammonium: NHj, phosphate: PO,

nitrate: NOs, nitrite: NO,)

Fluxes Source df MS F p

0, ZONE 2 288.9 0.25 0.7836
INT ] 8067.29 6.87 0.0138
ZONE*INT 2 8298.35 7.06 0.0032
Error 29 1174.58

NH, ZONE 2 14690.1 0.52 0.5972
INT 1 518194.1 18.51 0.0002
ZONE*INT 2 17969.89 0.64 0.5335
Error 29  27988.83

SiOH,! ZONE 2 0.7 2.67 0.0862
INT ] 111.77  427.16 < 0.0001
ZONE*INT 2 0.96 3.68 0.0377
Error 29 0.26

PO,! ZONE 2 0.44 2.12 0.138
INT 1 5.6 26.99 < 0.0001
ZONE*INT 2 0.32 1.55 0.2302
Error 29 0.21

NO, ZONE 2 126.26 4.68 0.0173
INT ] 163.39 6.06 0.0201
ZONE*INT 2 67.21 2.49 0.1004
Error 29 26.98

NO, ZONE 2 69.3 39.95 0.001
INT 1 2335  13.46 <0.0001
ZONE*INT 2 4.49 2.59 0.0922
Error 29 1.73

T In (x)

Phosphate fluxes varied also among interfaces (Table 16) such that benthic fluxes were

more than twice those at pelagic aquaculture structure interfaces (Figure 24d). Nitrate

fluxes varied among interfaces and zones (Table 16). Overall, they were almost 5 times
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greater at pelagic than at benthic interfaces (Figure 24e). As an extreme example, the mean
nitrate flux was about 22 times greater at the pearl net interface than at the benthic interface
in the scallop zone (Figure 24e). Mean nitrate releases were greater in scallop and 2-yr-old
mussel zones than in 1-yr-old mussel zones. Nitrite fluxes varied significantly between
zones and interfaces (Table 16). Overall, pelagic nitrite fluxes were twice those of benthic
nitrite fluxes (Figure 24f). The mean nitrite releases were about 5 times greater in the

scallop zone than in the two mussel zones, which did not differ (Figure 24f).

4.4 Discussion

4.4.1 Influence of mussel and scallop cultures on the pelagic environment

The introduction of aquaculture structures increased abundance and biomass of
sessile organisms in the water column in HAM. As suggested by other authors (e.g. Lesser
et al., 1992; Ross et al., 2004; McKindsey et al., 2006b) the aquaculture structures provided
novel substrates for the settlement and growth of a variety of benthic invertebrates.
Biofouling was greater on scallop cages and 2-yr-old mussel lines than on 1-yr-old mussel
lines. This may be explained by the comparatively larger surface area available for
settlement and growth on scallop cages and the greater immersion time of 2-yr-old mussel
lines, compared with 1-yr-old lines. However, the degree of biofouling on aquaculture
structures observed n HAM was not great relative to observations in other shellfish culture
areas around the world. Indeed, the associated fauna only represented between 0.01 % (M1)
to 2.5% (M2) of total macrofaunal biomass associated with mussel lines in this study. In

contrast, mussel socks from the ria de Arosa in Spain supported over 400 DW of epifauna
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(34% of total biomass) for every metre of mussel sock (Tenore and Gonzalez, 1976). In the
Thau lagoon (France), the associated fauna (mainly ascidians) can represent up to 80% of
total biomass on oyster ropes in July (Mazouni, 1995). Likewise, the maximum dry weight
of associated fauna per scallop cage was 12.52 g in HAM, whereas it was almost 200 g in
August in Baie des Chaleurs, eastern Canada (Claereboudt et al., 1994).

Aquaculture structures, composed of the mooring system, the cultivated bivalves
and the associated fauna-organic matter complex, represent novel “suspended benthic
interfaces” in the water column and may be new interfaces for biogeochemical exchanges
(Mazouni et al., 2001; Mazouni, 2004; Nizzoli et al., 2006). In HAM, mussel lines and
scallop cages may be considered as suspended bivalve communities, which associated
oxygen consumption as has been observed for benthic mussel beds by Dankers et al.
(1989), and nitrogen and phosphate releases to the adjacent waters, as has been observed in
benthic systems by Dame et al. (1984, 1985, 1989) for oyster reefs and by Asmus et al.
(1995) for mussel beds. Considering the low biomass of fauna associated with aquaculture
structures in HAM, in particular in M1, respiration and excretion by cultivated bivalves
were likely mainly responsible for the observed great pelagic fluxes, as was noted by
Richard et al. (2006) at the interface of mussel line sections in laboratory experiments.
However, cultivated bivalves and biofouling organisms can generate considerable amounts
of organic matter (Callier et al, 2006) and this may accumulate within aquaculture
structures (Arakawa, 1990; Mazouni et al., 2001; Nizzoli et al., 2006). Thus, the observed
oxygen consumption and ammonium and phosphate releases could also have originated

from the degradation of biodeposits trapped within the structures. Diatom cell walls contain
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silica embedded within an organic matrix (Bidle and Azam, 1999) and silicate releases at
the pelagic interfaces are likely to originate from the dissolution of diatom frustules (Balzer
et al., 1983; Lerat et al., 1990) trapped in biodeposits accumulated between mussel shells or
in the net of scallop cages.

Although pelagic macrofaunal biomass in the 2-yr-old mussel zone was almost 2
(M1) to 5 (S) times greater than in other culture zones, of all the fluxes measured, only
pelagic oxygen consumption in the M2 zone was greater than that observed in the scallop
zone. In contrast to what was expected, based on biomass differences among zones, the 2-
yr-old mussel lines did not have a greater influence on pelagic nutrient fluxes than did the
other cultures in HAM. Macrofaunal biomass-standardized pelagic fluxes (to 1kg PMB)
were greater at the interface of scallop cages than at the interface of mussel lines. Since
bivalve physiology depends on species (Tenore et al., 1973; Qian et al., 2001) and
individual age or size (Yukihira et al., 1998; Sukhotin and Portner, 2000; Qian et al., 2001),
1-yr-old scallops may have greater respiration and excretion rates than do 2-yr-old mussels.
Nevertheless, the metabolism of 1-yr-old scallops alone can probably not entirely explain
the greater ammonium, phosphate releases at the scallop cage interface and even less in the
case of silicate. We suggest that the contribution of the “associated fauna-organic matter
complex” to pelagic fluxes would be greater at scallop pearl net interfaces than at mussel
line interfaces due to the greater quantity of trapped organic matter and abundance of small-
sized macrofaunal organisms (e.g. the burrowing amphipods Corophium sp.) that are
associated with pearl nets. Structural differences among aquaculture devices could also

explain the greater nitrate and nitrite releases at the interface of scallop cages. Indeed, in
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contrast to mussels that are attached on lines, scallops are held in cages. The dissolved
products excreted by scallops, as ammonium, could diffuse through the net of the cages,
stimulate the nitrification process and be released as nitrite and nitrate forms to the adjacent
water. In contrast, ammonium excreted by mussels was released into the adjacent water.
Moreover, the water exchanges through the mesh of scallop cages and the bioturbation
activities (burrow construction and irrigation) by dense amphipod (Corophium sp.)
populations may favour the oxygenation and degradation of the trapped organic matter
(Pelegri and Blackburn, 1994; Mermillond-Blondin et al., 2004, 2005), stimulate the
nitrification process (Henricksen and Kemp, 1988; Gilbert et al., 1997; Christensen et al.,
2003), and enhance oxygen and nutrient fluxes (Mermillond-Blondin et al., 2004, 2005) at

scallop cage interfaces.

4.4 .2 Influence of mussel and scallop cultures on the benthic environment

Dense assemblages of filter-feeding bivalves remove suspended matter from the
water column and transfer it as feces or pseudofeces to the bottom (Peterson and Heck,
1999; Cranford et al., 2003). Indeed, shellfish farms are well known to enhance the
sedimentation rates due to bivalve biodeposition (Dahlbédck and Gunnarson, 1981; Hatcher
et al., 1994; Callier et al., 2006). In HAM, the organic matter content in the first two
centimetres of sediment beneath suspended mussel lines was more than twice that observed
in the control zone. This organic matter enrichment may originate from the accumulation of
mussel feces and pseudofeces on the bottom, as observed by several authors (Dahlbick and

Gunnarsson, 1981; Stenton-Dozey et al., 2001; Hartstein and Rowden, 2004). In contrast,
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scallop cages did not induce significant organic enrichment in the first two centimetres of
sediment. This may be explained by the low macrofaunal biomass (bivalves + associated
fauna) in scallop cages as compared to that associated with mussel lines. Mallet et al.
(2006) found a similar result for oyster culture in New Brunswick (Canada). Alternatively,
the great vanability of sediment organic matter content in the control zone could have
masked the influence of scallop cages on sediment organic matter enrichment.

In contrast to other cultures (see Hatcher et al., 1994; Grant et al., 1995; Christensen
et al., 2003), the suspended bivalve cultures in HAM did not significantly modify the
benthic macrofauna in culture zones. Nevertheless, the benthic macrofaunal abundance was
6 times lower in mussel cultures than in control zone. This change is likely due to the
organic enrichment observed under mussel lines, as has been noted in several studies (e.g.
Mattsson and Lindén, 1983; Hartstein and Rowden, 2004).

High sediment organic matter content is known to stimulate microbial (Dahlback
and Gunnarson, 1981; La Rosa et al., 2001b) and macrofaunal (Pearson and Rosenberg,
1978) acti\}ity and consequently increase oxygen consumption (Mattsson and Lindén, 1983;
Christensen et al., 2003; Cranford et al., 2003). Indeed, oxygen consumption measured
under aquaculture structures is often greater than that measured outside the farms (Hargrave
et al., 1993; Mazouni et al., 1996; Christensen et al., 2003). In HAM, although sediment
organic enrichment and decreased macrofaunal abundance was observed under suspended
mussel lines, oxygen consumption did not differ between the control and culture zones.
This was also observed by Stenton-Dozey et al. (2001) in South Africa, Grant et al. (1995)

in Nova Scotia (Canada), and Richard et al. (in press) in Grande-Entrée lagoon. Benthic
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oxygen consumption is driven by the respiration of organisms and by the microbial-
mediated oxidation of organic matter and reduced inorganic metabolites (Nickell et al.,
2003). Since respiration of macrofaunal community depends partly on biomass (Mazouni et
al., 1996) and abundance (Nickell et al., 2003), the benthic oxygen demand observed in
mussel cultures and control zone are likely driven by different process. The measurement of
CO, production and calculation of benthic respiratory quotient (CO,/O,) in dark conditions
would have permitted to distinguish aerobic and anaerobic processes that drove oxygen
demand in each experimental zone (Hargrave and Phillips, 1981; Hatcher et al., 1994;
Welsh, 2003).

