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INTRODUCTION GENERALLE - CADRE DE TRAVALL

L'unmite d'acide sulfurique du complexe des engrals azotes ¢t phosphates Asnudal de la vidle de
Annaba emet des quantites importantes de SO; qui portent attemte non seulement a la qualite de
environnement mais a la sante des habitants de fa ville cgalement. Une evaluation de Timpact de ce
polluant en termes de concentrations a court, a moven ¢t a long wrme ains: que l'estmauon des
quantites deposees par voie humide et seche autour de la ville permettent dapprecier l'importance
de cette pollution. Une telle approche pourrait ¢tre appliquee ausst bren a des composes organques
qu morganiques. Ceux-c1 peuvent etre impligues dans des problemes dodeurs et ont des ettets sur
la sante humaine. De plus, certains composes contribuent au smog photochimigue. a I'ettet de serre

et aux plutes acides (Van Groenestyn ct Hesselink, 1993)

Face a la problematique de la pollution de Tair, les industniels disposent de tweehnigues physico-
chimiques de traitement des emissions guzeuses telles que la combustion. ladsorpuon. Fabsorption
et la condensation. Parallelement a ces technologies reputees codteuses ¢t en general adaptees a des
gaz fortement charges en polluant, 'epuraton biologique est en pleme expansion. Actueliement.
trots techniques apparaissent comme bien ¢tablies sur fe marche du traitement bologique des caz e
se posent en concurrentes ou en complement des methodes physico-chimiques  Ces techniques
presentent, outre un Intérét economique certain, avantage de ne pas transterer la pollution vers une
autre phase. Ce sont la biotlltration, le brolavage et le it bactenen. La brotiltration tait certamement
I'objet du plus grand nombre d applications a I'echelie industrielle Flle permet drattrancher s
micro-organismes de toute phase liquide. Elle est sans nul doute partanement adaptee aun substrats
gazeux, cependant la nature active, orgamiqgue ¢t complene des supports utilises se traduit par une
gestion difticile et par une impossibilite de caracterisation parfaite. Dans ce cadre. notre travail vest
poursutvi a 'Unite de Geénie Biologigue de la Faculte des Sciences Agronomigques de 'L niversite
Catholique de Louvain en Belgique et a porte sur le traitement d'un compose organmgue volaul. la
methyle ethyle cetone. En eftet, 'Unite de Genie Brologique s'est investie a la mise au point d'une
unite d'epuration biologique de gaz charges en composes organigues volatils (COV g wde dan
consortium bacterien. Cette technologie s'inspire des technologies existantes et tend a concretiser

un quadruple objecut '

- L'utilisation d'une communaute microbienne minte competente pour degrader fe COVL

colonisant le reacteur sous torme d'un brotilm adherant w L paror d'un tube en Pyeex | absence de




support a l'intérieur de la colonne évite toute perte de charge due au colmatage.
- La limitation de la présence de la phase liquide aux stricts besoins des micro-organismes. a
savoir, l'utilisation d'un co-substrat liquide pour humidifier le biofilm et alimenter les micro-
organismes en composes non carbones (azote, soufre, potassium, phosphate,...) injecte sous torme
d'un brouillard de micro-gouttelettes ayant un diametre moyen de 50 um. Le brouillard est
instantanément satur¢ en polluant a dégrader grace a la surface spécifique d'échange
importante entre le gaz et les gouttelettes. De plus, la division du liquide en fines goutieleties
permet une certaine stagnation du brouillard dans le reacteur et mimimise |'¢paisseur de la couche
de liquide couvrant le biofilm. Ce dernier avantage laisse augurer un meilleur transtert de substrat
de la phase gazeuse vers le biofilm et la possibilité de traiter des polluants peu solubles (¢ est-a-dire

a constante d’Henry ¢levée') au moyen de ce réacteur.

- Le troisieme objectif est de controler de fagon aisée ¢t maximale le systeme. Pour cela. les

phases gazeuse et liquide et I’apport en COV doivent étre geres de fagon independante et precise.

- Le dernier objectif recherché est la simplicit¢ du réacteur dans un souci de transposition

d’échelle éventuelle.

Progressivement, cette technologie, baptisée a ’origine "Mist-Foam” a, au cours des differentes
ameliorations apportées, cédé sa place a un design de réacteur tubulaire denomme "biorcateur

tubulaire essentiellement a phase gazeuse" (DTB)".

De fagon succincte, la structure actuelle de celui-ci se présente comme suit (voir photo). 1l s agit

d'un simple tube segmentable en verre Pyrex dans lequel un liquide nutritif est divise en fines

' La constante de Henry adimensionnelle représente le rapport entre les concentrations en COV dans les phases gazeuse
et liquide a I"equilibre. Elle dépend de la solubilité du gaz dans le liquide, de sa tension de vapeur et de la temperature
Elle peut étre calculée par I’équation : H,g,, = Cy/Cy = 16,04 PPM/T.S) ou P = pression partielle a saturation a la
température considérée (mm Hg) PM = poids moléculaire (g mol”), T = température (K) et S = solubilite maximum

(mg I'") (Matter-Miller, 1981). Hygin™ € = 3,3.10™ pour le méthanol (Ancia, 1993). Hyp ™ © = 5 107 pour la methyle
ethyle cétone (Deseveaux, 1995).

* DTB désigne en abrégé "Dry Tubular Bioreactor", ¢’est-a-dire, en frangais et de fagon plus explicite, le reacteur

tubulaire essentiellement a phase gazeuse.
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gouttelettes formant un brouillard genére au moyen d'un pulvérisateur a air comprime (1 echhler
type 156.330.30.16 a cone plein, melange externe et effet Venturl) (Anonyme, 1995) Dans ce
reacteur s¢ developpe la biomasse sous la forme d'un biotilm a partir de¢ 'unique charge carbonee
introduite. L'utilisation de cet atomiseur permet de controler indépendamment les debits de gaz et

de liquide de fagon a obtenir un transtert de polluant et une activite des micro-organismes optimaux

Dans un premier temps, ce reéacteur a €té teste pour la dégradation d’un substrat non volaul et trés
soluble, le citrocol (résidu de production de I"acide citrique) Les micro-organismes d une boue de
station d’€puration utilisés pour cette application ¢taient capables de dégrader la moitie de la charge
volumique appliquée, soit 1,5 kg de DCO m,” j"'. Cependant, la mousse de polyurethane utilisée
comme Support et placée transversalement au centre du tube finissait par colmater suite a la
croissance excessive de la biomasse, reduisant ainsi le passaze du gaz (Thalasso. 1993) Suite a cet
essal, le reacteur a eté appliqué au méthanol. composé organique volatil modele. Des vitesses
volumiques et rendements de degradation tres elevés ont ete obtenus. Cependant. les mémes
problemes de colmatage sont survenus. Ayant constaté qu'un biofilm se developpait sur les parois
en verre du réacteur surplombant le support en mousse (d'ou l'installaton d'un interstice de
récupération) et ayant montrs que celui-ci €tait responsable de la majeure partie de l'acuvite, il a ete
decidé d'enlever le support. Dans ces conditions, jusqu'a 46 K e M. "_| ' ont ete degrades avec
une efficacite proche de 100 % et sans plus aucun probleme de perte de charge (Thalasso, 1993)
Ces performances correspondent a d'excellentes capacités de transfert de methanol et d'oxy eene.
Ellcs ont été obtenues dans les conditions suivantes: un temps de sejour du gaz de 44 s, une surtace

spécifique d'échange d'au moins 27 m™' et un deébit volumique de liquide de 0.8 m' m,

Forte de ce succes, I’Unite de Genie Biologique a transpose le reacteur a un polluant gazeux plus
rezl, la méthyle éthyle cétone (MEK). L'objectif de cette these est, outre une evaluation de certains
aspects de I''mpact environnemental du SO; émis par le complexe Asmidal, de demontrer la
faisabilite du traitement d'un polluant modele, la méthyle éthyle cetone, au moyen de ce bioreacteur
et de deéterminer le ou les facteurs qui limitent le procede de fagon a optimiser in fine son

fonctionnement.




OBJECTIFS

Ce travail vise, dans une premiere ¢tape a evaluer certamns aspects de Pimpact environnemental du
SO: rejeté par l'unité d'acide sulturique du complexe des enerais azotes ot phosphates de Annaba
D'une part, une simulation de la dispersion atmospherique de ce polluant a ete ettectuee autour du
complexe Asmidal en utilisant un modele de dispersion Gaussienne, ensuite. les depots par voie
humide et seche ainsi que les pld des precipritations ont ete evalues au-dessus de la ville de Annaba
Dans une deuxieme etape, une methode de tratement biologique est proposee en utilisant un
compose organique volatil, la methyle ¢thyle cetone Une ctude entque d'un reacteur tbulaire
essentiellement a phase gazeuse utilise pour la degradation de ce polluant est ensuite presentee.
L accent a ¢te mis en particuhier sur les aspects microbiologiques, cinetiques et imfluence des

parametres de gestion du bioreacteur.

Le choix de la methyle ¢thyle cétone comme poltuant modele decoule du plus grand interét a
eliminer des substances chimiques nocives dans les eftluents gazeux plutor que la degradation de

composes malodorants d’un gaz.

Le travail réalise est divisé en deux parties distinetes @ la premiere partic comporte le chapire 1 qui
est consacre a I'evaluation de I'impact environnemental du SO: au vorsinage du complexe Asnidal

de Annaba.

La deuxieme partte traite, elle, du probleme du traitement par vore biologique d'un potluant modele:
la methyle ethyle cetone. Bien que la bioépuration de gaz charges en composes organigues yvolauls
ne puisse etre transposee au traltement de composeés imorganiques tel que le SO, etant donne que la
dégradation du substrat se fait en acrobiose dans Ie premier cas ¢t en anacrobrose dans le second
cas, d'une part, et que le type de bacteries competentes pour la degradation de ces composes nest
pas le meme, il serait toutetois interessant de tester les capacites du bioreacteur etudie en vue d'une

désultatation biologique apres oxydation du SO;: en acide sulturique.

Un etat de la questton concernant fa bioepuration est presente au chapire [ sunv e d'un passage en
revue des bases et des concepts necessares o luorealisation de ce travanl Les facteurs ot fes
grandeurs de gestion et de conception pouvant limiter les pertormances d un broreacteur a bottim

sont présentes ainsi quun apergu des technologies d ¢puration biologique existantes Les etapes de




transfert, de diffusion et de biodégradation du polluant sont egalement discutees en detail

Au chapitre [V, une étude descriptive critique du comportement de la biomasse intégree dans le
bloréacteur est réalisée afin d’¢lucider le lien entre la dynamique de son developpement et les
performances du réacteur. Une caractérisation microbiologique du biofilm du reacteur continu est
faite afin de suivre I'évolution de sa composition ¢t sa cinetique de degradation par rapport a la

blomasse de depart.

Les chapitres V et VI rapportent, quant a eux, des donnces de performance a [etat statonnaire el
transitoire respectivement. Les effets de parametres opératoires importants tels que la charge en
polluant, les debit liquide et gazeux, les vanations et chocs de charge. le ptl du milieu. la

concentration en oxygene ainsi que l'eftet de I'assechement du biofilm sont discutes

Le chapitre VII traite des résultats concernant les cinétiques de croissance du biofilm et de
degradation du substrat en réacteur continu. Une comparaison de ces cinetiques en reacteur batch et

en reacteur continu est faite.

Le chapitre VIII vise la caractérisation du transfert de masse, non seulement au sein du brouillard
mais €galement au sein du réacteur tubulaire. Une €quation genéralisée de pertormance \ est
cgalement développee pour prédire la performance du réacteur recevant des substrats difterents

mais présentant une biodegradabilite.

Finalement, au chapitre [X, les résultats obtenus sont mis a profit afin d'identitier les perspectives a

explorer et des conclusions appropriées sont énoncees.
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PARTIE A : EVALUATION DE L'IMPACT DE LA POLLEUTION PAR LE SO; AL
VOISINAGE DU COMPLEXE DES ENGRAIS AZOTES E'T PHOSPHATES DE ANNABA

L'objecut de ce travarl est d'evaluer certains aspects de Pimpact envitonnemental du SO
U'une part, une simulation de la dispersion atmospherique du SO: basee sur Jes parametres a
'émission et les donnees meteorologiques Tocales est tunte atin d'estimer Tampleur de fa
potlution au voisinage du complexe. D'autre part. une methode onginale d'evaluation Jde
I'impact du polluant sur les depots acides par voie humide et seche est uulinee en vue
d'apprecier le risque datteinte a Tenvironnement. Par adleurs. le caleul du pH annuel moven
au sein des precipitations permettra de demontrer Pexistence ou Fabsence d'une acndite
excessive. Le but de cette partie est de mettre en exergue une approche ongiale d evaluation

des ettets d'un rejet gazeus sur la qualite de ar,

CHAPITRE 1. SIMULATION DE LA DISPERSION DE SO AUTOUR

DE L'UNITE D’ACIDE SULFURIQUE A ANNABA 1T EVALUATION
DES DEPOTS DE SO, PAR VOIE HUMIDE ET SECHE

L SINIULATION DE LA DISPERSION DL SO; H
LIINTRODUCTION 4
L2, LANODLELISATION DE LA DISPERSION [+

1.2.1 Developpement de Pequation de dispersion
L2101 Relachement nstantane (nuaze de waz) cas ¢nounes deun o heis
dunensions
1.2.1.2. Source ponctuelle continue (regine permanent)

.25, Cocticients de dispersion o, ct o
[.2.4. Detemnnauon de la stabihite atmosphernique

L3 DESCRIPTION DU SIHL: i
L3010 Parametres a Femission
1.3.2. Donnees micteorologiques