Benthic ammonium, phosphate and silicate fluxes were 2 to 5 times greater in
bivalve culture than in control zones. The large ammonium and phosphate releases
measured at the benthic interface in ;:ulture zones could result from the degradation of the
bivalve feces and pseudofeces since bivalve biodeposits are rich in nitrogen and phosphorus
(Kautsky and Evans, 1987). Similarly to what may occur for suspended interface, higher
silicate fluxes under aquaculture structures could originate from the dissolution of diatom
tests trapped in biodeposits accumulated at the benthic interface (Balzer et al., 1983).
Drastic increases in nutrient fluxes are often correlated with biodeposit accumulation on the
bottom under shellfish farms (Baudinet et al., 1990; Grenz et al., 1992; Christensen et al.,
2003). Since scallop cages did not induce organic enrichment in the underlying sediments,
great benthic nutrient fluxes in the zone could signify that scallop biodeposits reaching the
water-sediment interface beneath the cages were completely remineralized and did not

accumulate.
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The influence of mussel lines on sediment organic content and macrofauna
communities was greater than that of scallop cages. Nevertheless, in contrast to what was
expected, nutrient fluxes were not significantly greater in 2-yr-old mussel zone than in 1-yr
old mussel and scallop zones. The quantity and quality of biodeposits underneath
aquaculture structures could vary among culture zones, since biodeposition rate and
biodeposit composition vary according to bivalve species (Shumway et al., 1985) and age
(Callier et al., 2006). Great nitrite releases in the scallop zone may result from nitrification
processes enhanced by bioturbation by the dense sub-surface deposit feeder population
(Pectinaria sp.) observed in that zone. Nitrification is favoured (Jenkins and Kemp, 1984;
Kristensen and Blackburn, 1987) by a deeper oxic layer and increased oxygen diffusion

through the finer sediments due to bioturbation (Pearson and Rosenberg, 1978).

4.4.3 Pelagic vs. benthic interfaces: relative contributions and roles

Several authors (Kaspar et al., 1985; Baudinet et al., 1990; Mazouni et al., 1996)
have suggested that nutrient regeneration in shallow waters is ensured by benthic
remineralization as sediments may regulate the production (fluxes) and standing stocks
(concentrations) of nutrients in the water. This study showed that mussel lines and scallop
cages acted as additional sink for oxygen and sources of nutrients in the water column in
HAM. Thus both pelagic and benthic interfaces contribute to the production and standing
stocks of nutrients and oxygen in the water column. This study highlighted that the
contribution of aquaculture structures to oxygen and nutrient pools was considerable when

compared to benthic interfaces. Indeed, the contribution of mussel lines (vs. benthic



145

interface) to oxygen pool was approximately 50% of the total combined consumption in the
mussel zones whereas scallop cages accounted for approximately 25% of the total oxygen
consumption in the scallop zone. The contributions of aquaculture structures to the total
ammonium and phosphate releases by both interfaces were greater than 30%. By
comparison, the contribution of mussel ropes to the ammonium pool in Sacca di Goro
lagoon, Italy, was similar to that of the benthic interface (1200 pmol m™ h™'; Nizzoli et al.,
2006). In Thau lagoon, the contribution of oyster ropes to the total ammonium produced by
both interfaces was more than 90% in July (3000 pmol m? h' vs. 250 umol m™ h' for
sediment; Mazouni, 2004). The greater ammonium releases and contributions to
ammonium standing stocks in Italy and France likely result from the greater cultivated
bivalve biomasses in those locations relative to that cultured in HAM. Indeed, mussel
biomass in Sacca di Goro in July (3 kg WW m; Nizzoli et al., 2006) was more than 2
times greater than the 2-yr-old mussel biomass in HAM (460.78 g DW m™ with shell = 1.25
kg WW m™ in this study) and oyster biomass in Thau lagoon (Mazouni, 2004) was more
than 15 times greater (1000 vs. 68.51 g AFDW m™). One possible effect of nutrient releases
at aquaculture structure interfaces could be an enhancement of primary production through
a feedback loop (phytoplankton consumed by the bivalves would be rapidly remineralized),
as suggested by Dame et al. (1985) and Dame and Libes (1993) for oyster reef, and Kaspar
et al. (1985) for mussel farms.

Biogeochemical processes differ between pelagic and benthic interfaces, as shown
by the mean Si/N/P ratios (13-fold difference for silicate). In HAM, silicate releases at

benthic interfaces were greater than 30 times those at aquaculture structure interfaces. This
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result highlights the dominant role of benthic relative to pelagic interfaces for silicate
cycling with a turnover known to be fasted due to bivalve biodeposition (Ragueneau et al.,
2002; Thouzeau et al., in press). Disequilibria in nutrient release kinetics can alter nutrient
ratios and the specific composition of phytoplankton communities (Baudinet et al., 1990).
The two interfaces could therefore have a different influence on phytoplankton production
and composition. The great silicate supply by the benthic interface may favour siliceous
phytoplankton production (Egge and Asknes, 1992), whereas the great pelagic nitrogen
releases may favour non-siliceous phytoplankton (Officer et al.,, 1982; Smayda, 1990).
Pelagic nitrogen was mainly released as ammonium which may favour the growth of small-
sized phytoplankton (Officer et al., 1982). Aquaculture structures also play a role in nitrate
and nitrite cycling in HAM as they may enhance the standing stocks of these nutrients. The
proportional contribution of pelagic releases to nitrate and nitrite pools varied between 65%
and 95% (of the combined total released by benthic and pelagic interfaces). Nitrite-nitrate
availability was greater in scallop zone than in mussel zones, which may favour the

production of large-sized phytoplankton (Officer et al., 1982).

This study showed that (i) mussel lines and scallop cages acted as suspended
macrofaunal communities that increased oxygen consumption and nutrient releases
(especially ammonium and phosphate) in the water column. (ii) Mussel culture induced
organic matter enrichment in the sediment and decreased benthic macrofauna abundance, in
contrast to scallop culture, which did not. Nevertheless, great nutrient releases were

observed at the water-sediment interface in all zones with suspended bivalve culture. (ii1)
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Pelagic interfaces contribute to oxygen and nutrient pools but their contribution in HAM is
slight as compared to intensive farms elsewhere in the world. The pelagic and benthic
interfaces had different influences on nutrient cycles as benthic interfaces exhibited major
silicate turnover whereas aquaculture structures (especially scallop cages) mainly modified
nitrate and nitrite pools. This study emphasized that the influence of aquaculture structures
on biogeochemical fluxes should not be ignored. In contrast to what we expected, 2-yr-old
mussc] lines did not have a greater influence on pelagic and benthic fluxes than did other
culture types. Further manipulative experiments could test (1) the influence of the species
being cultivated, of individual age/size and bivalve density/biomass, and of the associated
fauna-organic matter complex on pelagic fluxes, and (ii) the influence of species-related
biodeposition gradients on sediment organic matter enrichment, benthic nutrient fluxes, and

benthic community changes.
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Cette discussion integre plusieurs éléments de réflexion. Tout d’abord, elle
synthétise les principaux résultats obtenus en liaison avec les trois objectifs de ce Doctorat,
a savoir : (1) tester I’influence estivale de structures aquacoles en suspension (moules et
pétoncles) sur I’environnement benthique des deux lagunes des Iles de la Madeleine, (ii)
montrer que les structures aquacoles en suspension dans leur entité (bivalves + complexe
«faune associée - matiére organique»), augmentent les flux biogéochimiques, liés aux
processus de respiration des organismes et de dégradation de la matiére organique, dans
I’eau adjacente, et (iii) comparer I’influence de chacune des interfaces (en suspension et
benthique) sur les flux biogéochimiques, afin de montrer que les structures aquacoles
peuvent jouer un role non négligeable dans la modification des bilans des principaux cycles
biogéochimiques. Afin d’éviter les redondances avec les discussions des trois chapitres
précédents, la majorité de cette discussion générale (partie récapitulative) ne contient pas de
références bibliographiques, alors que de nouvelles réflexions ou perspectives, non

é¢voquées au sein des chapitres, y sont développées.

5.1 Influence de I’aquaculture sur ’environnement benthique

5.1.1 Récapitulatif des résultats obtenus

Les résultats de deux séries d’expérimentations, réalisées in situ dans les lagunes de
Grande-Entrée (GE : été 2003, Chapitre 1) et du Havre-aux-Maisons (HAM : été 2004,
Chapitre 3), montrent que les filieres de moules de 2 ans (M2), les filieres de moules de 1
an (M1) et les paniers de pétoncles (S) ont une influence estivale plus ou moins importante

sur I’environnement benthique des sites de cultures. En effet une augmentation de la teneur
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en matiére organique dans le sédiment a pu étre observée sous les structures aquacoles de
certains sites de cultures (M2-GE, M1-HAM, M2-HAM). Ceci résulte probablement de la
sédimentation et de I’accumulation dans le sédiment des biodépdts de bivalves et de la
faune associée établis sur les structures aquacoles. Une augmentation drastique des flux de
silicate, d’ammonium et de phosphate a pu étre observée a I’interface eau-sédiment de
certains sites de cultures, révélant ainsi la dégradation des biodépdts fraichement
sédimentés (S-HAM) et/ou accumulés a I’interface eau-sédiment (M2-GE, M1-HAM, M2-

HAM).
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Figure 26 : Variation générale des parametres SAB selon un gradient d’enrichissement en
matiére organique : S, nombre d’espéces; A, abondance; B, biomasse; PO, pic

d’opportunistes ; E, point d’écotone ; TR, zone de transition (Pearson et Rosenberg, 1978)

Contrairement a ce que nous supposions, par rapport au schéma d’évolution classique de la

littérature (Figure 26), la sédimentation et/ou ’accumulation de biodépdts a l’interface
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benthique des sites de cultures ne semblent pas modifier la biomasse totale des organismes
benthiques au niveau des deux lagunes. Cependant une vanation significative de
I’abondance des organismes benthiques a été observée sous les filiéres de moules au niveau
des deux lagunes, montrant ainsi que ces cultures ont une influence sur les communautés
benthiques. A la différence des teneurs en matiére organique, des flux de sels nutritifs et de
I’abondance des organismes benthiques, les consommations en oxygéne mesurées a
I’interface eau-sédiment ne varient pas significativement entre les sites de culture et les
sites témoins (dépourvus de structures). La demande benthique en oxygene étant régie par
plusieurs processus, tels que la respiration des organismes ou I’oxydation par la boucle
microbienne de la matiére organique et des métabolites inorganiques réduits, I’importance
relative de chacun de ces processus pourrait néanmoins différer entre les sites témoins et les
sites de cultures.

Les résultats du chapitre I montrent que 1’influence sur I’environnement benthique
des filiéres de moules de 2 ans est supérieure a celle des moules de 1 an dans la lagune de
GE. Cette variation d’influence est attribuée a la différence des taux de sédimentation
observée par Callier et al. (2006). La sédimentation mesurée sous les filieres de moules de
1 an n’est probablement pas suffisamment importante pour entrainer des changements
majeurs au niveau de I’environnement benthique. A I’inverse, dans la Jagune du HAM, ou
la biomasse des organismes pélagiques, pondérée a I’aire de culture, observée au niveau des
sites de moules de 1 an (M1) est presque 5 fois supérieure a celle observée dans la Jagune
de GE (Figure 27), I’influence sur I’environnement benthique des filieres de moules de 1 an

équivaut a celle des filieres de moules de 2 ans.
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Figure 27 : Moyennes (+ Erreur type) des biomasses d’organismes €tablis au niveau des
structures aquacoles (bivalves + faune associée), pondérées a I’aire de différentes cultures
(M1, M2, S) des lagunes de Grande-Entrée (GE) et du Havre-aux-Maisons (HAM). PS :

poids sec

Ces derniers résultats pourraient étre liés a un effet seuil : la biomasse d’organismes
introduits a GE au niveau de M1 pourrait correspondre a une biomasse ne produisant pas
suffisamment de biodépdts pour influencer I’environnement benthique, ce qui ne serait pas
le cas pour M1-HAM. Cependant, afn de confirmer le modele observé a GE, il faudrait
tester de nouveau ’effet des deux types de filieres sur les flux benthiques lorsque M1 et M2
sont permutées géographiquement. Cette expérience pourrait permettre d’exclure
I’hypothese selon laquelle I’influence significative de 1’4ge des structures proviendrait d’un
effet de site et non de I’age Iui-méme. Cette manipulation n’a pas pu étre effectuée en 2004

puisqu’a cette époque toutes les filieres de moules de 2 ans a GE avaient déja été récoltées.
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Les résultats du dernier chapitre révéle finalement que les cultures de pétoncles ont
un impact inférieur a celui des cultures de moules, dans la lagune du Havre-aux-Maisons;
ce résultat s’expliquerait par la plus faible biomasse d’organismes en suspension dans la
colonne d’eau. Néanmoins bien que les cultures de pétoncles n’enrichissent pas le sédiment
en matiére organique, une augmentation des flux d’ammonium, de phosphate et de silicate
est observée a I'interface eau-sediment de ce site de culture. Ces flux sont similaires a ceux
observés au niveau de !’interface benthique des sites de moules de HAM, fortement
enrichie en matiére organique. Seule une partie de la matiére organique accumulée au
niveau des sites de moules pourrait €tre dégradée. Ainsi, les flux de sels nutritifs ne seraient

pas corrélés linéairement a la teneur en matiere organique contenue dans le sédiment.

5.1.2 Comparaison des systémes benthigues lagunaires

Selon les résultats des chapitres 1 et 3, I’environnement benthique de HAM et GE
est différent. La teneur moyenne en matiere organique du sédiment des sites témoins de la
lagune de Grande-Entrée (C-GE) semble étre équivalente ou inférieure a celle observée au
niveau de la zone témoin du Havre-aux-Maisons (C-HAM; Figure 28a). Par contre, la
biomasse et 1’abondance des organismes benthiques & C-GE sont trés inférieures a celles de
C-HAM (Figure 28b, c). Comme 1l est remarqué dans le chapitre 1, le macrozoobenthos de
C-GE caractérise une communauté influencée par une pollution organique. La faible
profondeur de la couche redox, les fortes concentrations de sulfures et la présence de
polychétes de la famille des Capitellidae observées au niveau de ces sites témoins en 2003

(Callier ef al., com. pers.) confirment la perturbation du milieu.
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Figure 28 : Moyennes (£ Erreur type) (a) des teneurs en matiére organique (MO) contenue
dans le sédiment, (b) de la biomasse et (¢) de I’abondance des organismes benthiques
mesurées sur les sites témoins (C), les sites de moules de 1 an (M1), les sites de moules de
2 ans (M2) et les sites de pétoncles (S) des lagunes de Grande-Entrée (GE : juillet 2003) et

du Havre-aux-Maisons (HAM : juillet 2004)
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Selon Callier et al. (en préparation), le sédiment des zones profondes de GE est représenté a
44,6% par de la vase (< 63 um) et a 55,4% par du sable. Le sédiment de HAM est, au
contraire, majoritairement représenté par du sable (78,3%). Ces résultats confirment la

divergence des deux environnements benthiques.

La profondeur des sites, la salinité, la température et la teneur en oxygéne de 1’eau
de fond des lagunes (Tableau 17) semblent €tre similaires au niveau des deux lagunes. Les
conditions environnementales précédentes ne peuvent donc pas expliquer la divergence des

deux lagunes.

Tableau 17 : Moyennes (+ Erreur type) de la profondeur maximale des zones d’études, de
la salinité, de la température et de la teneur en oxygéne dans I’eau de fond, mesurées au
mois de Juillet 2003 au niveau de la lagune de Grande-Entrée (GE) et au mois de Juillet

2004 au niveau de la lagune du Havre-aux-Maisons (HAM).

Lagunes
GE HAM
Profondeur max (m) 6,14 + 0,08 5,56+ 0,1
Salinité 30,76 £ 0,02 30,83 £ 0,02

Température (°C) 1898+ 0,24 19,07+0,14
Oxygéne (mg L) 7,62+ 0,16 7,1+£0,13

Les deux systemes lagunaires ont été exploités en méme temps, il y a environ 20 ans par la
mytiliculture et il y a dix ans par la pectiniculture. Au moment de nos expérimentations, la

biomasse moyenne d’organismes en suspension, pondérée a 1’aire de culture, était
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supérieure dans la lagune du HAM (Figure 27) : ce résultat ne peut donc pas expliquer
I’état de perturbation du systeme benthique de GE. La vitesse des courants et le temps de
résidence des eaux sont des facteurs d’influengant I’environnement benthique, néanmoins il
semblerait que ces demiers (analyse en cours des courants : V. Koutitonsky, T. Guyondet,
com. pers.; temps de résidence : Koutitonsky et Tita, 2006) soient similaires a Havre-aux-

Maisons et a Grande-Entrée.

L’¢état de perturbation du systéme benthique de GE pourrait étre li€ a la construction
(début des années 80; Zip des Iles) et a I’entretien quinquennal du chenal de navigation de
la lagune de GE (Profondeur : 7,5 m, Longueur : 10 km, Largeur : 100 m ; Figure 29). Au
début des années 80, des quantités importantes de sédiments de dragage du chenal ont été
accumulées au niveau de différents sites dont plusieurs d’entre eux sont localisés dans cette
lagune. En effet deux ilots artificiels (iles de Seleine et iles du chenal) et un dépét central
sous-marins ont €té créés grace a I’amoncellement des sédiments dragués dans la lagune de
Grande-Entrée (Zip des iles, Figure 29). La remise en suspension par les vents fréquents, et
I’entrainement des sédiments fins de dragage par les courants, auraient pu disperser les
dépbts dans la zone profonde. Ainsi, les communautés benthiques de ces zones auraient pu
étre ensevelies. La remise en suspension quinquennale des sédiments fins de dragage
pourrait affecter les zones périphériques du chenal, correspondant a nos sites témoins, mais
aussi la zone de mouliéres (Figure 29). Selon Bérard (2002), les activités de dragage
pourraient engendrer des teneurs en matiére en suspension pouvant dépasser 150 mg L

N . . -1 L,
dans la zone des mouliéres (vs. une teneur naturelle maximale d’environ 30 mg L™ 1’été ;
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Callier et al., 2006). Le dernier dragage du chenal ayant été effectué un an avant nos
manipulations de 2003, il pourrait expliquer 1’état général de perturbation de
I’environnement benthique des zones profondes de la lagune de GE lors de nos

expérimentations.

Figure 29 : Lagune de Grande-Entrée : localisation a) du chenal de navigation, b) des fles
artificielles congues par 1’amoncellement des sédiments de dragage du chenal (le de
Seleine et du chenal), ¢) du dépo6t sous-marin (quadrilatére quadrillé) localisé dans de la
zone centrale profonde (6 metres : en gris clair), e) de la ferme mytilicole (quadrilatére
pointillé) et e) des sites témoins (C) et des sites mytilicoles (M1, M2) utilisés durant les

expérimentations de 2003 (C ; cf. Chapitre 1)
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Néanmoins, une étude récente (Callier et al. soumis) indique que les communautés
benthiques de certaines zones profondes de la lagune de GE étaient peu diversifiées et
dominées par les mémes especes que celles observées en 2004, ceci, plus de 5 ans avant la
construction du chenal de navigation (1975). La pauvreté de I’environnement benthique de
GE serait ainsi naturelle. La composition des peuplements benthiques des zones de cultures

des deux systémes lagunaires aurait pu étre initialement différente.