L4 EVALUATION DE LINMPACT DE LA POLLUTION PAR T SO

SUR LA QUALITLE DEFAIR 2



L4, 1. Détermination des concentrations de SO» a moven ¢t fong e
[.4.2. Determination de [a concentration horamre moy enne
L5 RESULTATS 2N
[.5.1. Quahue probable de tar
L5 1.1 Concentrations i moyen terme

1.5 1.2 Coneentrattons a fong tenie

1.5..2. Scenano d'impact te plus polluant
L.o. CONCLUSIONS !
I EVALUATION DES DEPOTS DE SO, PAR VOIL SECHLE
ET PAR VOIE HUNIDE 3
LT INTRODUCTION R
[1.2. LES PLUIES ACIDES S0

[L2.1. Ettets des pluies acides
11.2.2. Mecanismes d'aciditication
IL3. DESCRIPTION DU SITL R
it.3.1. Description du procede de producnon
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42,1 Absorpuon de SO par une poutteletic aqueuse coregune transtonry
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PARTIE A : EVALUATION DE L'IMPACT DE LA POLLUTION PAR LE 50; AU
1\"0151&-\0}; DU COMPLEXE DES ENGRAIS AZOTES ET PHOSPHATES DE
| ANNABA

—

CHAPITRE 1. SIMULATION DE LA DISPERSION DE SO> AUTOUR DE _1'UNITE
D'ACIDE SULFURIQUE A ANNABA _ET EVALUATION DES DEPOTS DE SO, PAR
VOIE HUMIDE ET SECHE

[. SIMULATION DE LA DISPLEERSION DI SO

I.1. INTRODUCTION

L.e complexe des engrais phosphates et azotes Asmudal est situe a environ 3 ki au Sud-Fst de
Annaba qui est T'une des villes les plus peuplees et les plus mmdustriabisees en Algenie et emet des
quantites non negligeables de SO;. Ce dernier réduit la visibilite aunosphenqgue. endommage divers
matériaux et cultures et est nefaste pour la sante humuime Lorsqu'tl est oxyvde et hvdrolvse il donne
naissance aux pluies acides. L'impact de celles-¢1 sur les ecosvstemes aquatiques et la ithosphere
ainst que l'acidification des lacs sont bien connus. L'estimation quanttatine dex movennes a long
terme a ete eftectuee pour l'annce 1990, Les concentratons a court terme de SO- sont tout auss
importantes €tant donné leurs effets aigus sur I'environnement et ont done cte caleulees pour la
meéme année. L'impact de cette poliution sur la qualite de Tair est evalué par T'uulisaton d'un
modele de dispersion Gaussienne. Les modceles de dispersion permettent la determination
quantitative des concentrations de polluants dans Vair ambiant en tfonction des parametres a
Fémission et des condittons meteorologiques ¢t sont tres utthises dans Famenagement urbain.
analyse de l'impact des sources existantes et nowvelles et dans Tevaluanon des opuons de

traitement.

Dans cette ¢tude, une estimation des concentrations de SO court terme est taite pour diverses
distances ¢n aval de la source ¢t pour diverses condittons meteorologiques  Les  donnees
meteorologiques tournies par la station metéorologique de Annaba ont egalement ete utilisees pour
realiser des contours de pollution a long terme, ¢'est-a-dire, a T'echelle sasonniere ctannucelic autour
du complexe. Finalement, I'impact le plus important de cette pollution a ete estime en supposant des

conditions atmospheriques detavorables.

9




1.2. LA MODELISATION DE LA DISPERSION

Les deux principales méthodes de traitement du probleme de la diffusion turbulente sont l'approche
Eulérienne et I'approche Lagrangienne. La méthode Eulérienne est basée sur la réalisation d'un bilan
de matiere dans une région infinitésimale fixe dans I'espace, tandis que l'approche Lagrangienne est
basée sur le mouvement du produit polluant suivant en principe le gaz transporteur dans sa

diffusion.

Les lois physiques qui régissent le comportement de particules ou de groupes de particules dans
I'atmosphere sont, d'une part, la diffusion moleculaire due au mouvement aleatoire et incessant des
molecules ¢t la ditfusion turbulente due au champ de turbulence de !'atmosphere. dautre part
L'effet de la turbulence du milieu est de remplacer la lente ditfusion meléculaire par un processus

agissant beaucoup plus vite et a une plus grande échelle.
1.2.1. Développement de l'equation de dispersion

Considérons une personne se déplagant avec le panache (point de vue Lagrangien). Ce deplacement
a licu sous le vent a partir du point d’émission de la cheminee. La concentration imitiale o~ 0 (S1
6>0, I'ajouter a la valeur modelisée). Pour cerner le probleme de la dispersion du panache sous
I"effet de la turbulence atmospherique, il faut réaliser un bilan de matiére autour d’un petit cube

pres de I’axe du panache (Figure 1.1). Considerons une substance qui n’est ni creee ni detruite dans

I"atmosphere. Donc,
(Taux d'accumulation )= )" (Entrées)- Y (Sorties) (I.1)

Le taux d’accumulation est la dériveée par rapport au temps de la quantite contenue dans le cube et
qui n’est autre que le produit de la concentration du polluant par le volume du cube. Etant donne

que le volume du cube est constant, 1l s'ensuit que :

] ) a a0
Taux d'accumulation = —(CV) = AxAyAzﬁ (1.2)
ot a

Il n’y a pas de transfert par convection vers ou a partir du cube car celui-ci se deplace avec le vent

Cependant, il y a des flux par les six faces du cube sous I'etfet des turbulences atmospheriques. On




17




ne peut pas avoir une image claire et complete du processus complexe de la turbulence du point de
vue physique et mathématique mais on peut toutefois dire que le flux de matiere traversant une face

quelconque est donne par (de Nevers, 1995):

Flux = u ;
\ par unite de surface

i1.3)
on

( débit massiqe J aC
ou

C = concentration

n = distance dans la direction considérée (normalement x, y ou z)

K = coeificient de diffusion

Etant donné que le flux doit avoir des unités de masse/temps (ex : g5 m~) et 3C 3n s exprime en
unités de masse/longueur, K doit s’exprimer en unités de longueur/temps (ex: m” s''). Ces unités
sont les mémes que celles de la diffusivité moléculaire ou thermique et on verra que les tormules de
dispersion auront la méme forme que les équations concernant la conduction de chaleur ou la
diffusion moleculaire. Le signe moins dans ["équation (1.3) indique que le flux evolue des

concentrations élevees aux faibles concentrations.

Le cube possede deux faces normales a I’axe des x. Chacune de celles-ci a une surtace Ay Az Lkn
utilisant deux fois I’équation (1.3), on peut décrire le flux massique net di a la diffusion turbulente a

travers ces deux faces comme suit :

Flux net dans le cube -KaC - KCC) ki 14
=|| —— - — Ay \z ( )
dans la direction des x oxX [Lle ox i

/J\' ASY

On peut genéraliser cette équation aux quatre faces restantes, en divisant par AXAy Az

(Kac] _(K@Cj (KEC] _(Kac] (KeC) | [KeC)
oC Poll) % ox dx i O Jiven ). [ oz J\ L Cz "l..
- A

at Ax Ay Az




Mais,

(K&C\l L’Kacj
ERARAAAY ax L\ KEJC
AN el - = 5 (} o)
Ax OX-

hmate,

e

l.es donnees experimentales de la dittusion turbulente au sein de atmosphere indiguent que les
valeurs de K ne sont pas les mémes dans les trois directions. Par consequent. on eenira les valeurs

de K ainsi - K, K, et K,.

Pour résoudre cette equation, on constdere principalement deux cas
- relachement instantane d'une quantte Q (hg) et

- relachement continu d'une quantite Q' (kp ™)
L2.F 1 Relachement instantane (nuage de gaz) @ cas en une. deus et trors dimensions
L equation du panache Gaussien est applicable a la dispersion des polluants en une. deux ou trows

dimensions. Pour illustrer ces trois cas, on resout equation (17 dans les trois cas. Les

concentratuions resultantes dans les trots types de dispersion sont (de Nevers, 1995

C= ——&—ﬁexp —(L) s cas en une dimension (L8
2m) "K' )L K,
2 2V
Q ( ( l ] XY
C= —cexp —| — || — +— || casendeux dimensions (19
A KT LUK K JJ
- 2 2 _:}]
C= Q exp| — L~L\ i;*ﬂ’;—“+:;—ia casen trots dimenstons (L1
8(t)’ (}\}\i\) LK, K, K, )l

ou
Q = masse de polluant emis (kg)

X, ¥, z = distances selon 'axe du vent, axe laterad et Faxe vertical respectivement tm)



L'équation (1.8) a une forme Gaussienne (distribution normale) de variance 2 K t, ¢'est-a-dire que le

rapport C/Q est une distribution normale de variance 2 Kt et de moyenne 0.

1.2.1.2. Source ponctuelle continue (régime permanent)

On choisit un systeme de coordonnées fixe au point d'émission. Le terme ¢C ¢t de 'equation (1.7)
peut s'écrire U ¢C/ox. En négligeant la diffusion selon "x" (K, &Céx™) devant l'advecuon
(U &C/0x), on obtient I'équation suivante :

cC 0°C 0°

U—"—.=K‘ ,+K‘,ﬂ, (L11}
ox T oy oz"

(@)

avec les conditions suivantes :

L =
-

[ Jucdydz =@

% =0

C—0pourx,y,z—> o

En posant 0,3 =2 K, (x/U), on obtient la solution suivante :

' 2 2

| y z
==L—cx - . (182)
2n0,6, U 2a0 20,

ou
o, ¢t g, sont les coefficients de dispersion horizontale et verticale (m)

. . 'l

U = vitesse du vent a la hauteur du panache (m s™)

1.2.2. Dispersion a partir d'une cheminée en régime permanent

L'équation (1.12) suppose que l'origine du systeme de coordonnées est située au point d'émission

En pratique, on préfere avoir l'origine a la base de la cheminée. L'équation (1.12) devient alors :

ol U [ ¥ (-Hf

20

A} ¢

(L13)




ou
H = hauteur effective de I'emission égale a la hauteur de la chemunee plus Televation mitale du

panache.

Cette derniere equation, tout comme l'equation (1.12) est valhide pour une dispersion verticale
intinie. Or, le sol représente une barriere a la diffusion verticale. On utilise alors la methode de la
source virtuelle pour pallier a cet inconvénient. Cette methode consiste @ supposer une retlexion
totale du panache au sol (Turner, 1969; Detrie, 1969). 1'ecquation de disperston avee retlenion au sol
s'eerit done comme sult

s-11Y TR

v ) |
Clxy,z. )= —(‘—c.\'p-— X eXp-05 —— rexp-US — AREY

Jac.o U 2l o, G s
Rappelons que les hypotheses avant servi de fondement au modele de dispersion Gaussien sont les

sulvantes :

- les emissions ainst que le debit massique sont uniformes

- L'¢at de régime permanent est considere.

- Leventest uniforme, c'est-a-dire quil na pas de changement de direction o de vitesse dans wout
le domaine.

- Ladiftusion selon I'axe du vent est neghigeable devant Tadvection (dilutiony par e vent.

- Le polluant ne subit aucune transtformation chimique ¢t sa vitesse d'ehimmation

- et de transtormation ne sont pas prises en consideration.
1.2.3. Coefticients de dispersion o, ¢t o,

Dans le développement des equations de dispersion, on a suppose que les "R etaient constants ¢t
on a obtenu que les écarts-types du profil horizontal ¢t du protil vertical des concentrations varient
selon (2 Kt)'°, ou test le temps de parcours (x. U pour le cas continu). Cette forme est vahide pour la
diffusion moléculaire et n'est pas observée dans l'atmosphere cu ¢gard au phenomene complexe de
la turbulence. Les données disponibles sont présentées sous forme de courbes rehant log &, ¢t

log o, a log x (Figures 1.2, a et b).

h
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On doit considerer a, et o, comme des valeurs experimentales qu'on ne peut demontrer
theoriquement. Cependant, cette methode est la plus utilisee pour les caleuls de rouune de la
dispersion atmospheérique  des  polluants.  Les  obsenvatons  des profils  de concentration
perpendiculaires a la vitesse du vent montrent que les profils sont a peu pres Gaussiens On
consene done la forme de I'equation de dispersion, mais on utihise des coctticients de dispersion
(ecarts-types) experimentaux obtenus pour differentes classes de stabihite en foncuon de fa distance
de la source. Ces coetticients ont ete determines selon la methode prescrite par Turner (1voyy Pour
cela. 1l a ete necessaire de déterminer les classes de stabnite en fonction des donnees tri-horaires de
la vitesse du vent et de la radiation solaire (Pasquill et Sith, 1983) 1a surclevaton de chenunee.

quant a elle, est determinge selon la formule proposee pac le comite ASMIE (1973)
I/ V \\Il.»l

Ah=d) — | (115
v

ou

Ah = surelévation du panache (m)

V, = vitesse de sortie du gaz (m s

d = diametre interne de la chemunee (m)

U = vitesse du vent au niveau du panache (ms™)
[2.4. Determination de la stabihte atmospherique

L'identification des classes de stabilité est basée sur la methode developpee par Pasquill (1962 Les
six categories de stabilite atmospherique sont designeées par A, B. C. Db et B ou A correspond a
des conditions tres instables et F a des conditions tres stables. La categorie D est valable quelle que

soit la vitesse du vent, de jour et de nuit, par temps nuageux

Il suffit de disposer de données concernant la vitesse du vent, ensoleldiement et fa nebulosite
(Tableau 1.1). le tort ensoleillement correspond a une alutude solarre superieure a 60 et un crel
clair. Un ensoleillement moderé correspond @ une position solaire comprise entre 33 ¢t 60 ou a
une ¢levation solaire dépassant 607 avec un ciel particllement couvert. Un ensoleillement faible

correspond a une élévation solaire comprise entre 15 ¢t 35 quand le ciel est clair




Tableau I 1. Catégories de stabilite de Pasquill

| Vitessedu | Jour | Nuit

' vent (a 10 m) insolation  CN.2510 | CN.<5 10
! (m/s) Forte Modérée Faible b |

| 0-2 A A-B B - -

L B A-B B C : F

y 3-5 B B-C € D E

I 5-6 O C-D D D D

\' 26 3 D D D D
Nuit : 1 heure avant le coucher du soleil a 1 heure apreés le lever du soleil

uit :
C.N. : couvert nuageux

1.3. DESCRIPTION DU SITE
[.3.1. Parameétres a I'émission

L'unité d'acide sulfurique utilise le procédé de contact pour produire l'acide sulturique necessaire
pour reagir avec les phosphates. Sa production maximale est de l'ordre de 1500 tonnes par jour. Les
autres donneées relatives a la source d'emission de SO- sont :

- La hauteur de cheminée = 62 m

- Le diametre du sommet de la cheminée = 2,5 m

- La vitesse moyenne de sortie des gaz = 18 m s

- Le taux moyen d'émission de SO, = 900 kg h''
1.3.2. Données meteorologiques
glq

Les donnees meteorologiques relatives a la vitesse et la direction du vent ainsi qu'a la couserture
nuageuse ont et¢ recuelillies aupres de la station météorologique de Annaba pour l'annee 1990, Ces

données sont tri-horaires.