D’aprés nos observations, les deux systeémes benthiques n’auraient pas la méme
capacité a supporter 1I’accumulation de biodépdts issus des cultures de bivalves. Tandis que
la biomasse pondérée d’organismes en suspension est équivalente a M2-GE et a S-HAM
(Figure 27), I’enrichissement en matiére organique du sédiment a M2-GE conduit a
I’augmentation de 1’abondance des organismes benthiques de petite taille (Capitellidae
observés par Callier et al., 2006), ce qui n’est pas le cas a S-HAM. La quantité de biodépots
produits et les taux de sédimentation en chacun des sites pourraient varier selon les especes
établies sur les structures aquacoles (espéces cultivées et faune associée), et expliquer cette
influence variable des cultures. Cependant nous n’avons aucune information sur ces
derniers au niveau des sites de culture de la lagune du HAM. D’autre part, il est possible
que la communauté de polychetes déposivores de sub-surface, du genre Pectinaria,
observée au niveau de S-HAM ait un effet de «filtre» en consommant rapidement et
presque totalement les biodépdts sédimentés. A I’inverse, ces derniers ne seraient que
partiellement consommeés par le peu d’organismes de M2-GE (de petite taille qui plus est),

et s’accumuleraient dans le sédiment. Tandis que la biomasse des organismes présents sur
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les structures aquacoles, pondérée a I’aire de culture, et les teneurs en matiére organique du
sédiment a M1-HAM et M2-HAM (Figure 27, Figure 28a) sont supérieures a celles
mesurées a M2-GE, la biomasse et ’abondance des communautés benthiques de M1-HAM
et M2-HAM restent supérieures a celles de M2-GE (Figure 28b, c). La capacité des
différents sites & supporter un enrichissement en matiére organique du sédiment différerait

donc d’une lagune a I’autre.

L’estimation des courants dans les lagunes a été effectuée a 1’aide de quelques
courantomeétres (Koutitonski er al, 2002; Koutintonski et Tita, 2006). L’analyse des
courants a plus petites échelles est nécessaire pour confirmer la similitude des deux
systemes. 1l se pourrait qu’avec une analyse a petite échelle, HAM soit caractérisée par un
temps de rétention des eaux inférieur et des courants et une remise en suspension supérieurs
a ce qui est observé a GE. Ce type de forgage physique expliquerait les meilleures
conditions de I’environnement benthique de HAM, comparativement a GE. De plus la
topographie a petite échelle des zones profondes des deux lagunes pourrait nous aider a
mieux comprendre ces phénoménes. D’aprés une analyse bathymétrique (Figure 29), la
zone profonde de GE est caractérisée par une cuvette. En effet, la profondeur des zones
avoisinantes varie de 2 a 3 m. Cette topographie pourrait favoriser la rétention des
particules fines et I’envasement des zones profondes de la lagune de GE. A I’inverse la
zone profonde centrale de HAM semble étre plane: les zones de cultures et la zone
périphérique témoin ont la méme profondeur. Cette topographie pourrait favoriser le

transport et la dispersion des particules fines dans la lagune par les courants.
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5.2 Influence de I’aquaculture sur environnement pélagique

Selon les résultats des chapitres 2 et 3, les filieres de moules et les paniers de
pétoncles serviraient non seulement de supports en suspension pour les espéces cultivées
mais aussi de substrats a d’autres organismes normalement benthiques (e.g. polychétes,
mollusques, €chinodermes, crustacés). Cependant, les biomasses de la faune associée aux
structures aquacoles sont relativement faibles aux iles-de-la-Madeleine, comparativement &
d’autres écosystémes cultivés, puisqu’elles constituent au maximum 12% de la biomasse
totale des organismes présents sur les structures vs. jusqu’a 80% a I’étang de Thau
(Mazouni 1995; Mazouni et al., 2001). Les résultats du chapitre 2 montre que la faune
associée aux filieres de moules différe selon le temps d’immersion des structures. Sans
surprise, la faune associ€e aux filieres de moules de 2 ans est plus diversifiée que celle des
filieres de moules de 1 an. A I’inverse des filiéres de moules de 1 an, les filiéres de 2 ans
peuvent accueillir, en plus de la faune épigée, des organismes dits endogés, c’est-a-dire
s’établissant dans le « substrat meuble » formé par I’accumulation progressive des
biodépots piégés entre les coquilles de moules. Durant les expériences décrites dans le
chapitre 3, nous avons observé que la faune associée aux paniers de pétoncles était aussi
composée d’organismes €pigés, fixés a la surface des paniers, et d’organismes endogés

établis dans la matiere organique piégée entre les mailles des paniers.

La série de manipulations réalisées en bassin au cours de 1I’été 2003, a 1’aide
2

d’enceintes métaboliques appelées Aquamoule, décrites dans le chapitre 2, a permis de
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montrer in vitro que les filieres de moules de 1 an et de 2 ans, dans leur entité (bivalves
cultivés + complexe faune associée-matiere organique: FAMO), augmentaient
significativement les flux biogéochimiques (oxygeéne, nutriments) dans I’eau adjacente. Ces
résultats ont été confirmés, I’année suivante, par des expériences in situ, réalisées dans la
lagune du Havre-aux-Maisons, & 1’aide d’enceintes suspendues dans la colonne d’eau
(appelées ci-aprés pélagiques), enceintes décrites dans le chapitre 3. Ce demier chapitre a
¢galement permis de montrer que comme les filieres de moules, les paniers de pétoncles en
suspension agissaient comme un puit d’oxygeéne et une source de sels nutritifs dans la

colonne d’eau des sites de cultures.

Selon les résultats des expérimentations en bassin (Chapitre 2), les augmentations
de la consommation d’oxygene, de la production d’ammonium et de la production de
phosphate a [D’interface des filiecres de moules proviendraient principalement du
métabolisme (respiration et excrétion) des bivalves de cultures. Les productions de nitrate,
de nitrite et de silicate proviendraient quant a elles majoritairement de la dégradation de la

matiére organique piégée a ’interface de la filiére.

Alors que la biomasse d’organismes pélagiques, pondérée a I’aire de culture, est de
3 a 5 fois plus importante sur les sites de moules que sur le site de pétoncles de HAM
(Figure 27), I'influence des cultures en suspension sur les flux biogéochimiques dans la
colonne d’eau semble €tre similaire d’un site a I’autre. L’influence des structures aquacoles

ne dépendrait donc pas uniquement de la biomasse d’organismes présente dans la colonne
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d’eau. Pour une méme quantité d’organismes €tablis au niveau des structures aquacoles, les
flux biogéochimiques observés au niveau des paniers de pétoncles sont supérieurs a ceux
observés au niveau des filieres de moules de 2 ans. L’4ge et la taille des organismes
pouvant jouer sur le métabolisme des bivalves, le métabolisme des pétoncles de 1 an
pourrait €tre supérieur a celui des moules de 2 ans: ce qui expliquerait ces résultats.
Néanmoins, pour une méme biomasse de bivalves cultivés, la surface de I’interface des
paniers de pétoncles est supérieure a celles des filieres de moules. En effet, alors qu’un
panier de pétoncle (base de 35 cm x 35 cm, hauteur de 20 cm) contient en moyenne 109,15
g poids sec de bivalves, cette méme biomasse peut étre contenue sur une filiere de moules
de 1 an de 10 cm ou une filiere de moules de 2 ans de 6 cm. Ainsi, pour une méme
biomasse de bivalves cultivés, la quantité de matiére organique piégée, la biomasse et
I’abondance de la faune associée seraient plus importantes au niveau du panier de pétoncles
que des filieres de moules. Nous émettons I’hypothese que la contribution du complexe
« faune associée-matiére organique » a I’augmentation des flux biogéochimiques serait plus
importante au niveau des paniers de pétoncles qu’au niveau des filieres de moules. /n fine,
I’augmentation des flux biogéochimiques résultant du complexe FAMO a S-HAM
compenserait les flux générés par la faible biomasse de pétoncles cultivés et expliquerait la
similarité des flux pélagiques mesurés sur les différents sites de culture.

Les fortes productions de nitrate et de nitrite mesurées a ’interface des paniers de
pétoncles illustrent la contribution significative du complexe FAMO sur les flux dans la
colonne d’eau. Ces derniers proviendraient pro parte de la dégradation d’importantes

quantités de mati¢re organique piégée dans le maillage des paniers, couplée au processus de
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nitrification. De plus, 1’oxygénation de I’interface des paniers, par les courants et par
Pactivité de bioturbation de la faune endogée établie dans le maillage de ces derniers (e.g.
Corophium sp.), pourrait favoriser ces processus de dégradation. Finalement, le processus
de nitrification pourrait étre facilit¢ par la configuration du panier de pétoncles. Les
pétoncles étant piégés a l’intérieur de la structure aquacole, leurs produits d’excrétion
ammoniacale pourraient diffuser a travers les mailles du panier, stimuler I’activité des
bactéries nitrifiantes établies au niveau de I’interface, et occasionner ainsi d’importantes
productions de nitrate et de nitrite & I’interface de ces structures. A I’inverse, en raison de la
fixation des moules a la surface des filiéres, les produits d’excrétion ammoniacale des

bivalves seraient rejetés directement sous cette forme dans la colonne d’eau.

5.3 Contribution et réle des structures aquacoles dans les principaux cycles
biogéochimiques au sein des cultures

5.3.1 Récapitulatif des principaux résultats obtenus

D’apres les résultats du chapitre 2, les cultures suspendues augmentent la
consommation d’oxygéne et la production de sels nutritifs dans 1’eau adjacente. Mais qu’en
est-il a l’échelle de la culture? L’influence de l’interface en suspension est-elle comparable
a celle de l'interface benthique pour les principaitx cycles biogéochimiques? Cette question
a été étudiée a I’aide de déploiements simultanés d’enceintes benthiques et pélagiques, dans
les sites de cultures de moules de 1 an, de moules de 2 ans et de pétoncles de la lagune du
HAM. Les résultats du chapitre 3 montrent que les structures aquacoles en suspension

auraient une influence non négligeable dans la majorité des cycles biogéochimiques au
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niveau des sites de culture du HAM. A I’échelle de la culture, la quantité d’oxygéne
consommée par les filieres de moules est équivalente a celle consommée par I’interface
benthique. Au niveau des sites de pétoncles par contre, la contribution de I’interface
suspendue est inférieure et équivaut a 26% de la consommation totale d’oxygéne
(benthique + pélagique). Ce résultat s’explique par une biomasse pondérée d’organismes
« pélagiques » inférieure a celles observées au niveau des sites de moules (Figure 27). En
ce qui concerne les nutriments, les productions moyennes d’ammonium et de phosphate,
mesurées a I’interface des structures aquacoles, contribuent a 30% des productions totales

mesurées au niveau des sites de culture.

Les valeurs de production d’ammonium au niveau des structures aquacoles (176 &
272 umol m? h') et leur contribution au flux total (30%) sont relativement faibles par
rapport a la littérature. Nizzoli et al. (2006) et Mazouni (2004) ont mesuré des flux
d’ammonium fluctuant en moyenne entre 1200 et 3000 pmol.m™h™’ au niveau de
’interface de cultures de moules et d’huitres en suspension. Les pignes d’huitres sont
responsables de 90% de la production totale d’ammonium mesurée au niveau des sites de
culture de I'é¢tang de Thau (Mazouni, 2004). Ces différences selon les sites de culture
dépendent pro parte de la biomasse cultivée. Dans les exemples précédents, la biomasse
cultivée est 2 fois plus importante dans la lagune de Sacca di Goro (Italie) et 15 fois plus
importante dans I’étang de Thau (France) que celle observée dans la lagune du HAM en
2004. Puisque la consommation d’oxygéne et les productions d’ammonium et de phosphate

a I'interface des cultures en suspension sont dues principalement au métabolisme des
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organismes présents sur ou dans les structures aquacoles, la contribution des cultures aux
cycles de l’oxygeéne, de I’ammonium et du phosphate augmentera parallelement a

I’augmentation des biomasses cultivées dans la lagune du HAM.

Les résultats du chapitre 3 montrent que les structures aquacoles, et plus
spécifiquement les paniers de pétoncles, ont un réle majeur dans le cycle des nitrates et des
nitrites. La production pélagique moyenne de nitrate mesurée a I’interface des paniers de
pétoncles représente en effet plus de 95% de la production totale (benthique + pélagique).
Selon les rapports stoechiométriques des flux de sels nutritifs (Si/N/P) calculés au niveau
de chacune des interfaces d’échanges biogéochimiques (0,64/13,12/1 a l’interface de la
structure vs. 8,34/13,12/1 a l’interface benthique), une quantité équivalente d’azote est
régénérée au niveau de chacune des deux interfaces pour une méme quantité de phosphate
produits. Par contre, I’interface benthique produit 13 fois plus de silicate que I’interface
pélagique, pour cette méme quantité de phosphate. L’interface benthique jouerait donc un
role plus important dans le cycle du silicium que I’interface pélagique. Ceci est d’autant
plus vrai dans la lagune du HAM ou I’interface benthique est responsable de 97% de la
production totale de silicate mesurée au niveau des sites de culture. Selon les différentes
cinétiques de production de sels nutritifs, au niveau de chacune des interfaces, ces derniéres
pourraient exercer une influence différente sur la composition phytoplanctonique. La
minéralisation benthique favoriserait les blooms de phytoplancton siliceux (diatomées),
alors que I’excrétion ammoniacale des organismes en suspension et les processus de

nitrification observés a I’interface des structures aquacoles pourraient au contraire favoriser
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le développement de phytoplancton non siliceux (flagellés entre autre). In fine, dans le cas
ou les principaux cycles biogéochimiques seraient réduits a 1’addition des flux benthiques
et pélagiques, le rapport moyen des productions pélagiques et benthiques de silicate,
d’azote et de phosphate serait de 5.57/11.23/1 dans les zones de cultures de HAM. La
résultante des processus de dégradation de la matiere organique observés au niveau des
deux interfaces tendrait & favoriser ’efflorescence de phytoplancton non siliceux au

moment des expérimentations.

5.3.2 Influence des structures aquacoles selon I’échelle spatiale d’étude

Alors que les filieres de moules de 1 an et de 2 ans contribuent au méme titre que
I’interface benthique aux bilans des flux biogéochimiques dans la lagune du HAM, ce n’est
probablement pas le cas au niveau de la lagune de Grande-Entrée. Puisque les biomasses
d’organismes en suspension, pondérées aux aires de culture, des sites de moules sont plus
de 5 fois plus faibles a GE qu’a HAM (Figure 27), I'influence pondérée des filieres de
moules & GE est probablement négligeable comparativement a celle de I’interface
benthique des sites mytilicoles. Néanmoins, Jorsque I’influence pélagique des cultures en
suspension n’est plus pondérée a I’aire de culture mais est considérée localement, c'est-a-
dire a proximité immédiate des filieres (Figure 30), I'influence pélagique des filieres de
moules pourrait étre identique localement dans les deux lagunes. En effet, les biomasses
locales d’organismes pélagiques fixés sur les filieres de moules a GE sont similaires voire

supérieures a celles observées a Havre-aux-Maisons (Figure 31).
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Figure 30 : (a) Schéma montrant le déploiement des structures aquacoles en suspension au
niveau d’une culture de moules ; b) représentation et calcul de la densité pondérée des

structures aquacoles ; (c) représentation et calcul de la densité locale.
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Figure 31 : Moyennes (% Erreur type) des biomasses locales d’organismes établis au niveau
des structures aquacoles (bivalves + faune associée) dans les différents sites de culture (M1,

M2, S) de la lagune de Grande-Entrée (GE) et du Havre-aux-Maisons (HAM).

Dans les deux lagunes, I’influence locale de I’interface pélagique sur la consommation
d’oxygéne et sur les flux d’ammonium et de phosphate pourrait étre nettement supérieure a
celle de I’interface benthique, comme il a pu étre illustré dans la lagune du HAM (Figure
32a, b, ¢). Dans cette derniére, les structures aquacoles (considérées in toto) générent 90%
des flux totaux d’oxygéne, d’ammonium et de phosphate mesurés localement. Leur
influence sur les cycles des nitrates et des nitrites est aussi amplifiée localement. Malgré ce
changement d’échelle d’étude, I'influence de I’interface benthique sur les flux de silicate
reste toujours importante par rapport a celle des structures aquacoles (Figure 32d). La
contribution de la minéralisation benthique représente 50% (M2) a 80% (S, M1) de la

production totale de silicate, mesurée au niveau des zones de cultures.
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Figure 32 : Moyennes (x Erreur type) de la consommation en oxygene (a), et des flux
d’ammonium (b), de phosphate (c), et de silicate (d) mesurés en juillet 2004 au niveau de
I’interface des structures aquacoles (pélagique) et de I’interface benthique a proximité des
paniers de pétoncles (S), des filiéres de moules de 1 an (M1) et des filieres de moules des 2

ans (M2) dans la lagune du HAM.
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5.3.3 Variation estivale

Les résultats du chapitre 2 montrent que I’influence pélagique des filieres de moules
varie au cours des dates d’expérimentations, selon la condition physiologique des bivalves.
Au mois d’aolt, lorsque les moules sont en condition de stress, en raison de leur
épuisement post-ponte et de la forte température de 1’eau, une augmentation drastique des
flux d’ammonium a I’interface des filieres est mesurée. En paralléle, le chapitre 1 montre
que les flux benthiques d’ammonium et de phosphate 8 M2-GE évoluent au cours de I’été.
Cette tendance est attribuée principalement a la variation temporelle de la température de
I’eau. Les températures €élevées sont connues pour favoriser les processus de dégradation de
la matiére organique en stimulant le métabolisme benthique. La décomposition des
nombreux agrégats de moules mortes observés sur le fond au mois d’aolt pourrait étre un
facteur supplémentaire de variation des flux d’ammonium et de phosphate, expliquant ainsi
I’augmentation des flux benthiques en aolit. Ces résultats laissent & penser que la
production totale d’ammonium pourrait étre maximale au cours de ce mois dans la lagune
de GE.

Les résultats du chapitre 2 montrent également que la demande benthique en
oxygene des sites de GE augmente entre aoiit et septembre. Bien que la demande benthique
en oxygeéne évolue parallelement a la biomasse des organismes benthiques, il est peu
probable que la respiration de la faible biomasse de ces organismes soit le seul facteur
responsable des fortes demandes benthiques en oxygeéne. Le chapitre 1 émet I’hypothése

que l’augmentation de la demande benthique en oxygéne serait liée a ’oxydation des
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sulfures accumulés dans le sédiment, puisque en effet de fortes teneurs en sulfures ont été
mesurées en aofit dans les premiers centimétres du sédiment de la lagune de GE (Callier et
al., données non publiées). Cette hypothése serait €tayée par I’observation en plongée de
nombreux couverts de bactéries a I’interface eau-sédiment. Des bactéries sulfo-oxydantes
de type Beggiatoa sp. sont typiquement observées a l’interface benthique des sites
aquacoles (Dahlback et Gunnarson 1981; Grant et al., 1995; Crawford et al., 2001; Nickell
et al., 2003; Brooks et al., 2004). Alors que la demande benthique en oxygéne augmente au
cours de I’été, la respiration des organismes implantés sur les filiéres pourrait diminuer en
relation avec la chute de température de 1’eau. Néanmoins, selon les résultats du chapitre 2,
la consommation en oxygene et les flux de sels nutritifs mesurés a I’interface des filieres de
moules peut varier selon la composition des structures aquacoles et donc selon le temps
d’immersion des lignes. Les résultats du chapitre 2 montrent par exemple que la
contribution du complexe FAMO a la consommation totale d’oxygéne augmente
parallelement a la biomasse des organismes épigés. La variation estivale de I’influence de
chacune des interfaces mériterait d’étre étudiée plus en détails afin de caractériser
I’évolution de la contribution des structures aquacoles dans les principaux cycles