La vitesse mensuelle moyenne ainsi que la répartition des vents pour la decenmie 1980-1989 sont
presentées aux Figures 1.3 et [.4. En général, les directions prédominantes du vent sont

- d'ouest et de sud-ouest en hiver

- du nord et du nord-est en été.
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Durant les saisons intermediaires {(printemps ¢t automne ). un changement sraducel de la direction
des vents de T'ouest-sud-ouest vers le nord-nord-est est observe et vice-versa en automne. In ce qu

Poth-12ms

concerne la vitesse du vent, deux classes ont ete constderces - 1-3m s
[4. EVALUATION DE L'IMPACT DE LA POLLUTION PAR LI- SO- SUR T.A QUALITE DE
L'AIR

L'impact sur la qualite de l'air a ete evalue en considerant deux tvpes de seenanos dimmpact e
premier type de scenario est basé sur les concentrations moyvennes a court ou fong terme: il sert Jde
base de comparaison avec les normes car 1 est le plus probable. L'estimation de fa concentration u
court terme a ete eftectuce pour quatre journées consccutnes correspondant au mihicu des mois de
Janvier, Mai, Juitlet et Novembre de annee 1990, Bien que les journces selectiionnees ne soient pas
forcement représentatives de toutes les conditions meteorologiques observees au courant du maois
correspondant, on admet qu'elles peuvent toutetors permettre de les representer (Nakh, 1991
Chacun de ces quatre mois est a son tour representatit des conditions clhimatiques prevalant pendant

la saison correspondante.

L'évaluation de la concentration a long terme (satsonniere et annuelle) autour du complese a cte
effectuée pour l'annce 1990 Les concentrations a court ¢t a long terme ont ete determinees a des
intervalles de 100 m depuis la source jusqu'a une distance de 0.5 kmo ensuite a des mtenvalles de
500 m aux distances compnses entre 0.5 ¢t 2 km et finalement a des mtervaldles de 1000 m entre 2 et

10 km.

Le deuxieme type de scenario dimpact est hie o existence de condions atmospheriques
défavorables, ¢n Toccurrence, une forte anstabilite aumospherique correspondant a la classe Je
)

stabilite A ¢t correspondant a une forte insolation et une vitesse du vent de 2 ou 3 m s Ceseenano

d'impact le plus polluant permet devaluer I'tmpact maximal.
[.4.1. Determination des concentrations de SO: a court et a long terme
Les conditions de dispersion (vitesse et direction du vent) varient en continu et Festimation des

concentrations moyennes a court ¢t a long terme doit tenir compte de ves vanations. Ston eftectue

les calculs de maniere détaillée, on doit déterniner les concentrations tri-horaires moyennes et les




Tableau 1.2. Frequence d apparition (%) de diverses classes de stabilite a Annaba au cours des
quatre saisons de I'année 1990

Classes de Saison
stabilite | : 41N , I
Hiver Printemps Ere Automne
Tres instable 0,0 0.0 982 484
(catégories AB) il R $ | 7 _
Instable 0,0 3,87 30,05 18.28
(catégorie C) Loadiesn SRR '
Neutre 63,0 74,58 38.74 51.18
(catégorie D) LuiscNl Pl | .
Stable 35,0 | 21,55 21,39 45.70
(categories EF) <0 ST mi '
Total 100 % I 100 % 100 % 100 %

L




addiionner en ditterents endroits autour de la source atin dobtenir des donnees a plus ou moins
long terme. Bien que cette approche soit faisable, on peut, sans trop sacritier la precision des
resultats, classer les conditions de dispersion en quatre groupes contormement au lableau 1.2,
determiner les directions et vitesses du vent moyennes associces a chaque groupe pour la periode de
lemps consideree (Mols, salson ou année) et résumer fes resultats sous torme de tableau « lableaux

1.3.a, b, cetd).

Les donnees tri-horaires de la vitesse et de la direction du vent pour lannee 1990 permetent
d'estimer les concentrations mensuclles, saisonnicres et annuelles movennes de SO: a nimporte
quelle distance de la source d'énussion. La rose des vents permet d'obtenir pour une periode de
temps et une classe de stabilite données la frequence d'occurrence du vent dans chaque secteur de
direction considere correspondant a un mtervalle de 10 degres et la vitesse du vent movenne
correspondante. On suppose que e panache est limite a un secteur of quil v oest untformement

repartl. L'équation de calcul de la concentration mosenne a fong terme s'eernt

360 Q NEnie

Cix,9,t )= - xp| -
(x.0.1) ]OO(D,T‘"\/EC)'/UN.\'L PL 2o’

il 1o

ou

C(x, ¢, t) est la concentration mensuelle, saisonniere ou annuelle moyenne

f est la tréquence (°o) d'occurrence du vent dans un secteur donne pour unce classe de stubihte et une
catégorie de vent donnees

Uy est la vitesse de vent moyenne representative de la categorie consideree

¢ est l'angle d'un secteur du vent (10 degres)

x est la distance en aval de source et dans la direction duvent (m)

H est 1a hauteur ettective de cheminee (m)

o, est le coetticient de dispersion vertical (m)

L'estimation de la concentration moyenne a long terme pout un seeteur et une distance donnes peut
ctre faite en resolvant I'équation (1.16) pour toutes ies classes de stabihite et en addionnant toutes
les concentrations ainsi obtenues mats en les ponderant selon la frequence d'occurrence de la classe

de stabihite correspondante.




Tableau I.3.a. Fréquences d’occurrence (%) et vitesses du vent dans différents secteurs autour
de I"unite d’acide sulfurique pour chaque catégorie de stabilité pendant I"hiver.

Secteur " Classes de stabilite B
Stable (EF) Neutre (cas D) | Instable (cas C)
%) | Uny | (%) H—”_‘.....l’h”m"u)‘ [ TRy | (%)
| (m s‘l) ‘ (ms ! (m s')

1 0,00 . 0,00 C1el | 300 040

2 0,00 ! 0,00 i 342 4,66 0.40

3 000 | - | 000 [ - 444 | 609 | 0,00

4 000 | - | o000 - | Mo3 [T3W0 [ 040

B 000 [ - | 000 | - 323 550 0 040

6 | 000 - | 000 BRIE - RERI 367 161

7 000 [ - [ 000 - 0.40 500 | 121

T @ o [ - [ oooflE- T[boo 000

I B [ obo | - | 0,00 - | 08l 3,50 0.40

.—Wf 7‘ gm0 | - [ opoRBRT- 1§ * 0.40 4,00 0.40

W [ om0 | - | o0l - |le2l[ 5 | 35

@ | 000 | - | 000 | - | 1008 | &72 | 6ss

18 [ 000 [ - [ o000 | - |29 | %87 [ 484

W [ o000 [ - [ 000 [ - [T44 | 545 | 484

T Goo | - | ooof (¥ - F B33 87 | 240

T B0 doo I - [ToooliRT - 1 0.00 o | o8l

17 0,00 - | 000 | - | 000 - | 0,00

C18 [ 000 ] TR 000 | - 081 | 550 | 000

. Vemt | 0,00 - | ool R - PR3 | B- 4 | 1532
| calme | | |

- Toml | 0,00 - (oo - {lseas [R- [ 855

1 / by . o ~
Frequence d’apparition du vent dans le secteur considere

“ Vitesse moyenne du vent

Trés instable (cas
AB)

l]llhh-
(ms')




Tableau L3.b. Fréquences d’occurrence (%o) et vitesses du vent dans ditterents seeteurs autour
de 'unite d’acide sultunque pour chaque catégorie de stabilite pendant le printemps

—_———— - - . e e —

Secteur * Classes de stabilite
. Stable (EH__TNLulrc (cas D) " Instable {cas () Tres imstable (cas
U A , _ . AB)
% (9:0)1 : Ul“”.\h ! (U/O)I i LJIH\’\~ H (Uo’l Lvlmu\~ (‘JU)l Um\-\.
! ‘ {m s") ﬁ | (m st) | (ms') (ms )
U000 | - T oo oo T sz 7460 042 30
T2 000 | - 1000 | - 333 675 125 166
50 7 000 1+ - ] 08 500 8.75 604 042 200
4000 [ - T 083 350 292 557 000 -
55 T 000 © - T 000 - 250 68 08 250
T U000 T o0 - 083 s00 08y doo
7 0,00 - 042 T 100 T o042 400 083 250
8 000 | -, 000 - 125 566 083 200
9 oo |- 000 - 042 7 800 042 200
10 oo DT T ooo - T 08y 350 o0 -
T oo o Toeo - T 042 400 17 LTS
T2 Toooo - T oo T o 1e7 425 2500 oo
3 000 - Topo - 708 s 125 260
T4 000 - 042 T 1000 458 490 208 200
s oo T - T 042 T 400 1042 636 167 2w
h_l_é_"";' 000 © - T 000 - - 250 800 042 300
7T o0 T - Tooe - 0 Co400 u42 20
T8 000 b - T 000 o - 2500 833 2083 2
T Vemt | 083 1 - 208 0 - 083 - 083 -
calme , R o . . '
Total = 083 - LS00 - - 3708 - A7.08 -

1 ¢~ - R o -
Fréquence d'apparition du vent dans le secteur considere
 Vitesse moyenne du vent

12
N



Tableau [.3.c. Frequences d’occurrence (%) et vitesses du vent dans différents secteurs autour
de I'umité d’acide sulfurique pour chaque catégorie de stabilit¢ pendant I"cte.

| Secteur | Classes de stabilité g
~ Swable (EF) | Neutre(casD) | Instable (casC)
| %) | Uny | (%) 1] Wi | o) [ UL,
| (ms™) (ms') | (ms")
1 | o040 | 1,00 | 000 - | a2 | e
| 2 | e 3,75 000 | - [ 1833 | &5
| 3 | 121 [ 300 | 08 [ 500 [ 875 | &4
4 0,40 200 | 0,83 3,50 292 5.57
5 0,81 3,00 | 0,00 - [Tzs07 [T @ss
6 0,00 = | o000 R[N I- 083 | 500
7 0,40 3,00 042 | 1,00 [ D42 4,00
8 0,00 | - 0,00 | - [ 1125 e
— 8 | 040 | 200 | 000 | - | lo042 | @oo
10 0,00 - [ oooR T - EFBossN ) B0
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Tableau 1.5.d. Frequences d occurrence (%) et vitesses duvent dans difterents secteurs autour

de Munite d acide sultunque pour chaque catégone de stabihite pendant I automne

Classes de stabilie

Secteur
 Suble (BF) Neutre (¢
o) U (00
(m s'l)
[ XV S Ve
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4 o0 o T o8
5000 - o040
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1.4.2. Détermination de la concentration horaire moyenne

L'équation (I.14) est utilisée afin de calculer les concentrations horaires moyennes de SO autour du

complexe et de predire le scenario d'impact le plus polluant.
[.5. RESULTATS

1.5.1. Qualite probable de l'air

[.5.1.1. Concentrations a court terme

Les distributions des concentrations a court terme de SO, sont présentées aux Figures 1.3 a. b. ¢ et
d. Ces résultats obtenus par le biais de I'équation (1.16) sont résumes au Tableau [4. Ce dernier
indique la localisation des zones les plus touchées. Les concentrations de SO; les plus elevees sont

indiquees dans la colonne de droite.

Tableau 1.4. Localisation des zones les plus touchées par la pollution et niveaux de pollution

correspondants pour quatre mois représentatifs des quatre saisons.

Mois . Zone la plus polluée ~ Gamme des
’, (km) | _1 aE SQ‘IICUF concentrations
1 Janvier 0,3-2 22 (5-S0) 240-630
i ———— e R I ——— =1 A
{ Mai 0,2-1 l 4 ¢t 6 (N-NI-) 240-930
I Juillet N % 10,3708 | 4et6(N-NE) | 185-960
1
- e T t 1
j Novembre T 0.3-1 24 (S0O) 28275

L i o 00 1.