biogéochimiques au cours de 1’été.
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Les trois objectifs principaux de ce travail de Doctorat ont €té atteints. En effet, les études
réalisées montrent premiérement, que les cultures de moules dans les lagunes des iles-de-
la-Madeleine ont une influence estivale sur I’environnement benthique des sites de culture
et que leur influence est supérieure a celle des cultures de pétoncles. Pour une aquaculture
durable, un systéme de rotation des cultures de moules de 2 ans et des cultures de pétoncles
pourrait €tre a envisager dans la lagune du Havre-aux-Maisons. L’environnement benthique
des sites témoins de la lagune de Grande-Entrée étant probablement pauvre a I’origine, il
serait préférable de ne pas augmenter la production de moules, puisque celle-ci tendrait a
dégrader d’avantage le milieu. Deuxiémement, ces études révelent que le complexe «faune
associée-matiere organique» €tabli au niveau des structures aquacoles joue un rdle
significatif dans I’augmentation des flux a I’interface pélagique. Ainsi, I’influence des
structures aquacoles ne devrait plus €tre réduite au seul métabolisme des bivalves cultivés
dans les modeles de capacité de charge. Cette derniere suggestion serait d’autant plus
pertinente pour des structures dont le niveau de salissure serait important (e.g. dans le cas
d’un recouvrement des structures par des espéces invasives). Finalement, cette étude est
I’'une des premiéres & montrer qu’au méme titre que I'interface benthique, par
I’augmentation de la consommation d’oxygeéne et des productions de sels nutritifs dans la
colonne d’eau, les cultures en suspension de moules et de pétoncles peuvent modifier de
tagcon non négligeable les principaux cycles biogéochimiques, et plus particulierement les
cycles de ’oxygene, de I’azote et du phosphore. Au méme titre que les cultures de moules,
I’influence des cultures de pétoncles sur les écosystemes cultivés devrait donc étre

surveillée. Le role des structures aquacoles sur ’environnement serait dépendant de la
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biomasse d’organismes en suspension. L’influence pélagique des cultures peut étre
considérée comme « raisonnable» dans les Jagunes des {les-de-la-Madeleine,
comparativement a ce qui a pu étre observé au niveau de sites européens de cultures
intensives. Enfin, selon les rapports stoechiométriques (Si/N/P) calculés au niveau de
chacune des interfaces, la reminéralisation benthique au niveau des sites de culture pourrait
jouer un rbéle majeur dans le cycle du silicium et par conséquent dans le déroulement des
successions phytoplanctoniques de nature siliceuse. Ce travail représente une premiere
étape dans la compréhension des processus d’influence de la conchyliculture sur les flux
biogéochimiques aux Iles-de-la-Madeleine. Afin d’obtenir une vision globale de cette
influence sur le fonctionnement des écosystémes lagunaires, des études supplémentaires,

décrites dans les perspectives, devront €tre entreprises.
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Cette derniere partie intégre, pro parte, quelques suggestions de manipulations a effectuer
afin d’améliorer notre compréhension de I'influence de I’aquaculture sur les processus de
respiration et de dégradation de la matiere organique dans le couplage pelagos-benthos. In
fine, cette partie évoque quelques perspectives de recherches complémentaires qui
pourraient nous permettre d’obtenir une vision plus compléte de I’influence de
I’aquaculture sur les cycles biogéochimiques au niveau de I’ensemble des écosystémes

lagunaires des Iles-de-la-Madeleine.

7.1 Approfondissement de I’étude

7.1.1 Environnement benthique

Description du systeme benthique

Comme nous ’avons suggéré dans la partie récapitulative de cette discussion, la
biomasse de la macrofaune benthique et la demande benthique en oxygéne (mesurée a
I’interface eau-sédiment) ne sont probablement pas de bons indicateurs de 1’influence de
’aquaculture sur le métabolisme des systémes benthiques lagunaires. Pour améliorer la
compréhension de I’influence de I’aquaculture sur le fonctionnement des systémes, il est
nécessaire d’entrer plus en détails dans la description des communautés benthiques. Les
résultats de la thése de Doctorat de M.D. Callier (UQAR) sur I’influence de la mytiliculture
sur la macrofaune benthique des Iles-de-la-Madeleine, devraient nous aider 4 mieux
comprendre la structure et le fonctionnement de ces écosystemes lagunaires, tout comme
les travaux de G. Tita sur la méiofaune benthique de la lagune de Grande-Entrée. Une

analyse des communautés bactériennes au niveau des différents sites d’études de la lagune
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du HAM mais surtout de la lagune de GE, dont le métabolisme benthique semble étre

principalement régi par les processus microbiens, s’avérerait également extrémement utile.

Influence de I’aquaculture sur les processus régissant le métabolisme benthique

Pour mieux comprendre et illustrer I’influence de ’aquaculture sur les processus
régissant le métabolisme benthique des lagunes des Iles-de-la-Madeleine, il serait
intéressant de tester ’influence de 1’aquaculture sur la contribution des eucaryotes (e.g.
macrofaune + meiofaune), et celles des bactéries aérobies et anaérobies dans les processus
de dégradation benthique de la matiere organique. Outre les mesures de consommation
d’oxygene et de flux de sels nutritifs, des mesures de production de dioxyde de carbone
(Hargrave et Phillips, 1981) et de sulfures (Dyrssen et Svensson, 1982; Dyrssen et al.,
1986) pourraient étre effectuées a 1’obscurité, au niveau de I’interface benthique de sites
témoins et de sites de culture. Les traitements comprendraient différentes conditions
d’incubation : aérobies (témoin), anaérobies (Balzer er al., 1983; Van der Loeff et al.,
1984 : inhibition des processus aérobies), ajout d’antibiotiques (e.g. Hargrave et al., 1969b :
inhibition de I’activité¢ bactérienne) et ajout de poison (formol : Hargrave et al, 1983;
Hargrave et Phillips, 1986; ou HgCl,: Hargrave et al., 1993 ; inhibition de [’activité des
organismes ~ mesure de la demande chimique). Compte tenu de I’utilisation de substances
dangereuses, ces manipulations ne pourront pas étre effectuées dans le milieu naturel. Elles
seraient donc a réaliser en bassin thermostaté, a ’aide de carottes benthiques dont le

diamétre serait important et dont le volume d’eau devrait étre impérativement constant.
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Influence d’un gradient de densité des structures aquacoles sur la capacité de charge de
’environnement benthique.

Afin de tester I’influence de différentes densités de filieres de moules de 1 et 2 ans
et de paniers de pétoncles sur la capacité de charge des différentes communautés
benthiques, il pourrait &tre intéressant (i) d’exposer différents types de communautés
benthiques (e.g. saine (t¢émoin-HAM), transitoire (S-HAM), opportuniste (M2-HAM)) a la
biodéposition de plusieurs densités de structures aquacoles, et (il) de mesurer in situ et a
long terme différents descripteurs de chacune de ces communautés a I’interface benthique
(qualité et quantité de matiere organique du sédiment ; abondance, biomasse et diversité du
macrobenthos ; abondance et biomasse des bactéries ; flux d’oxygéne, de carbone, de sels
nutritifs, et de sulfures). Des manipulations de ce type ont été effectuées aux cours de 1’été
2004 aux {les-de-la-Madeleine. Les résultats de ces manipulations seront rédigés

ultérieurement en collaboration avec M.D. Callier.

7.1.2 Influence pélagique et contribution dans les cycles biogéochimiques

Role du complexe «faune associée-matiére organique»

Comme il a été suggéré dans la discussion générale, afin de montrer que le
complexe «faune associéf:-matiére organique» (FAMO) des paniers de pétoncles pourrait
avoir une influence importante sur les flux pélagiques, il serait intéressant de comparer la
contribution du complexe FAMO a celle du métabolisme des pétoncles sur les flux
biogéochimiques. La méthode employée pourrait étre la méme que celle utilisée sur les

sections de filiéres de moules (chapitre 2).
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Afin d’étudier en détails les processus régissant le métabolisme du complexe
FAMO et de tester I'influence du métabolisme des bivalves sur ces processus, il serait
intéressant de quantifier la contribution de la faune associée et celles des bactéries aérobies
et anaérobies dans les processus de dégradation de la matiére organique au niveau de
I’interface des cultures en suspension, en condition de présence ou d’absence des bivalves.
Ces manipulations seraient a peu prés similaires a celle décrites plus haut dans le
paragraphe consacré au métabolisme benthique. Elles seraient réalisées en bassin a partir de

paniers de pétoncles et de sections de filiéres.

7.2 Perspectives de recherches complémentaires

7.2.1 Attraction des prédateurs de la mégafaune

La plus grande disponibilité en nourriture observée au niveau des sites
d’aquaculture (bivalves, faune associée) est connue pour attirer en grand nombre tout type
d’espéces prédatrices (Iglesias, 1981; Romero et al., 1982; Lopez-Jamar et al., 1984;
Gonzalez-Gurriaran, 1986; Freire et al.,, 1990; Freire et Gonzalez-Gurriaran, 1995 ;
McKindsey et al., 2006b). La présence de structures conchylicoles augmente le nombre de
prédateurs dans la colonne d’eau (e.g. les crabes et les étoiles de mer observés sur les
filiéres de moules : Mattson et Lindén, 1983; crabes : Freire et Gonzalez-Gurriaran, 1995).
Une étude effectuée en 2003, dans la lagune de Grande-Entrée, réveéle que les abondances
des plies rouges, des crabes communs et des homards d’ Amérique sur les fonds des sites de
moules sont supérieures a celles observées sur le fond des sites témoins (McKindsey et al.,

2006b). Certains auteurs montrent que par leur métabolisme (Mukai et al., 1989) et leurs
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activités bioturbatrices (Haertel-Borer et al., 2004), les organismes de la mégafaune
peuvent jouer un role important dans les cycles biogéochimiques des écosystémes cotiers.
A ce jour, I’influence de la mégafaune sur les principaux cycles biogéochimiques au
niveau des sites de culture des fles-de-la-Madeleine n’a pas été quantifiée. Cette influence
pourrait étre estimée in situ a partir de mesures de flux biogéochimiques effectuées a partir
(1) d’enceinte métabolique (ie. Aquamoule) contenant un organisme, (ii) d’enceinte
benthique contenant un organisme déposé sur D’interface benthique, (iii) d’enceinte
benthique contenant un organisme établi sur filet rigide I’empéchant de remanier le
sédiment, et (iv) d’enceinte contenant uniquement de 1’eau. A partir de 1’évaluation de
’abondance des principales especes de la mégafaune des lagunes de GE et HAM, réalisée
par I’équipe de P. Archambault et C. W. McKindsey, un bilan moyen de I’influence de la
mégafaune pourrait étre établi au niveau des sites de culture des lagunes des iles-de-la-

Madeleine.

7.2.2 Développement de végétaux

Par I’éclaircissement des eaux et I’augmentation de la disponibilité en azote et en
phosphore, 1’aquaculture pourrait favoriser le développement d’especes végétales (Newell,
2004). Le développement de fortes biomasses de microphytes benthiques (Barranguet et al.,
1994; Plante-Cuny et al., 1998; Welker ef al., 2002), de macroalgues nitrophiles (Ulva et
Gracilaria : De Casabianca et al., 1997; Souchu et al., 2001; Crawford et al., 2003) et de
plantes aquatiques (Zostéres : Deslous-Paoli et al., 1998; Posidonie : Holmer et al., 2003a)

sur les fonds de certains écosystémes cultivés a ainsi été attribué a I’influence de
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’aquaculture. Comme pour les communautés benthiques de bivalves (Asmus et al., 1995;
Bartoli et al., 2001), I’excrétion ammoniacale et phosphatée des bivalves de culture pourrait
favoriser le développement de macroalgues a I'interface des structures aquacoles. Les
végétaux, par leur activité de photosynthése, produisent de I’oxygene et consomment des
sels nutritifs le jour (Rysgaard e al., 1995). Leur métabolisme pourrait avoir un effet de
filtre sur les processus de respiration et de dégradation de la matiére organique (Welker et
al., 2002). En condition de lumiére, les fortes productions de sels nutritifs issues des
processus de dégradation de la matiére organique pourraient étre utilisées par les végétaux
(e.g. NH,4 : Fredericks er al., 1999). De méme, la forte consommation d’oxygene engendrée
par la respiration pourrait étre contrebalancée par la production issue de ces autotrophes.
Selon I’abondance des communautés végétales dans le milieu, les processus de
photosynthése pourraient, le jour, masquer l’influence de 1’aquaculture sur les flux
biogéochimiques issus des processus de respiration et de dégradation de la matiere
organique. La nuit par contre, les risques d’hypoxie ou d’anoxie seraient amplifiés,
notamment dans le cas de la présence de fortes biomasses de macroalgues. Il est important
de noter que dans certaines cultures de moules, les flux benthiques brutes (mesurés en
condition de lumiere) ne different pas significativement des flux benthiques liés au
processus de respiration et de dégradation de matiere organique (condition obscure : Giles
et al., 2006). L’activité¢ photosynthétique du microphytobenthos n’est pas suffisamment
importante pour masquer 1’augmentation des flux benthiques engendrée par la mytiliculture

au niveau de ces zones de culture dont la profondeur varie de 10 a 15 m (Giles et al., 2006).
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Aux {les-de-la-Madeleine, aucune prolifération de macroalgues ou de plantes
aquatiques (herbiers) n’a été observée en 2003-2004 sur les structures en suspension et sur
le fond des zones profondes des lagunes. Il conviendrait cependant d’évaluer leur biomasse,
tout comme celles des microphytes au niveau de chacune des interfaces. Pour acquérir une
vision globale de I'influence de ’aquaculture sur les cycles biogéochimiques dans les
lagunes, il serait nécessaire d’évaluer la contribution des processus de photosynthése dans
le bilan total de ces cycles (e.g. Hargrave et al., 1983). Le déploiement simultané
d’enceintes claires et obscures au niveau des différentes interfaces d’échange (benthique et
pélagique) dans les différents sites (t€émoin vs. cultures) pourrait nous permettre d’atteindre

cet objectif.

7.2.3 Spatialisation et saisonnalité des cycles biogéochimiques

Saisonnalité

Un suivi saisonnier de I’influence de 1’aquaculture sur les flux biogéochimiques est
nécessaire a-1’établissement des bilans annuels des flux. Le méme type d’expérimentations
que celles réalisées au cours de ce doctorat devraientt donc étre entreprises au cours de
I’automne, de I’hiver et du printemps. A I’automne, les vents importants qui soufflent sur
les Iles-de-la-Madeleine entrainent ’augmentation des vitesses de courants (Koutitonsky
2004). Beaucoup d’études ont montré que la vitesse des courants pouvait modifier
’intensité des flux biogéochimiques a I’interface eau-sédiment (Boynton et al., 1981; Booij
et al., 1991; Malan et McLachlan, 1991; Forster et al., 1996; Biles et al., 2003; Tengberg et

al., 2003). Dans notre cas, il pourrait étre intéressant de tester son effet sur les flux
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biogéochimiques mesurés a I’interface des structures aquacoles. L’effet de la vitesse des
courants pourrait étre testé aussi bien au niveau des flux générés par le complexe FAMO
qu’au niveau des flux générés par le métabolisme des bivalves. En effet, les courants
pourraient favoriser la dégradation de la matiére organique a I’interface des cultures en
suspension tout en modifiant I’activité métabolique des bivalves (Wildish et Miyares, 1990;
Pilditch et Grant, 1999).

Malgré la difficulté¢ des manipulations hivernales (conditions extrémes de plongée sous la
glace), 1l serait probablement trés intéressant d’étudier in situ I’influence hivernale de
’aquaculture sur les cycles biogéochimiques dans les lagunes. Dans un sens, cette influence
pourrait €tre limitée en raison de la faible température de I’eau ralentisant les processus
métaboliques. Dans ’autre, le couvert de glace pourrait amplifier cette influence. En effet,
le couvert de glace réduit les courants, augmente le temps de renouvellement des eaux
(Koutitonsky et Tita, 2006) et amplifie la contribution des processus de minéralisation et de
dégradation de la matiére organique dans les cycles biogéochimiques, en inhibant les
processus de photosynthése par 1’atténuation de la lJumiéere du milieu. Le couvert de glace,
facteur de confinement des eaux de la lagune et d’inhibition des processus de
photosynthese, pourrait amplifier les modifications des stocks de sels nutritifs et d’oxygene
engendrées par I’aquaculture.

Au cours de I’hiver, un peuplement micro-algal se développe a I’interface eau-glace du
couvert de glace des lagunes (De Séve et Dunbar, 1991). A la fonte des glaces, au
printemps, ces algues épontiques se mélent aux eaux de la lagune et entrainent une

augmentation de le teneur en chlorophylle a du milieu (Figure 33 : G. Tita, com. pers.).
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L’étude de ’influence de cet apport printanier en matiére organique au niveau des systémes
lagunaires semble étre primordiale pour la compréhension du fonctionnement de cet
écosysteme particulier. En particulier, son influence sur les cycles biogéochimiques devrait
étre étudiée. L’acquisition de I’ensemble des données saisonniéres est indispensable pour

alimenter les futurs modéles de capacité de charge des lagunes des {les-de-la-Madeleine.
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Figure 33 : Vanation temporelle de la teneur en Chlorophylle a mesurée dans la lagune de
Grande-Entrée de la fin novembre 2003 a début mai 2004, enregistrée a I’aide d’une sonde

YSI déployée par le MAPAQ des iles de la Madeleine (responsable B. Myrand ; G. Tita,

pers. com.)

Spatialisation des flux

Afin de procéder par étapes, I’objectif de ce travail de recherche a été restreint a I’influence

locale de I’aquaculture. Les cycles biogéochimiques ont €té décrits, de maniére réductive,
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aux deux principales interfaces d’échanges de ce milieu: ’interface benthique et I’interface
des structures aquacoles. Les flux biogéochimiques engendrés par le contenu des masses
d’eau (seston) et plus particulierement par la boucle microbienne décrite par Trottet et al.
(2006) devraient également étre pris en compte dans la caractérisation de ces cycles. De
méme, les apports en sels nutritifs par les précipitations (Souchu et Mayzaud, 1991) et les
échanges de masses d’eaux avec le Golfe du St-Laurent ne sont certainement pas a négliger
(Koutitonsky et Tita, 2006). Dans les sites conchylicoles fermés (e.g. étang de Thau), le
temps de renouvellement des eaux est proche de ’année (Bacher et al., 2006) favorise les
processus d’eutrophisation et d’anoxie pendant I’été (Deslous-Paoli ef al., 1998; Souchu et
al., 1998; 2001). Dans notre cas d’étude, I’eau des lagunes des les-de-la-Madeleine est
renouvelée par les eaux du Golfe St-Laurent, ce qui limite probablement les effets sur
I’environnement engendrés par I’aquaculture.

Le chenal central de faible profondeur (2 a 3 m: Figure 4b), composé d’herbiers de
zosteres (Zostera Marina ; Poirier et Myrand, 1982), pourrait jouer un rdle primordial dans
les cycles biogéochimiques de cet écosystéme. L’acquisition des données de flux
benthiques mesurés au niveau des principaux biotopes des lagunes (dont la zone d’herbiers)
est probablement 1’étape ultime pour la compréhension des cycles biogéochimiques au sein

de I’ensemble des lagunes des iles-de-la-Madeleine.
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Soustraction de effet de I’eau découlant de la problématique de variabilité du
volume des enceintes de mesures.

L’utilisation d’enceintes ou de carottes benthiques a volume d’eau variable pour
quantifier les flux biogéochimiques a l’interface eau-sédiment (e.g. Boucher et Clavier
1990; Grenz et al., 2003 ; Clavier et al., 2005 ; Martin et al., sous presse ; Thouzeau et al.,
sous presse), peut générer un biais a la fois dans la mesure et dans I’interprétation des
résultats.