La norme de la qualité¢ de I'air ambiant pour le SO: pendant 24 heures telle que stipulee par 'FPA
(1971) est de 365 pug m”. Cette valeur ne peut étre depassée plus dune fois par annce la
concentration moyenne de SO, pendant quatre jours est, ¢lle, comprise entre 185 et 225 yg m ,
selon le méme organisme. Guldmann et Shafter (1980) preconisent une concentration Critigue
moyenne sur trois a quatre jours comprise entre 300 ¢t 500 pg m". On peut conclure que la
concentration moyenne pendant quatre jours est non seulement excessive au vu de la norme
imposée par 'EPA (Environmental Protection Agency) pendant les quatre mois consideres mais ¢lle

dépasse le seuil critique compris entre 300 et 500 pg m™ pendant les mois de janvier. Ma
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Figure 1.5.a, b, ¢, d. Concentrations moyennes a court terme de SO-
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et Juillet 1990.
[.5.1.2. Concentrations a long terme

Les contours de pollution saisonniere par le SO» ont eté etablis pour 'annee 1990 (Figures 1.6 . b.
cetd.). Une carte illustrant les contours de pollution annuelle a, a partir de ces resultats. ete etablie
(Figure 1.7). Ces contours, obtenus toujours au moyen de l'equation (1. 16) indiquent deux zones ou
les concentrations sont maximales. Ces deux zones sont situées dans les secteurs nord-est ¢e la
source pendant I'hiver et sud a sud-ouest pendant I'été. La pollution maximale est localisee a 1200
m et 400 m respectivement de la source dans les secteurs mentionnes. Ces resultats sont conformes

avec la predominance des vents du sud-ouest a I'ouest pendant I'hiver et du nord au nord-est durant

I'éte.

Pendant les saisons intermediaires (printemps et automne), on assiste aux meémes phenomenes
deécrnits ci-dessus, selon lesquels les zones les plus polluees sont les zones exposees aux vents
dominants (voir section 1.3.2). Cependant, les niveaux de pollution maximale sont nettement

moindres que les niveaux précédents.

Les concentrations annuelles moyennes de SO; les plus ¢levees sont naturellement localisees dans
les zones de pollution maximale en hiver et en ete. Cependant, ces concentrations sont inferieures a

la norme de la qualité de l'air annuelle établie par 'EPA et qui est de 60 pgm .
1.5..2. Scénario d'impact le plus polluant

Une forte instabilité thermique lice a une forte insolation et une faible vitesse du vent entraine des
niveaux de pollution plus importants suite a un brassage intense du polluant dans le sens vertical
Par conséquent, les concentrations horaires moyennes de SO, ont ¢té calculées en fonction de la
distance sous le vent jusqu'a une distance de 2 km en presence de conditions atmospheriques tres
instables (classe de stabilité A). Les courbes A et B de la Figure 1.8 illustrent les concentrations de
SO; calculées a diverses distances de la source pour des vitesses de vent de 2 et 3 m s

respectivement dans ces conditions atmospheriques. On constate que les concentrations les plus

elevées et qui sont de 1905 et 1552 pg m™ sont atteintes a une distance de 0.4 km de I'unite pour des

- _l -
vitesses de vent de 2 et 3 m s respectivement (courbes a ¢t b). Dans les deux cas consideres, les




]

m

i
=
ca
—~
~ —
/o x
.=
= =
o —
o
= 3
)
=
zh

Hiver (a). Printemps (b Lite (o) et Automne

Fioure 16.a. b, ¢. d. Concentrations moyennes i fon




iy Z

7 oy 7
-
A SR NS \
b= — ] \ )/
P — —~ N 4
G5 A S vl s § B

Figure 1.7. Concentrations annuelles moyennes de SO: (ug m™) pour I'annee 1990,




—4—3 u-2ms —O—b u-3nm>

2000
1860 -

1000

,‘\)

£m

[400 A

(H

1200 -

Concentration en SQ.
oL
[y
(et
1

0 0.2 U4 0.0 08 ! 1,2 L4 Lo [ 2

Distance de la source (him)

Figure 1.8, Evolution de la concentration en SO, en tonction de la distance de
la source pour des conditions de forte instabilté atmospherique (classe Ay e

: ~ -
pour des vitesses de de ventde 2 et 3m s

Pl

v
“



SO, dépassent la norme horaire de 1300 pg m” établie par 'EPA (de Nevers, 1995) De telles
teneurs de SO, peuvent avoir des effets néfastes sur la santé humaine, les plantes sensibles et la
visibilité. Par conséquent, lors de conditions de forte instabilite thermique couplées a une faible
vitesse du vent, l'unité d'acide sulfurique du complexe des engrais azotes et phosphates Asmudal

aurait probablement un impact serieux sur un rayon compris entre 0,3 et 0,6 km.
1.6. CONCLUSIONS

Cette tude a révele que :

- La concentration annuelle moyenne de SO; au sol est infericure a la norme de la qualie de i
(60 pg m"‘).

- Les zones les plus touchees par la pollution due au SO, sont celles ou les concentrations &
moyen terme dépassent la norme de la qualité de Vair de I'TPA (185-225 g m ', moyenne de
quatre jours) et ceci a lieu pendant les mois de Janvier, Mai et Juillet.

- En cas de forte instabilité atmosphérique lice a une forte insolation et une faible vitesse du vent.
l'unité d'acide sulfurique aurait un impact serieux a des distances comprises entre 0.3 et 0.5 km

sous le vent (1905 et 1552 pg m"‘).
II EVALUATION DES DEPOTS DE SO, PAR VOIE SECHE ET PAR VOII: HUMIDL

II.1. INTRODUCTION

Lorsque le SO, se dissout dans les precipitations, 1! se peut que sa conversion ¢n acide sulfurque ne
puisse avoir lieu en raison d'un temps de reéaction insuffisant. Les réactions de dissociation en phase
aqueuse peuvent, cependant, contribuer a l'acidification des eaux de pluie. La plupart des etudes sur
les pluies acides ont porté sur la relation existant entre l'acidite des precipitations et les sulfates
(SO,™) résultant des émissions anthropiques de SO, (Brook ¢f /., 1893). Certaines approches ont
2té basées sur les modeles de récepteurs faisant appel aux donnees statistiques afin d'etabhir une
relation entre les concentrations en sulfates et les quantités de SO, emises. Plusieurs autres modeles
ont également été proposes afin d'étudier le transfert atmospherique des polluants, les depots par
voie seche et par voie humide ainsi que les phénomenes reactionnels au sein des nuages et des

précipitations. Tous les modeles font l'objet d'¢tudes de sensibilite des depots en fonction de divers

LI
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facteurs tels que les concentrations en polluants et les processus physico-chimiques et dy namigues

se deroulant au sein des nuages.

L'objet de la presente ctude est d'évaluer le pH des precipitanons hie aux emissions de SO par
'unite d'acide sultunique ¢t les quantites de SO: deposces par voie humide ¢t par vore seche au
voisinage de la ville de Annaba pendant lannee 19950 L'estimanon de SO: lessive par s
precipitations a cte faite en utilisant un modele de caleul de la quanute de gaz absorbe par des
gouttes d'eau en fonction du temps (Scinteld. 19864 Le seul mecanisme daciditicaton simale a ete
celut de Tabsorption de SO; gazeux par des gouttes de pluie en mouvement entre L base des nuages
et fe sol. On considere generalement que ce mecanisme ne contrnbue que tres peu a Facarditication
des eaux de pluies vu que ). En eftet, la conversion de SO en sultates ne peut avorr hieu pendant Ie
faps de temps trop court que dure la chute des gouttes de pluie entre les nuages et e ~ol vquelgues
dizaines de sccondes sculement). Le pH des precipitations a. ncanmoins. ete caleule sur fa base des
réacttons de dissociation subies par fe SO: en phase aqueuse pour demontrer Tettet de celles-¢r sur
l'acidification. Les deux processus d'acidification reconnus conume ctant les plus importants sont
ceux qui se deroulent au sein des nuages et sont, nommement, F'oxvdation de SO en phase aqueuse
ct Fentrainement de particules d'acrosols nucleces a base de sulfates (Semnteld. 1986y Cos deun
processus n'ont pu étre envisages dans cette ¢tude etant donne que le panache de SO- nattemnt pas
les nuages situés a unc altitude minimale de 3000 m au dessus de la ville de Annaba 1 n outre.
'entrainement par les précipitations d'aerosols de sultates tormes en phase gazeuse au dessous des
nuages n'est pas considere non plus vu que sacontribution a Faciditicauon des plures et

negligeable (Daum er wf | 19853, Tanner ¢r al . 1981)

['autre mode d'entrainement de SO au sol est le depat par voie seche e SO est tres saluble dans
I'cau ¢t peut done étre tres rapidement absorbe par les voies respiratores de Thomme pousant
entrainer de ce fait la bronchite chromque. Le SO. est cgalement connu pour son action
phytotoxique. La quantite de SO; depose par voie seehe peut ¢ire estimee a partir des concentrations
dans l'air et de la vitesse de depot du polluant pazeux (Swrows et Frcke. 19920 La deternunation du
pH des précipitations et F'estimation des quantites de SO» deposces par vore hunide et seche apu
éire faite grace a l'utilisation du modele de dispersion Gaussienne quia pemis decaleuler fos

concentrations horaires moyennes du polluant.




I1.2. LES PLUIES ACIDES

Une fois emis dans l'atmosphere, le SO, peut étre converti en sulfates par des processus en pnhase
gazeuse et aqueuse a la fois. En outre, le SO; et les aérosols de sulfates peuyent étre entraines au sol
par les eaux de pluie. Les aérosols de sulfates peuvent servir de noyaux de condensation aux
gouttelettes de pluie. Il en resulte que le SO, atmosphérique peut étre incorpore sous forme de
sulfates dans les précipitations. Le SO, peut également se déposer par voie seche. Le point de chute
du polluant peut étre plus ou moins proche de la source d'émission selon la hauteur de la cheminee.
I'importance des précipitations, la composition chimique de I'atmosphere, etc. Bien que l'expression
"pluies acides" implique I'élimination du polluant par voie humide seulement. il faut noter que les
effets attribuables a ces pluies sont en fait le resultat de la combinaison des depots par voie humnide

et par voie seche.

L'acidite naturelle des eaux de pluie correspond @ un pH de 5,6 qui est celw de I'eau en equilibre
avec la concentration atmospherique globale de CO- (330 ppm) (Seinteld, 1986). L'existence de pH
inférieurs a 5,0 au sein des precipitations dénote 'existence d'influences anthropiques certaines
Cependant, seules les précipitations ayant un pH inférieur a 4.5 presentent un risque d'atteinte aux

plantes et a la vie aquatique (de Nevers, 1995).

[1.2.1. Effets des pluies acides

Les effets des pluies acides sur les écosystemes ne sont pas encore tout a fait elucides. excepte peut-
€tre en ce qui concerne le mecanisme datteinte a la vie aquanque. Quelques uns des effets qui
pourraient etre invoques sont

- L'attaque directe des forets peut provoquer une necrose des feuilles entrainant une deterioration
de la sante des arbres. La peénétration directe de certains polluants tel que e SO: par les stomates
peut saccompagner d'une destruction des chloroplastes (resenvoirs de chlorophylle).

- Les pluies lessivent les feuilles et entrainent les polluants vers le sol ou leur acidite dissout et
evacue les eléments majeurs dont se nourrissent les racines (magnesium surtout) provoquant
une carence alimentaire (Ronneau, 1993).

- Un exces dacidite peut dissoudre l'aluminium du sol qui devient alors toxique pour les
radicelles chargeées de puiser dans le sol eau et nutniments. Cet aluminium est egalement

responsable de I'asphyxie des poissons suite a une detérioration de leurs branchies (Schotield o




al . 1982).

La deterioration des €cosystemes ne peut avorr liew. selon Seinteld (19801 que lonsque la quantte

de SO deposee par vore humide depasse 20 kg hectare ™ an'

Les trols principaux mécanismes d'acidification des precipitations sont par ordre d'importance
- Laconverston de SO; en acide sultfunque en phase aqueuse au sein du nuage.

La chute de particules d'acérosols nucléees au sein des nuages ¢t rentermant des sultates.
Le lessivage d'acrosols de sulfates par les precipitations au dessous des nua

Llcv_\

La quatnieme voie dacidification des pluies est due a la tormaton de sulfates au seimn des
gouttelettes en mouvement de la base des nuages vers le sol. Ce mecanisme n'est gencralement
pas considere car 'intervalle de temps le caractensant ne permet pas l'oxvdation du SO- en

sulfates.
IL3. DESCRIPTION DU SITL:
11.5.1. Descniption du procede de production

L'unite d'acide sulturique utihise le procede de contact en presence de pentoxvde de vanadium atin
de produire l'acide sulfurique necessaire a lattaque du mmerar de phosphate. Sa capacite de
production est de 1300 tonnes par jour. |.¢ principe du procede repose sur fa combustion du soutre «
une temperature de 1100 ~C suivie d'une oxvdation catahvuque du SO en SO Generalement. Y6 g
98,5 % de dioxyde de soutre est converti en trioxyvde de soutre dans Li chambre de combustion

Finalement, le SO; est absorbe dans une solution aqueuse de 150

Les gaz ¢mus par la tour d'absorption conticnnent principalement du SO: non comverti. du SO non
absorbe¢ et un acrosol de H>SO, Ce dernter se forme prnaipalement lorsque Thumidie restduclle
des eftluents gazeux se combine avee te SOz de la tour de comversion et quand la temperature
descend en dessous du point de rosee du SO« Eacrosol dacide sulfurnigue wnse forme est elimine

avant le rejet de Teffluent gazeux vers Tatmosphere. L nlwe appropne denomme “denuster”




permet de se débarrasser des gouttelettes d'acide tres fines. Cependart, le SO: sortant de la tour

d'absorption est rejeté par une cheminée vers l'atmosphere.
11.5.2. Topographie et metcorologie

Le complexe de engrais phosphates et azotés est situe a 3 km de la ville de Annaba. ['unite d'acide
sulfurique au sein de ce complexe constitue la source principale de pollution au voisinage de ‘aville
en sus dautres foyers industriels. A l'exception de quelques collines dans le secteur nord & nord-

ouest, le sol est assez plat.

Les donnees tri-horaires concernant la quantite, la localisation et la durce des precipitanons ainsi
que la direction et la vitesse du vent ont ete recuetllies aupres de la staton meteorologigue de

Annaba pour l'annee 1995. Les classes de stabilite ont ¢te determinées comme au point 1.2 4

Les parametres a I'émission ont déja éte cites au point 1.3.1. Les donnees statistiques concernant les
moyennes arithmeétiques ainsi que les valeurs maximales et minimales des concentrations horaires
moyennes de SO, calculées dans l'axe du panache pendant et hors des periodes des precipitations

sont reprises aux Tableaux 1.5 et L.6.
[I.4. LE MODELE

11.4.1. Le pH

En supposant que les principaux gaz atmospheériques sont le SO; et le CO. la concentration d'ions
hydrogéne dans les eaux de pluie peut étre calculée a pantir de I'equation d'electroneutralite

sulvante:
|H|= |oH |+ [HSO; |+ [sO% |+ |HCO; |+ |co¥ | (117)
et la loi des gaz parfaits

B, SBERT (118)
ou

C est la concentration de SO, en phase gazeuse (mole 1)




Tableau 1.5, Moyennes anthmetiques et valeurs maximales et miimales des concentrations

horaires moyennes de SO; caleulees dans Paxe du panache. nombre et quanute des precipitations

coincidant avec le panache dans les secteurs situes a I'st de la ¢ote durant lannee 1993

SOs (p.” m’ )

Suuuurs -
| Moy (Db*) : Max | “Min
| i :

—— e — .

S
; 3()(!.).) Po462 0 91

1
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e 7"_17_8138) 317 e
7 663(605) 1 43 '14841
9 3895 | 462 ! 317 K
““““ o 17 s T
o s ] 596 : 596 |
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coincidant avec le
panache ( 1995)
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12
4
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249

Quantite de
precipiations
{mmy)

‘sl

5
li
10.66
5.38
2555
32.77
8 90
396
024
564
[BEA
358

156
717
022
047
309
5998
2082
6018
SO 48
83.07
60.29
AN
1343
1539

1.0}
43
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* Db est la du fation smndard de loulu les \dluus des concentrations horires movennes de SO



Tableau 1.6. Moyennes arithmétiques et valeurs maximales et minimales des concentrations
horaires moyennes de SO, calculées dans l'axe du panache utilisées pour l'esumation de la

quantité de SO; deposée par voie seche dans chacun des secteurs pendant 'annee 1995

Secteurs | ——803(;171_;'m".3') e _., lrréulacn&: d'occurrence du
Moy (DS*) Max Min | ventausein de chaque
secteur (Yo)
18 845(1293) | 4230 e B M
19 | 1607(1818) | 6344 124 .
20 | 1704(2090) | 6344 | 12 | TR 2
21 | 1749(2008) | 6344 o4 Nl | T B o7
| 22 ] 1275(1748) | 6344 | 8 [ T 107
23 | 984(1258) 4230 2] g7
[ 24 955 (1296) | 6344 | 12 123
25 | 1032(1658) I AN ] B
26 | 452(395) | 1645 | 12 | 26
T 27 | 688(1159) | 6344 | 8 | | BER
o3 490 (376) | 1645 | 124 'R BB
29 | 637(671) | 1235 | 124 | 1
L— 30 | 468(494) 1645 | 152 | | B
I 31 |7 752(775) | 2466 | @o8B | 1 | B &
N 33 | 1309 2466 | 152 | B2
33 | 930(1355) | 4230 TI1INER I
34 | 318(128) | 18 | 183 e
35 604(594) | 1645 | 94 | B 10
36 375(306) | 1645 38 > &
1 | 254(139) | 518 | 47 | B 4

* DS est la deviation standard de toutes les valeurs des concentrations horaires moyennes de SO-
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R est fu constante unnversaelle des gaz partaits 0082 atm I mole K

T est lawemperature ambiante (K)

En uthsant le produit 1onique de I'eau et les constantes d'equitibre de Phyvdrolvse du SO et da CO.

ainst gue les constantes d'equilibre de dissociation du SO ¢t du CO: dissous, on obtient

W ~ N tiv (O R [

WITTRT ey T o

[I ] N N, in)xn: N KONGR NRP N ORGP

ou

K. le produit ionique de l'eau 1077 a 25 ¢

Ki., la constante d'equitibre de Phydrolyvse du SO;

Ko, la constante d'equilibre de Phydrolyse du CO:

K.i, la premiere constante de dissoctation d'equibibre du SO dissous 129 10 “mole b
K... la deuxieme constante de dissociation d'equilibre du SO- dissous 6,014 x 1o mole 1
K.,

vl

. la premiére constante de dissociation dequilibre du CO: dissous 4283 x 10 mole |
K., la deuxieme constante de dissociation d'equibibre du SO dissous 4087 X o mole I
Pea,, pression partielle de CO: - 330 ppm

Pso,. pression partielle de SO,

T, temperature ambiante -~ 298 K

La concentration de protons H™ est calculée pour chacune des pertodes de comendence des
precipitations avec le panache au courant de l'année 1995 sclon l'equatton (L 19y puis. elle st
multipliée par la hauteur des précipnations. Les concentrations surfaciques ainst obtenues sont
additionnées dans chaque secteur et le resultat est divise par la protondeur annuclie totale des
précipitations croisant le panache atin d'obtenir la concentration annucelle movenne de 1 Ceue

derniere est ensuite convertie en pH.

[1.4.2. Determination des dépdts de SO; par vore hunnde

[14.2.1. Absorption de SO: par une goutielette agueuse ¢n regime transitoire

L'utihisation du modele de disperston Gausienne a permis. par le s d'un programme en Fortran.

d'estimer les concentrations horatres moyennes de SO sous fe vent a nimporte quelle distanee de la
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source d'émission selon les données météorologiques tri-horaires de l'annce 1995 Ces
concentrations permettent de prédire le pH des précipitations et les dépots de SO: par voie humide
et par voie seche. En outre, l'estimation du pH et de la quantit¢ de SO, lessive suppose la
détermination de toutes les périodes de coincidence spatiale entre les précipitations et le panache. Si
on admet que la loi de Henry et la loi des gaz parfaits sont applicables, on peut ecrire (Seinteld.
1986) :

4 HR'D RC. ( IDxBol (1 ’Rf (1.20
AR |

M(1) = Pt ~|1-exp - ———
. REHR

/

ou

M(t) est la quantite de SO; absorbee par une goutte de l'eau (moles)
H est la constante de Henry (mole " atm™)

Xs02 120 €8t la tfraction molaire de SO, dans la phase hquide

R, est le rayon de la goutte de liquide (cm)

D, est le coefficient de diffusion du SO, en phase gazeuse (cm”s™')
R est la constante universelle des gaz parfaits (atm cm® mole™ K)

C. est la concentration de SO; dans la phase gazeuse (mole 1)

t est la durée du processus d'absorption (s)

T est la temperature de la phase gazeuse (K)
11.4.2.2, Estimation de C,

C.. repreésente la concentration moyenne de SO, a travers I'épaisseur du panache pour un temps
d'échantillonnage de 1 heure. Elle peut étre écrite comme suit
Ha
IC(x, y,z,H ) dz
\ H
C, =— (1.21)
H

p

ou

H est la hauteur effective de cheminee (m)
H, est la limite supérieure du panache (m)
H; est la limite inférieure du panache (m)

H,, est I'épaisseur verticale du panache (m)




Cix.,y,7) est la concentration (pg m™) telle que caleulee par I'equation du panache Gaussien (] 141

une position de coordonnees (X, y, 7)

L'eparsseur verticale du panache H, est donnée par Turner (1969) comme suit

}i :46 Ll’\4

p / -

[L.4.2.5 Estimation du temps d'absorption

Plusieurs expressions peuvent étre utihisees pour caleuler la vitesse do chute termumale Vit en

fonction de la taille de la goutte (Calvert et Stochwell, 1984y La correlation sunante sera utihisee

[
’?

1

Vit) 938 l-c.\'p(- - 1 \
L 01710

ou Dy est le diametre de goutte moyen (cmy et Vit est en am s Le ravon de coutie maven ost.

selon, l'agence meteorologique de Annaba, de Pordre de 0.1 ¢ et on supposera gquil est be mame

pour toutes les gouttes.

LLa duree du processus d'absorption de SO» correspond au temps mus par ki goutte pour tranvenser e
panache ct s'eerit
hauteur du panache

L= - - A2
vitesse terminale

[1.4.3. Depot par voie seche

On suppose que la vitesse de depot de SO: dans Tatmosphere est de T em s 7 Bien que faviesse de
chute dépende de plusieurs facteurs dont P'insolauon. Tu stabilite atmosphenique. fa temperature.
I'humidite, 1a vitesse du vent, ¢te., une valeur proche de b em s pour Ie SO est souvent rapporiee
dans la littérature (National center tor Atmosphernic Rescarch, 1982) Lant donne que les donnees
météorologiques sont tri-horaires, ta quantite de SO deposee par voie seche est determinee pour

des periodes de trois heures comme suit



1

Q=110800.C.V.10" (125)
|

ou

Q est la quantité de SO, déposce par voie seche (kg ha 'an ')

C est la concentration horaire moyenne de SO, (pg m )

V est la vitesse de dépot de SO, (ms™)

n est le nombre de périodes de trois heures sans precipitations au courant de l'annee 1993
[1.5. RESULTATS ET DISCUSSION
ILS.1. Le pH

Les valeurs estimees du pH indiquent que les pluies aftectees par le panache de SO. sont acides
(Figure 1.9). Malgre que la conversion de SO, en H,SO, ne puisse avour lieu au cours du lessivage
du polluant par les précipitations qui ne dure que quelques dizaines de secondes. les reactions de
dissociation en phase aqueuse au sein des gouttes de pluic conduisent a des valeurs de phl
comprises entre 4,2 et 4,7. Les valeurs de pH dans les secteurs 3, 8, 16 et 17 representent l'acidite
naturelle de l'eau de pluie qui ne croise pas le panache de SO, Les structures metalliques et les
constructions en béton risquent donc de subir les effets de la corrosion dans de telles conditions. Fu
egard aux faibles quantités de precipitations acides, le risque d'acidification des cours d'eau par voie

humide est a écarter, cependant.
11.5.2. Depot par voie humide

Les quantités de SO, déposées par voie humide sont indiquées pour les differents secteurs entourant
l'unité d'acide sulfurique a la Figure 1.10. Les quantites deposees varient de 005 a
0,41 kg heactare” an™'. La quantité moyenne de SO; déposée dans tous les sceteurs est de 0,128 ke
heactare' an”'. Ces valeurs sont faibles car le panache n'aticint pas les nuages qui. selon. les
données de la station météorologique locale sont le plus souvent situes au dela d'une altitude de
3000 m au dessus de la ville de Annaba. Cette situation est responsable de l'absence des deux
principaux mécanismes d'incorporation d'acide sulfurique dans les precipitations au sein des nuages,

a savoir, I'oxydation de SO, en H,SO, en phase aqueuse et la formation de particules d'aerosols
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nucléees rentermant des sulfates (Hegg, 1983; Kleinmann, 1984). En outre. comime on 1'a souligné,
les particules d'aérosol de sulfates résultant de 'oxydation de SO; en phase gazeuse ne contribuent
pas sigmficativement a l'acidification des pluies (Daum or of, 1983). L'¢chelle de wemps du
quatrieme meécanisme considére dans cette etude, c'est-a-dire, la production d'acide sulturique au
sein des gouttes en cours de chute, est nettement moindre que celle de Poxydanon se deroulant au
sein des nuages. Malgré que ce mécamisme d'acidification est dimportance muneure en regard des
autres processus d'incorporation des sultates, 1l exeree néannoins une intluence centaine sur le pH

des pluies dont la valeur maximale est de 4,7.

11.5.5. Dépot par vole seche

La charge de SO: déposée par voie séche a ¢té calculee pour les vingt secteurs (18-1) qui englobent
la ville de Annaba et la zone tres peuplée de El-Bount. Les secteurs 2 a 17 nont pas ele consideres
car ils sont situés sur la cote Est de la region entourant F'unite d'acide sulturique. Les resultats sont
repris a la Figure 111 Les valeurs calculées indiquent que la zone la plus touchee est celle se
trouvant au Sud Ouest. Le dépdt sec moyen est de 3,73 107 kg heactare™ an™'. Le rapport des depots
humide et sec dans les secteurs considérés est de 29 107, Par consequent, les quantités de SO-
déposces par voie humide ne retletent pas le risque de désequilibre de l'ecosysteme dans cette

région.
1t.6. CONCLUSIONS

Sur la base des résultats de cette ¢tude, on peut conclure que, hormis la pollution de tond, l¢ depot
de SO- par voie humide ne représente que 0,0035 Yo de la quanute totake de SO: deposee au
voisinage de la ville de Annaba. Les raisons de cette faible contribution sont :

- Les faibles quantités de précipitations pendant la période considerée,

- La faible distance séparant la ville de Annaba de l'unité dacide sulfurique (3 km) et par
conséquent la surélévation insuftisante du panache qui ne peut de ce fait penetrer duns les
nuages et déclencher les mécanismes de production de sulfates les plus importants mentionnes
plus haut,

- Les réactions chimiques dans Patmosphere quientrainent fa comversion des NO, et des
composés organigues volatils en composés acides et fa contribution de la brume ¢t de la rosee

au deépot par voie hunude n'ont pas e pris en consideration.