La mesure de flux biogéochimiques a I’interface eau-sédiment, obtenue a 1’aide
d’enceintes ou de carottes benthiques, correspond a la quantit¢ de sels nutritifs ou
d’oxygene produite ou consommée par la section d’interface benthique et par le volume
d’eau contenu dans le systtme de mesure. Par le métabolisme des organismes
planctoniques et par la dégradation de la mati€re organique en suspension, I’influence de
’eau surmnageante sur les flux a I’interface eau-sédiment serait plus ou moins importante
selon son volume (i.e. la quantité de seston contenu dans I’eau’). Généralement, la
communauté scientifique travaillant avec ce type de matériel d’incubation assume que les
flux mesurés dans le faible volume d’eau sont négligeables par rapport aux flux provenant
du sédiment. Ainsi ils globalisent les flux comme des flux mesurés a I’interface eau-
sédiment (Viollier et al., 2003). Ces flux correspondent aux valeurs de flux mesurés a

I’interface de x m” de sédiment et de y litres d’eau (ie. de z g de seston). Lorsque le volume

7 Dans le cas de ’eau des lagunes, la communauté planctonique est dominée par la boucle microbienne
(Trottet er al., 2006). L’influence de ces organismes hétérotrophes sur les flux biogéochimiques mesurés dans

I’eau est sans doute significative
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d’eau du systéme de mesure est fixe, les flux peuvent étre comparés d’un traitement a
’autre. Par contre, la variation du volume d’eau dans le systeme de mesure peut poser un
probléme au niveau de l’interprétation des résultats de comparaison des flux. Prenons
I’exemple des manipulations réalisées dans la lagune du Havre-aux-Maisons : lorsque
I’effet du traitement (4 sites : C, M1, M2, S) est testé sur le volume d’eau contenu dans nos
enceintes, les résultats d’analyse de variance révelent que le traitement est une source de

variation significative du volume d’eau contenu dans I’enceinte® (Tableau 18).

Tableau 18 : Résultats d’ANOVA testant D’effet de la zone (ZONE: C, M1, M2, S) sur le
volume d’eau contenu dans les enceintes benthiques déployées dans la lagune du HAM en

juillet 2004 (cf. Chapitre 3)

Degré de . .
Source liberté Moyenne des carrés Ratio F p
ZONE 3 38,36 3,44 0,0362
Résidus 20 11,13

D’apres les résultats du test a posteriori, le volume d’eau contenu dans les enceintes
déployées a M2 est significativement inférieur a celui des enceintes déployées sur le site

témoin (M2 vs. C : vanation de 6 litres; Tableau 19).

¥ Le volume d’eau contenu dans les enceintes est calculé a I’aide de la mesure de 3 hauteurs de la base (de
I’interface au sommet de la base). Le volume d’eau contenu dans les enceintes est plus important lorsque la

base est peu enfoncée : lorsque la hauteur de la base est importante.



189

Tableau 19 : Résultats du test HSD réalisé sur les moyennes des volumes contenus dans les
enceintes benthiques déployées sur chacune des zones (C, S, M1, M2) en juillet 2004. Les

volumes moyens reliés avec la méme lettre ne sont pas significativement différents

Niveau de traitement Volume moyen
C A 70,09
S A B 67,86
M1 A B 67,63
M2 B 63,98

Le plongeur a probablement eu plus de facilité a enfoncer la base de I’enceinte benthique
dans les sédiments vaseux des sites de moules de 2 ans que dans les sédiments plus sableux
du site témoin. Les flux biogéochimiques mesurés dans 6 litres d’eau pourraient sembler
négligeables par rapport a ceux enregistrés a I’interface de 0,2 m* de sédiment. Cependant,
puisque le volume d’eau pourrait étre un facteur de variation de nos flux, et que ce facteur
serait confondu a I’effet du traitement dans nos manipulations de 2004, il nous parait plus
rigoureux de soustraire a chacune de nos mesures de flux I’influence du volume d’eau
contenu dans chacune des enceintes. Il est important de noter que dans le chapitre 1, 1’effet
de I’eau n’est pas soustrait aux mesures de flux a I’interface eau-sédiment des différents
sites de la lagune de Grande-Entrée, puisque le volume ne varie pas selon les facteurs de
variation étudiés (Tableau 20). Nous omettrons cependant de comparer ces flux a ceux
mesurés au niveau de I’interface benthique des différents sites de la lagune du _Havre-aux—

Maisons.
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Tableau 20 : Résultats d’ANOVA testant I’effet du traitement (TR : C1, C2, M1, M2), de la
date (Da : Juillet, aoit, septembre) et de leur interaction (TR * Da) sur le volume d’eau
contenu dans les enceintes benthiques déployées dans la lagune de GE en juillet 2003 (cf.

Chapitre 1)

Source Degré de liberté Moyennes des carrés Ratio F p
TR 3 25,68 1,85 0,1646
Date 2 9,04 0,65 0,5296
TR * Date 6 8,09 0,58 0,7395
Résidus 24 13,86

La soustraction de I’effet de 1’eau sur les flux biogéochimiques benthiques est d’autant plus
importante quand le but de I’étude est de comparer des flux mesurés a I’aide de différents
systemes (e.g. benthique vs. pélagique) dont la variation de volume est plus que
significative (e.g. Figure 34).

In situ Standardisé

. x 1,73
Pélagique 15cm+825L 26 cm + 143 L

Variation de volume
de 182 L

Benthique %0,2 m2+=65L x5

I m2+325L
Figure 34 : Schématisation de la standardisation moyenne des flux pélagiques et benthiques

employée dans le chapitre 3 et du calcul de variation de volume des systémes d’enceintes



Tableau 21 : Tableau récapitulatif décrivant les contenus initiaux et standardisés des systémes benthiques et pélagiques ainsi

que la variation des volumes d’eau standardisés des systemes pélagiques et benthiques dans différentes études

Contenu du syst¢me pélagique Contenu du systéme benthique Variation de
Come"élllad? systéme standardisé a la densité de Contenu du systéme benthique standardisé & une surface volumes
pelagique structures de 1 m? de sédiment standardisés
d Volume ¢ Structure ® Densité de ? Volume ® Volume ¢ Aire de B Aire de A Volume la-Al Pélagique
d'eau (L) aquacole structures (m?) d'eau (L) d'eau (L) I'interface (m?) l'interface (m?) d'eau (L) vs. Benthique
Mazouni 2004 35,7 1 pigne d'huitres 30 pignes 1071 15 0,114 1 131,58 939,42
Nizzoli et al. 2006 * 3927 1 filiére de moules 5 filitres 1963,50 *0,75 * 0,005 1 150 1813,50
Richard et al. 82,5 [5 cm de filiéres de moules 26 cm 143 55,694269,11 0,196 1 283,63 4351,97 140,63 4 208,97
Richard et al. 82,5 1 panier de pétoncles 0,785 cage 64,76 59,94 472,38 0,196 1 305,27 4368,63 240,51 4286,13

* : mesures calculées a partir des données suivantes : cylindre métabolique : diamétre de 25 cm, Hauteur de 2 m vs. carotte benthique : diametre de 8 cm, hauteur de 30 cm, pour les calculs

nous avons considéré arbitrairement que la moitié¢ de la carotte était remplie d’eau.
NB:a=(b/c)xd; A=(B/C)xD
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C’est le cas dans notre troisiéme chapitre (Figure 34) mais aussi dans les études de
Mazouni (2004) et de Nizzoli et al. (2006; Tableau 21). Apres standardisation des flux, la
variation de volume d’eau entre le systéme benthique et le systeme pélagique peut étre trés

importante (e.g. entre 140,63 et 1813,5 litres; Tableau 21).

Pour comparer ce qui est produit et/ou consommé exclusivement par chacune des interfaces
d’échanges (structure aquacole et interface benthique), il parait essentiel de soustraire a
toutes les mesures de flux, I’effet du volume d’eau contenu dans les différents systémes de

mesures. La méthode la plus adéquate de soustraction de 1’effet de I’eau est schématisée par

la Figure 35.
Flux Interface Flux Eau - Interface Flux Eau
Pélagique = : -
Benthique = - '@T

Figure 35: Schéma de calcul des flux biogéochimiques aux interfaces benthique et
pélagique : aux mesures de flux brutes (eau-interface) sont soustraites une mesure moyenne
de flux résultant de I’activité métabolique du seston (flux eau). Le cylindre gris représente

une interface pélagique. Le disque représente une interface benthique
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Cependant, lors de nos expérimentations dans la lagune du HAM, nous n’avons pas
déployé¢ d’enceinte benthique dont I’unique contenu aurait été de I’eau de fond. Néanmoins,
au cours de ces manipulations, des enceintes pélagiques ont €t installées a plusieurs
reprises dans la colonne d’eau, a une profondeur de 3 métres (profondeur moyenne des
structures aquacoles). Puisque la colonne d’eau des sites de cultures de HAM est homogéene
car peu profonde (moyenne * erreur type : 5,56 = 0,1 m), nous avons considéré, que la
moyenne des flux mesurés dans ces enceintes correspondait & I’'influence moyenne de la
colonne d’eau sur les flux biogéochimiques. Cette valeur a été utilisée comme valeur
corrective pour chacune des mesures de flux du chapitre 3. Cette procédure est
potentiellement juste dans le cas ou les flux sont mesurés dans des enceintes opaques,
comme dans notre €tude. Cependant, si les processus de photosyntheése doivent étre pris en
compte dans la mesure des flux biogéochimiques et que ces derniers sont mesurés a 1’aide
d’enceintes claires, il devient primordial d’utiliser la méthode décrite sur la Figure 35. Les
mesures de flux dans [’eau devraient étre impérativement effectuées aux mémes
profondeurs que celles des mesures de flux aux interfaces, afin que les conditions de
lumiére soient identiques quelque soit le contenu de I’enceinte. Les fortes densités de
bivalves pouvant affecter la biomasse sestonique (Dame et Dankers, 1988 ; Idnisi er al,
2001 ; Smaal er al., 1997) et sa composition (Cloern, 1982; Officer et al., 1982 ; Smayda,
1990), il aurait été préférable de déployer les enceintes dans I’eau de chacun des sites de
culture. Le plan d’expérience le plus approprié aurait donc été celui-ci: 2 contenus (eau-

interface vs. eau), 2 interfaces (benthique vs. pélagique), 3 sites de culture (pétoncles,
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moules d’un an, moules de 2 ans), et 6 réplicats, soit un total de 72 incubations. Bien que

cette méthode multiplie le nombre d’incubations, elle aurait été la plus rigoureuse.

Afin de confirmer la nécessité d’utiliser la méthode de soustraction de I’influence de 1’eau
employée dans le chapitre 3, il serait intéressant d’effectuer des manipulations testant
I’effet de différents volumes d’eau dans les enceintes sur les mesures de flux effectuées aux
interfaces benthiques et pélagiques et sur leur comparaison. Ces manipulations pourraient
étre faites in situ au niveau d’un site aquacole a 1’aide de plusieurs systémes de mesure

dont, seul, le volume intérieur serait variable (e.g. Glud et Blackburn, 2002).
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