47




Mer Méditerranée FR! 71
A ) : ; N
- N *1
Monts d'Edough 35 ol T a—2 Mer Méditerranée
J: 34 Dol e1 ) 3
w -3 ~i (=) ™~
- = n A
33 .~ w w < ~ 4
% %
L S A N i
s WL : Ville de Annaba :
: 31 Y, 5
:’ -Yo P s s S o s UEIAPOI-( -
30 %) g {
) sy, i
1/ 48
29 756,43 Sonelgaz 8
Seybouse | - =1
20 " T R 4 g Aﬁ - C
28 1.14 7 " - 3 1 i * Asmidal - :
W 245559 7 A A ’ k-
27’ ~__ ElBouni Sidi Salem 10
:"\446,43 ' A
p 1l
26 |
; Q x
25\~ 2 2
, \'1_,5,01f ;
Skikda =~ 3
24 <9 13
N ,
23 14 aéroport
El Hadjar ¥
l \ S
Sidi Amar i &7 | -1 16
/ R =1 ol L
L ‘ 19 S 8
* i
Industrie Souk Ahras Mer Méditerranée
sidérurgique Guelma

Figure [.11. Quantités annuelles de SO, déposées par voie
séche autour du complexe des engrais phosphatés (kg ha'an™).

48

Zone urbaine récente

I %

WU~ Zome portuaire
Usines

1| km




Cependant. fes valeurs de pll predites au sein des precipiiations demontrent clivrement e 1dle joue
par les reactions de dissociation du SO; ¢n phase aqueuse avant heu entre fes nuazes et e sob meme
st on suppose l'absence de production de sultates Ces valeurs suggerent guune plus grande quantite
de SO: est suscepuible d'étre deposce an dela de la ville de Anoaba suie aus processus

daciditication majeurs ayant lieu au sein des nuages.



PARTIE B : BIOEPURATION DE GAZ CHARGES EN METHYLE ETHYLE CETONL

Faisant suite a l'evaluation de la pollution par le SO:, la question du trattement constitue fa
deuxieme partie de ce travail. Parnu les techniques de contrdle existantes, la bioepuration
represente une option intéressante. Btant donne 'mipossibilite matérielle detudier e
trattement de ce polluant en Algerie, et vu que les travaux se sont poursuivis dans un
laboratoire a I'etranger qui n'envisageait que le traitement biologique de composes organiques
volatils, nos efforts se sont orientes vers fa maitnise de ce procede pour le tratement de la
methyle éthyle cétone. L'¢puration biologique des gaz est une technologie en plein
developpement. Lidée dutiliser les micro-organismes pour la depollution des gaz est
motivee par leur capacit¢ a dégrader un grand nombre de composes organiques et

inorganiques et par les couts que nécessitent ies techniques chimiques de depotlution.
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PARTIE B : ETUDE D'UNE METHODE DE TRAITEMENT BIOLOGIQUE EN
UTILISANT LA METHYLE ETHYLLE CETONE COMMLE POLLUANT

CHAPITRE 1L REVUE DE LA LITTERATURE

L INTRODUCTION

La pollution de l'environnement fait 'objet d'une preoccupation cromssante Jde la part des autorites
tant nationales qu'internationales et plusicurs pays imposent aux pollucurs des normes d'emission de
plus en plus séveres. Celles-ci offrent a la bioepuration, ¢conome en ¢nergie ¢t Jde mise en wusre
factle, de nouvelles perspectives. Cette echnologie est adequate pour le tanement des cftluents

gazeux de taibles concentrations, de torts debits et de temperatures peu clevees.

Une contribution importante a la pollution de I'air provient de I'émission de composes orzaniques
volatils (COV)’ et inorganigues (C1V). Ceux-ci sont impliqués dans des problemes dodeurs et ont
des etfets sur la sante. De plus, certains composes orgamques volatils atfectent la couche d’ozone et
contribuent au smog photochimique, a letfet de serre ¢t aux plutes acides (Van Groenestyn et

Hessehnk, 1993).

Le principe de la bio¢puration des eftluents pazeux n'est pas nouveau. En 1923, Fehiminauon
biologique de HaS dans les stations d'épuration des caux tursat deja Tobjet d'une etude (Ouengrat et
Diks, 1992). En 1934, l'un des brevets les plus anciens dans ce domaine etait exploite en vue de
I'dpuration de gaz contenant des composes odorants biodegradables. Cependant, l'utilisation a
I'echelle industrielle de biofiltres a it de sol ne date que du debut des annees cinquante. L'interet
pour les procédes dabattement par voie biologique reside dans un souc de trouver des methodes
acceptables économiquement pour le traitement des ettluents gazeux malodorants. Ces derniers soni
en effet souvent caracteérisés par des debits tres impontants  duns  lesquels  on o retrouve

? Selon Tchobanoglous et Burton (1991), tout compose organijue admettant un point debullition infereur ou ezal a

100 “C et/ou une pression de vapeur superieure a 1 mm de Hy a 25 -C peut étre considere conune un CON




des melanges complexes de composés tres odorants a de faibles concentrations. Vu que les
composés les plus odorants proviennent souvent de sources organiques naturelles soumises a des
conditions anaerobies (traitement des eaux, ¢levage d'animaux) ou a des tempeératures elevees
(industrie agro-alimentaire), les composés volatils émis sont en principe biodegradables. Ainsi, une
premicre génération de systemes d'épuration biologique des gaz orientée vers ces Types
d'application ont vu le jour. Depuis, le domaine dapplication s'est ¢tendu a I'¢limination de
composes xenobiotiques comme le chlorure de vinyle, le dichlorethane et le dichlorométhane. Cette
technique se propose de nos jours d'étre une alternative aux traitements existants, type adsorption
sur charbon actif, ou un complément qui permettrait d'atteindre les seuils limites de pollution
imposés. Elle présente l'avantage que les polluants ne sont pas transferés dans une autre phase mais

sont finalement éliminés via une conversion biologique.

Un avantage de l'épuration biologique est de pouvoir traiter a la fois les composés organiques

(COV) et inorganiques (H>S, NHj, SO-... ) contenus dans les eftfluents gazeux.

Ce procéde est utilisable pour les composes facilement biodegradables tels que les alcools, les
esters, les cétones, etc. Ces composés sont en général dégradés par un consortium de micro-
organismes provenant d'une boue de station d'épuration d'eaux urbaines ou industrielles. Les
composés peu biodégradables tels que les hydrocarbures chlorés et aromatiques requierent

généralement une inoculation par des souches specifiques (Jol et Dragt,1988)

Trois grands types de procédés biologiques sont actuellement utilises : les biofiltres, les lits
bactériens et les biolaveurs (Figures I1.1. a, b et ¢.). lls se différencient par la présence ou l'absence
d'une phase liquide mobile et le type de phase biologique (bioflocs ou biofilms). Parmi ces trois
techniques, la biofiltration fait certainement I’objet du plus grand nombre d’applications a I'échelle
industrielle. Cette derniére n’est économiquement envisageable que dans certains cas et

principalement pour le traitement d’importants volumes faiblement chargés (Figure [1.2).

L'avantage essentiel des épurateurs biologiques par rapport aux techniques physico-chimiques est
leur faible colt aussi bien a l'investissement qu'a I'exploitation (voir Tableau IL.1 et Figure 11.3).
Cependant, leur nombre total reste encore trés: limité. Une explication est que les methodes
biologiques sont grevées d’un certain nombre d’inconvenients importants, tels que le colmatage du

support traverseé par le gaz suite a la croissance excessive des micro-organismes (biofiltration et lit
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Tableau 11.1. Couts d investissement et de fonctionnement des procedes de traitement des gaz

(Ottengraf et Diks, 1992).

Procédés TSt _‘ y
($/1000 m")

i Rétérences

Investissement |, Fonctuonnement: Cout — total (5, 1000

j(§.’]OUU 1_11“;

si'li‘}

Maurer ( i979ﬂ Maurer (1979)  Jager et Jager (1978)

Incincration ; 8,0-9,3 10.9-1.1 6.0
thermique . e
Incinération | 9,3-10,6 10,8-1,0 -
catahyuque + . b o
Adsorption :3,3-13,3 ‘ 0,3-0,6 ] 1.0 (ncluant  la
| | § | rcggt\cr'aplorl par

N e ___iIncincration)
Absorption ;‘5,3-6,6 10,5-0,6 T?,S(chlorurcs)
QOzonation i 3.3 ?0,2 0.4 ; 2.8
Biofiltre )
e Ouvert |2-6.6 10,2-0,3 0,4
e Fermé | 5 o

[ Incinératon
Oxydauon catilyuque

Lavage chimique
Adsorpuon - Charbon actf

Bio-lavage
Neutralisation chimique
Bio-filtrauon
7
4D

=

vapeur)

Cgm total (S 1000
m’)

Lith (1990)

16-60

-
.

L

9.3-12.0 tncluant la

regencration par

Figure 11.3. Classification par cout, des principaux procedes d'epuration de gaz (d'apres Bueb

et Melin, 1987).
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bacterien), le manque de pression sélective du a la nature organique du support (biofiltration), les
problemes de transfert liés a la présence d’une phase liquide importante et a la constante d"Henry du

compose a epurer (biolaveur et lit bactérien), etc..

On relévera cependant que ces procédés sont délicats d'exploitation : temperature, humidite, pH,
demande en oxygene, alimentation des lits doivent étre maintenus constants; des ecarts entrainent
rapidement des chutes de rendement. De plus, le substrat microbiologique peut s’averer tres
sensible a des changements dans la composition de I'effluent. Par exemple, la presence inattendue
de compeses xénobiotiques dont la dégradation biologique est difficile (composés recalcitrants)
voire impossible (composés persistants) peut litteralement tuer le lit. Ceci explique les rendements
d'€puration limités constatés en exploitation industriclle (rarement superieurs a 95 % voir Tableau

[1.2). L'encombrement demande¢ par le procéde est également un désavantage.

En général, il n'existe pas de systeme d'épuration biologique "universel” qui garantirait un
fonctionnement impeccable pour une application donnée. En effet, les bons reésultats d'exploitation
sont obtenus par essais et observations au cours de la phase de démarrage du lit qui s'etend en
général sur toute une année. Les regles de bonne conduite sont donc obtenues (et souvent

Jalousement gardées) par les exploitants ou les constructeurs.

Il. LE POLLUANT : LA METHYLE ETHYLE CETONE

[I.1. DENOMINATION ET CARACTERISTIQUES

La méthyle éthyle cétone est une cétone aliphatique qui a pour formule brute C,HO et pour
formule structurale CH;-CO-CH,-CHj;. Sa dénomination peut se retrouver sous diverses formes :
methyl-ethyl-cétone, MEC, 2-butanone, méthyle acétone, ou dans la langue anglaise, methy! ethyl
ketone ou MEK. Cette derniére sera utilisée dans cette these. Les caractéristiques de la MEK les
plus importantes sont reprises au Tableau 113 (Verschueren, 1983, Perry et Chilton, 1974; LaGrega
el al., 1994).

[1.2. RISQUES POUR LA SANTE HUMAINE -

La MEK est irritante pour les muqueuses et a un effet narcotique lors d une exposition prolongee ou
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Tableau 11.2. Exemples d’application d’un biotiltre (Hermia, 1993)

| Application Debint Elimination de Hauteur  Temps de  Ethcacne
{ (m} h‘j) o duht o sejour total (Yo
! o tm) Cdugusgs)
| Productionde | 33000 Odeurs 08 16.5 81.3
| oglatine e S
Cacao et 10000 Odeurs : 2 R} 9%
chocolaterie - s L A
Conditionnement | 40000 | Odeurs (230 mgCm™y @ 1 20 70
de poisson ' Odeurs (1,5 mg NH; _n_l"_)» B
Industrie du tabac | 30000 Nicotine (3,5 mgm™) | 2 14 93
Station { 10000 | Odeurs (10 mg H:S m"’) 2 29 URIS
d’¢puration des r | '
caus L L : o
Industric des : 25400 Acetone (8mgm’™) 2 22 98
! parfums T , o
Productionde | 11700 i Odeurs (107 ou. m™) 2 58 YU
__pemture ¢ 0 AR o ,
Industrie f75000 | COV (1800 mg mYy 3 108 Y
pharmacewtique || | | L
Production de 14000 | COV dout Is i A, chlores 2 30 75
|

films photo

Industrie agro- 0 COV (400 mg m’) 2 20 Y3
alimentaire l,;_,,,*______ L
Production 9000 Odeurs (107 oum™) 1 3 M
céramigque | L _ L S

Fonderie 30000- Ethanol, l)cn/ci1c ! 0 SU

_métallique 1 40000 1 (mgmT) ] A

moyenne 38008 B VA 30 38

th
o



Tableau 11.3. Caractéristiques physico-chimiques de la méthyle éthyle cétone

| Propriétés de la MEK

|

I
Formule

Forme apparente et odeur

@ HO

odeur caracteristique
=1 i a1 | penctrante.
Poids moléculaire gmole™ | 72,12
Point d'ébullition " i1 Ialw
Densité a 20 °C kg 170,805
| DU | . A .. =
[ Tension de vapeur a 20 °C mm Hg 105
| . . A - =1 ] s o il & &
| Tension de vapeur a 30 °C mm g 167
Solubilité dans I’eau a 10 °C gl 350
Solubilit¢ dans I'eau a 20 °C eI 290
Chaleur de combustion kJ mole™ | 2435
| Limites d'explosivite “ovol. [ 1.8 115
Concentration individuelle maximale permise gm” 0,150
dans les effluents gazeux selon les normes suisses ppm 50
Seuil de detection olfactive gm~ 0,080
Concentration moyenne admissible (TWA) en Suisse  gm™ 0,590
Limite d'exposition a court terme (STEL) gm” 0,885 1,180

Valeur aux USA / Suisse

Constante de Henry adimensionnelle a 35 °C

qv,OOS
b LI_‘)‘)S )

Liquide clair, volaul,

d

el

(d'apres Deseveaux,




a de tres fortes concentrations en vapeur. Les vapeurs sont irritantes pour les veun et les voies
pulmonaires. Le contact cutané avee la MEK prédispose, suite @ son action deyraissante, wu
développement de dermite. La nuisance majeure provoquee par la MEEK a pour origine son
caractere odorant. Le seutl de detection poir homme se situe aux environs de 0.03 a 0.08 ppm

wiv! (Lauwerys, 1990 : Browning, 1963),
[1.3. APPLICATIONS INDUSTRIELLES

La production mondiale de MEK depasse 600 000 tonnes (Deshusses et Hamer 19931 e est
souvent utilisée comme solvant dans les huitles, fes grinsses, les matieres plastiques. les resines
naturelles et synthétiques ainst que dans les encres diimprimerie. On la retrouse encore comme
diluant dans les peintures, vernis, laques et colles. Elle est aussi un intermediaire dans les syntheses

organiques et est un extracteur de substances chimiques
114 NORMES DE REJEET DE LA MEK DANS LA TMOSPHERE:

Selon la reglementation allemande TA-Luft (Heuselder, 19863, la MEK apparuient @ la classe de
rejet 3. Sile débit de rejet dune installution industriclle depasse 3 kg h ' alors i1 est interdit de
rejeter des effluents pazeux dont la concentration en MEK excede 150 me m™ dwir (0,18 ppm sy v)
La wvaleur du seuil de protection par Inhalation preconisée par "Agence de o Protecuon
Environnementale americaine EPA et designée sous le nom de Ry D (dose de reterence s est de U283

mg par kg de poids corporel et par jour (LaGrega o ul., 1994).

3 . R ) . .-
La conversion entre les concentrations de MEK wiv ¢f viv se it comme suit

X VIEK oY R-T-10°

- m BN (v Y) - DW= m

P PP PPN

ou

R = constante des gaz partaits (U,08203 [ atm mole K')

T = temperature (K), P = pression totale (atm), PM < polds molecalaire du compose 12 mol "y d'ou on e i ppm MEK

wiv — 340 ppm MEK wiv.
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IL5. CHCIX DE LA METHYLE ETHYLE CETONE

Le choix de la MEK comme polluant réel découle du fait que ce COV est largement procuit et
utilisé dans l'industrie (Deshusses et Hamer, | 993) et connu pour sa biodegradabilite (Price w1 af,
1974). Lorsqu’on tente de comparer le type de polluants qui font ["objet d’expérimentations de
laboratoire et la gamme importante de COV utilisés dans I'industrie, on constate des ecans
importants entre la recherche académique et les besoins reels de I'industrie. Les alcools
aliphatiques, I’acétone, le toluene et le xyléne ont entre autres, souvent éte ¢tudies alors que peu
d"attention a €té accordeée aux cétones de plus grand poids moleculaire telle que la methyle cthyle
cetone malgré son utilisation répandue et sa deésignation comme etant une substance chimique

hautement toxique (Mitchell, 1992).

[Il. ETAT DE LA QUESTION

IIL.1. CONSIDERATIONS FONDAMENTALES A PROPOS DES SYSTEMES A CELLULES
IMMOBILISEES

L 1.1. Intérét des biofilms

Tout d'abord, par définition, un biofilm se compose d'un ensemble de cellules immobihisees et le
plus souvent emprisonnées dans une matrice (appelee aussi glycocalyx ) d'exopolymeres organiques
(le plus souvent des exopolysaccharides, designes par EPS) d'origine microbienne (Characklis et
Marshall, 1990). Le biofilm a en général la consistance d'un gel. La plupart des micro-organismes
sont capables de former un biofilm grace a leur surface collante et a I'excretion de ces EPS. Ces

arniers Jouent un role dans 'adhesion sur le support. La formation d'un biofilm et sa densite ¢n
micro-organismes dépendent de nombreux facteurs, tels que le taux speécifique de croissance des
germes qui le composent, les conditions physiologiques et environnementales (pH, force ionique.

tempeérature, activite de I’eau,...), la disponibilité en nutriments et la nature du support.

La structure interne des biofilms est de mieux en mieux caracterisée (Costerton, 1995). La RMN et
la microscopie confocale laser (Nivens er al., 1995, Costerton ¢t ul., 1994, De Beer ¢f al., 1994 a et
b) ont montré que le biofilm est un ensemble complexe d'aggreégats cellulaires (ou microcolonies)

adhérant ou non a la surface du support et séparés par un reseau de canaux (Figure 1L4) Ces

61




.~ e

e S e N
e e e e N e N
A N g .

Figure [1.4. Schéma représentant la structure interne d’un biofilm bactérien
hypothétique, réalis¢ a partir d’examens par microscopie confocale laser (CLSM).
Noter les canaux a eau relativement larges entre les microcolonies au sein desquelles
les bactéries sont enfermées dans une matrice d’exopolysaccharides denses. Les
fleches indiquent un écoulement convectif au scin des canaux a cau (d’apres
Costenton et al., 1994).



canaux remplis de liquide débouchent a la surface du biofilim par des pores.

Le principal intérét des biofilms est qu’ils permettent d’obtenir des densites cellulaires et des
vitesses de réaction volumétriques clevées (Bryers et Characklis, 1990) Les autres avantages des
biofilms sont une défense accrue contre la phagocytose, les anticorps et les antibiotiques. de
meilleures perspectives de croissance dues a des concentrations ¢levees de nutriments et de
produits extracellulaires a I'interface support-biofilm et au sein des microcolonies et un echange
geénetique favorisé par le rapprochement des cellules (Gilbert ¢r a/., 1993). La stabilite genetique
peut en étre grandement améliorée. L existence d’un biofilm permet également I"utihisation repetee
des cellules supprimant de la sorte la nécessité d'un recyclage cellulaire couteux (Shuler et hargi.
1992). Bryers (1993) souligne que les avantages des biofilms proviennent du fait que la population
bacterienne est immobilisée et par consequent le temps de s¢jour des cellules dans le reacteur est

indépendant de celui des phases liquide et gazeuse.

Les autres avantages de l'utilisation de cellules immobilisees sont lies a l'augmentation de la
rétention, du nombre et de la concentration des cellules au sein du reacteur. Par le volume restreint
qu'il occupe, le biofilm rend possible le passage du gaz. La retention accrue des cellules permet aux
micro-organismes de s'acclimater plus facilement & des compeses toxiques. De plus, l'acquisition de
propriétés nouvelles dues au rapprochement des cellules (coopération metabolique) etou a la
formation du biofilm lui-méme (protection contre des anti-bacteriens ou des toxiques, creaton de
zones anacrobies) constitue encore un avantage (Costerton, 1995:; James ¢ /., 1995; Clapp ¢ al.,

1994 Costerton ef al., 1994; Christensen et Characklis, 1990).

Cependant, Breznak er al. (1984) ainsi que Fletcher (1984) signalent que l'attachement des cellules
a une surface peut aussi bien conduire a l'augmentation, a la diminution ou encore étre sans effet sur
leur activité. Un grand désavantage des biofilms decoule de I’absence de controle de la densite
bacteérienne et de I’épaisseur du biofilm qui peuvent provoquer des limitations excessives du

transfert de masse interne et le détachement potentiel du biofilm.

II1 1.2, Aspects cinétiques : régime cinétique et diffusionnel

Les experiences de laboratoire réalisées avec des suspensions de micro-organismes (cultures en

milieu liquide) permettent de déterminer des constantes de vitesses de degradation propres




(microcinétiques). Dans le cas de procede de puritication a biomasse immobilisee. celle-ci se trowe

concentrée sur un support.

L.es phenomenes cinetiques sont alors substantictlement ditterents de ceux qui prevalent lors de
cultures de micro-organismes en phase aqueuse (cellules hibres). Deax processus simulianes.
nommeément le transtert et la réaction de degradation controlent La vitesse de transtert globale. Ceue
consommation cree un gradient de concentration en COV qui diftuse a I'imterteur du botthme et
entretient le transtert du COV depuis la phase gazeuse (Ottengrat, 19871 L¢ processus e plus lent

determinera 1¢tape limitante.

Cette double dependance de la vitesse globale du procede tait que les macrocineugues qui e
caractensent sont controlees par 'un ou l'autre de ces deux processus en toncton Jde la charge

volumique en polluant appliquee au reacteur (Ottengrat et Van Den Ocever, 19850,

La Figure [1.5 montre que trois regimes opeérationnels peuvent exister selon la charge apphiquee

- Regime 1 a tres tasble charge, ou a taible solubihite, fa charge est st fatble que Felimmation

est assurée a 100 Yo par un systeme en sous regime ou une partie du brotilm est inuctive

- Regime 111 a forte charge Cg. - Cygi, Ta capacite maximale d elmimation est attemie . elle
est limitée par la vitesse de reaction, {regime limite par la reactions - il o'y a pus de zone

inactive et Pensemble du biotilm participe a la reaction (courbe 1. Figure 11o)

- Regime Hl: avec une concentration (- C) un regime hinute par la dittusion s installe
Aunsi, dans un biofiltre alimenté avee une concentraton C g, de maniere uscendante. I bus du
tiltre est en regime limite par la réaction et au fur ¢t a mesure de la penctration du tu dans e
biofiltre, le regime limite par la ditfusion s’instaure. La transition entre ces deus etats i heu

quand la concentration critique (C i) est atteinte (courbe 2. Figure Thor ol e Clowee crar 1991

De ces trois situations, 1 est deduit que le reacteur est dans des conditons opumales de
foncuonnement lorsque la charge en polluant est telle que on se situe dans Ta zone de vunsition
entre les deux regimes juste avant que ne naissent les problemes d'ordre ditfustonnel cAndrews et

Noah, 19935; Holubar ¢t Braun, 1993).
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La nature du substrat est bien entendu le premier facteur intervenant dans la nature de la himiauon
du processus. D'une part, les caractéristiques physiques du substrat telles que la difTusivite et la
solubilite influencent fortement le contrdle diffusionnel du processus. D autre part. des conditions
ditfusionnelles favorables n'excluent pas d’¢eventuelies limitations cinetiques. bn effer. la constante
de reacration Kja du systeme que ’on retrouve dans fes equations de transtert a pour corollaire une
constante de vitesse K, qui intervient dans la cinetique muicrobienne. La limitaton du processus
peut aussi etre due a la recaleitrance du substrat a la degradation qui se traduit par une constante de
vitesse tatble ou par la toxicite du composé qui se traduit pur une possible inlibition de acuvite
microbienne. Paralleiement aux caracteristiques du substrat, Harremoes (1978) souligne gue Ie
design et la gestion du reacteur jouent un role preponderant dans la nature de la hmitation du

processus.

Le type de limitation est le resultat d une combinaison de facteurs dont les principaux sont hies a la

nature du substrat, du design du reacteur et de sa gestion.

[ 1.3 Facteurs limitant la dégradation d"un COV dans un reacteur a phase gazeuse

Un broreacteur est un systeme complexe. 1l est compose d une enceinte contenant trols phases - une
phase solide, constituce du support et de la composante biologique. une phase hquide ¢t une phase
gazeuse apportant le substrat et 'oxygene necessaire a la degradation. La degradation peut eue
limitée par un certain nombre de facteurs obsenves expenmentalement sur des biotilires et des
biolaveurs. Cing facteurs entravant la dégradation peuvent ainsi ¢tre dehmtes & la communaute
bactérienne, le support et les conditions physiologiques. 'apport en hiquide, le transtert du polluant
et e transtert de oxygene de la phase gazeuse au brofilm. Ces domaines sont representes sur e

sché¢ma de la Figure 1.7,

111.1.3.1. La communaute microbienne

Le principe qui conduit a uulisaton de micro-organismes au sein de systemes de raitement repose
en premier licu sur les proprictes et les potentiahites de ces micro-organismes en mabieie de
dégradation des composes presents dans les gaz, quiils sorent organiques ou non Hest evident que
la communaute bactericnne doit ¢tee capable de degrader le polluant [7ehimination de substrats

organiques par les micro-organismes decoule du fatt que ces organismes ybacteries pour la plupart.
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Figure I1.7. Facteurs limitants de la dégradation en phase gazeuse
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moisissures, levures, ..) utilisent ces composes organtques comme seule source de carbone pour
leur propre biosynthese (anabolisme) et comme scule source diencrgie. indispensable w T

degradation d’un substrat (catabolisme).

L'ensemble de ces micro-organismes peut ¢tre d'une meme espece. voire d'une meme souche vu
constitu¢ d'une large variete d'especes Beaucoup de biotilires a compost ou @ tourbe nont pas
besoin detre nocules. La communaute bacterienne st tellement variee quitl v a presque toujours
une ou plusieurs souches adaptees, tant que fe polluant n'est pas trop reculeitrunt. Pour un grund
nombre de poiluants, une simple boue de station d'epuaration prealablement acchimutee suttiveZilh o
al., 1993). Dans beaucoup de cas. des souches specialisees donvent ctre solees w parur de boues
activees, de sols contumines, voire directement de procedes de traitement de rejets gazeun ¢Smet o
alo, 1996, Le Clowree or @, 1991) 1 est souvent necessanre dadapter et d'ennichir dabord une
culture bacterienne. Cette procédure peut prendre beaucoup de temps, de guelques semames a
plusicurs mois. Ainsi, pour obtenir un moculum apte a degrader la methvle cibnvle cetone. et la
mcthyle sobutyle cetone, Deshusses et Hamer (1993) ont transtere pendant six mois des bacteries

sur des milicux a concentrations crotssantes en polluant

I11.1.5.2. Le support et les conditions physiologigues

Le support joue un réle fondamental durant la phase mitiale de Uaccumulation du biotilm et pewt
intluencer la vitesse de formation du biofilm ¢t la distribution de Ta populauon cellularre imuale

(Characklis et Marshall, 1990).

La rugosite du support favorise un taux d accumulation cellularre net plus eleve. Trois raisons ont

¢té invoqueées par Escher et Characklis (1990) pour expliquer un wux Jdubsorpuon celiulaire

probablement plus important a la surface d un support rugueux :

- Un transfert de matiere convectif aceru au voisinage du support |

- La rugosité protege la cellule adsorbee des torces de crsatliement. redusant ainst le taux de
deésorption |

- La rugosité augmente la surtace disponible au contact entre la cellule et le support et tavorise

ainsi I'adsorption.

Pour maintenir activite biologique, certaines conditions physiologiques donvent etre observees.
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notamment la température, I’activité de |eau, la force ionique ¢t le pH.

La tempeérature ne pose en geénéral pas de probleme, méme si dans I'industrie, les gaz a traiter
sortent souvent a haute température des sites de production. Il s’avére alors necessaire de les
refroidir avant de les injecter dans le bioréacteur. Une température de l'ordre de 35 C est

gensralement optimale, la majorité des micro-organismes étant mesophiles.

L’eau exerce une influence déterminante sur la croissance cellulaire. Les micro-organismes

réagissent différemment a I’activité de I'eau’ comme indiqué au Tableau 11 4

La croissance des bactéries est optimale dans une gamme de pH comprise entre 6 et 8 (Shuler et
Kargi, 1990). La majorite des micro-organismes sont capables de croitre dans une gamme de quatre
unités de pH (Diks et Ottengraf, 1991). Si la bioépuration s’accompagne d’une production dacides
concomitante a la dégradation, des mesures doivent étre prises pour controler le pH. L acidification
du biofilm peut provoquer une inhibition quasi totale de I'activite des micro-organismes sens bles
(Tableau IL.5). A des pH faibles, les champignons peuvent envahir le biofilm bactérien et affecter

positivement ou négativement la performance d’un biofilm (Cox et al., 1993).

I11.1.3.3. Le débit liquide

Dans le cas ou des métabolites acides sont produits pendant la degradation biologique. la presence
d'un film liquide peut étre benefique a deux titres
- les acides produits sont neutralisés continuellement

- les produits de neutralisation sont draines a l'exterieur du systeme,

Une baisse du pH peut étre observée suite a la dégradation dun polluant lorsque le debit hiquide est
faible. La concentration des composes jouant le role de tampon (phosphates. carbonates, etc ) ne
peut pas étre trop ¢levée sous peine de provoquer une inhibition de la croissance des micro-

organismes. A partir de ce qui précede, un debit liquide éleve parait donc preferable (Ottengrat et

* La disponibilité en eau dans le biofilm peut ére determinée par la mesure de l'activite de 'eau qu'il contient au
moyen d’un humidometre (Prior, 1979). L’activité de I'eau a,, s’exprime comme le rapport de la pression partielle de

I’eau dans une solution et de celle de I'eau pure (a, = 1) a la méme temperature




Tableau II.4. Activité de I'eau mimmale pour le dey cloppement de ditterents o pes de mucro-

organismes (d’apres Holubur & Braun, 1995 : Posten & Cooney, 1993
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Diks, 1992). Oh et Bartha ( 1994) ont montré que le débit du milieu nutritit permettait de controler
efficacement le pH et de maintenir une activité biologique pour le traitement de vapeurs de
chlorobenzéne et de dichlorobenzéne dans un lit bactérien. La valeur optimale de ce debit devran
étre recherchée expérimentalement. Cependant, des débits liquides éleves accroissent les couts
énergetiques du procéde et peuvent augmenter la résistance au transfert de masse. Ils peuvent aussi
réduire I'épaisseur du biofilm suite a I'érosion resultant de l'accroissement de la contrainte de

cisaillement (Stewart, 1993).

IIL1.3.4. L oxygene

La diffusion de I’oxygéne dans les films aérobies peut affecter de maniere prononcee l'activite

globale du biofilm. En effet, on considere en général que la profondeur de penetration de I'oxy gene

est de l'ordre de 100 a 200 um, alors que le biofilm peut avoir une epaisseur de plusieurs
millimetres (Le Cloirec er al., 1991). Kirchner er al. (1992) ont montré que dans un lit bacterien. la
vitesse volumique d'¢limination maximale de l'acétone par Rhodococcus sp. triplait suite au
remplacement de l'air par de l'oxygene. Ces auteurs ont conclu que Poxygene peénétrait plus loin

dans le biofilm en augmentant ainsi son epaisseur active (Figure 11.8).

En général, I’oxygene est I’élément limitant la vitesse globale du procéde vu sa tres faible solubilite

(Hogin. 35 °C = 37,36). 1l faut donc que la concentration en polluant soit tres faible pour que celui-ci

limite la diffusion (Shareefdeen ¢r ul., 1993).

111.1.3.5 Facteurs influengant le transfert

La vitesse de transfert du polluant depend des facteurs suivants :

- La surface d’échange gaz-biofilm qui dépend de la structure du materiau constituant le support
(ex : la rugosite)

- Les caractéristiques de I’écoulement a I’interface gaz-liquide-biofilm

- La diffusion du substrat en phase liquide et au sein du biofilm.

En général, I"augmentation de la charge de substrat, qualifice de flux de substrat, entraine

I’augmentation de la profondeur de pénétration au sein du biofilm. A une charge en polluant
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suffisamment élevee, le flux de substrat peut atteindre une valeur maximale pour I"une des raisons
suivantes (Characklis, Feters and Marshall, 1990):
= L’épaisseur du biofilm dépasse la profondeur de pénétration du substrat dans le biotilm :

= L’accepteur d’électron, tel que I’oxygene ou un autre élement nutritif devient limitant

- La constante d'Henry du COV : Deshusses (1994) souligne que les composes possedant une
constante d'Henry supéricure a 10” sont difficiles a dégrader. Cette constante est extrémement
affectée par la température et la composition de I'cau. La constante d Henry des hydrocarbures
volatils, par exemple, augmente d’un facteur trois environ pour une augmentation de 10 C de la

temperature (LaGrega et al., 1994).

- La concentration en éléments nutritifs : ceux-ci peuvent faire l'objet d’une lmitation
diffusionnelle qui réduira leur disponibilité. Ceci a souvent pour effet de limiter la croissance de
la biomasse. L ajout de phosphate de potassium ou de calcium peut augmenter |'epaisseur du
biofilm (van Groenestijn et Hesselink, 1993) mais sans pour autant augmenter son activite de

dégradation en cas d’une limitation de la diffusion des composés carbones ou de I'oxygene.

- Le temps de s¢jour moyen : Deshusses et Hamer (1992) ont montré qu’a des charges constantes
en méthyle éthyle cétone et méthyle isobutyle cétone, le rendement ¢ ¢limination d un biofiltre

croit quand le temps de séjour augmente.

- L’¢paisseur du biofilm : elle peut affecter negativement la cinetique de transfert de masse
(Veiga et al., 1992). Hoen et Ray (1973) citent les travaux de Kornegay et Andrews ainsi que
ceux de Tomlinson et Snaddon qui concluent a I'existence de micro-organismes plus actits o la
surface du biofilm. Selon ces auteurs, la vitesse de degradation serait constante au-dela d une
cpaisseur active limitante qui correspondrait a une efficacite d’chmination maximale. D autres
auteurs (Howell et Atkinson, 1976; La Motta, 1976 a) ont constaté que I'¢himination du substrat
est directement proportionnelle a I’épaisseur du biotilm tant que celle-ci n'a pas atteint sa valeur
critique. Le passage en phase anacrobie de la couche protonde du biofilm entrainerait. selon
Sanders (1966), la libération a la surface de celui-ci des metabolites de la fermentation qui
serviraient a nourrir partiellement les bactéries aérobies. Une réduction de la degradation du

polluant ciblé en résulte.




Lorsque le biofilm est mince (Figure 11.9), te reacteur sera plus probablement en regime biologigue

qu’en regime diftusionnel pour fa méme charge en COV appliquee a entree du reacteur

[11.1.3.6. Conclusion

De nombreux facteurs sont susceptibles d influencer les performances du reacteur DB Sicd une
part, ils oftfrent de nombreuses possibilites d optimisation du broreacteur. ils presentent d autre part

de nombreuses ditticultes de controle.

L ¢tat physiologique de la biomasse devrait ¢ire optinise du point de vue de la concentration en
polluant, ['activite de 'eau, le pH et la disporubilite ¢n elements nutritits, Les conditions operatoires
ont un tmpact préponderant sur les capacites de degradation de la biomasse. Les vanauons des
conditions environnementales (temperature, humidite, concentration de polluant) ¢t Farret de

I"alimentation en substrat pendant le week-end devrarent étre evitees.

Un compromis devra ¢ire trouve entre ces muitiples facteurs de fugon a atteindre les pertormances

les plus elevees possibles.
111.2. LES PROCEDES BIOLOGIQULS DE TRAITEMENT DES GAZ
Il existe trois classes de procedés biologiques de traitement d eftluents gazeux i Tubleau 11610 Hs

sont distingués et identities selon le caractere mobile ou statique de la phase aqueuse d une par. ¢t

de la biomasse (cellules hibres ou immobilisees) d autre part.

=

Tableau [1.6. Les dittérents procedes brologiques de traitement des gaz (Ottengrat et Diks. 1990,
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Figure 11.9. Modele biophysique illustrant I’effet de I’epaisseur du biofilm
sur le profil de concentration du COV et le régime d’un bioréacteur pour
le traitement des effluents gazeux. C, = concentration du COV en phase
gazeuse, Cyr = concentration dans le biofilm, C,,y = concentration a
I’interface air-biofilm (C, et C;z; sont liés par la loi d"Henry).
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[11.2.1. Les biotiltres

Le biofiltre est le plus ancien et ke plus simple des bioréacteurs utthses pour le traitement des gaz.
La Figure IL1.a fllustre une unite de bofiltration ou le passage de I'eftluent gazeux est toree au
travers d'un maténau filtrant (tourbe, charbon actif, sciure de bois, compost,...) au sem duquel des
populattons microbiennes propres au materiau ou bien exogenes (a laide d'une suspension de
micro-organismes competents) sont immobilisees et se developpent. Les mateniaux filtrants requis
sont détermings en fonction de la composition du gaz, des metabohites formes et du support
employe. Les travaux de recherche et de développement portent principalement sur l'emplor de
tourbe, en vrac ou conditionnée, allegee ¢t structuree (Marun, 1993), Des matériaux inertes {argiles.
polvmeres) et des matériaux consommables (carbonates, compost) sont egalement uuhses. Le
charbon actif peut également étre utilise mais 1l requiert une competence purticulicre. Les polluants
passant a travers le biotiltre, sont transfercs dans le brofilm et sont ensuite degrades par fa biomasse
bactérienne (Kirchner ¢r «f., 1987). Selon la nature du garmissage, des clements nutritifs essentiels
tels que l'azote, le phosphore et le soutre, nécessaires a la croissance bacterienne peuvent éire
gjoutés via le systeme darrosage. La taille et le type des particules de garmissage sont deux
parametres essentiels (Andrew et Noah, 1995). Elles doivent &tre suffisamment petites pour
présenter une surface specifique d'échange élevee, mais pas trop menues pour eviter le colmatage de
lit. Cenaines particules servent non seulement de support mais également de source de micro-
organismes et d'¢léments nutritifs pour la croissance (compost dordures menageres, de dechets
végdtauy, d'ecorces...). Les biotiltres sont souvent appeles biorcacteurs a phase gazeuse, impliquant

un contact direct des cellules avec le gaz & traiter.

Selon Ottengrat” (1987), une activité biologique relativement elevée peut &tre maintenue pendant
plusicurs années avant que fe remplacement du matériau filtrant ne s'avere necessaire. Les pertes de
charge peuvent ¢tre réduites considérablement et les pussuges préferentiels evites si le biotilre
posséde un comportement hydrodynamique adapté. Des vitesses de gaz de ordre de 400 m h™* et
des capacites d'élimination de 100-200 g de carbone organique par metre cube de reacteur et par

heure peuvent éire obtenues pour des composes fucilement biodegradables.
La plupart des recherches sur les systemes de traitement biologiques ont cte realisees sur les

biotiitres. Dans ces systémes, la dégradation est principalement due aux bacteries et aux

champignons. La croissance et l'activité de ces orgamsmes dépendent des conditions physico-
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chimiques telles que I'humidité, 'apport en oxygene, la teneur en matiéres organiques et minerales,
le pH et la temperature. L'humidité est I'un des parameétres les plus importants pour assurer un
fonctionnement optimal des biofiltres. Le réacteur regoit un gaz plus ou moins humide, mais |'air
évacue exporte de l'eau, or la biomasse requiert une humidité maintenue. Il faut donc humidifier le
support direct, soit par humidification artificielle du gaz entrant, soit par arrosage du support. Une
humidité relative de l'ordre de 40 a 60 % est nécessaire durant le fonctionnement du procéde. Une
faible humidité favorise le transfert de masse du COV depuis le gaz jusqu'au biofilm, mais peut

perturber le métabolisme et la croissance des micro-organismes.

Dans les lits bacteriens, les processus d'absorption du polluant et de la régeéncration de la phase
liquide ont lieu simultanément au sein du lit ou sont immobilises les micro-organismes (Figure
II.1.b). Les lits bactériens consistent en une colonne remplie d'¢léments (anneaux Raschig...) cu de
supports structurés (plaques ondulées...) constitués de matériaux inertes (verre, plastique,
céramiques...) a la surface desquels un biofilm se développe et peut atteindre plusieurs millimetres.
La surface d'échange spécifique est plutot faible et donne lieu a un volume de vide suffisant pour le
passage du gaz minimisant de la sorte la perte de charge a travers le systeme et le risque de
colmatage li€¢ au développement du biofilm. Le Cloirec er «l. (1991) soulignent que le nsque de
colmatage existe quand méme et il est lié a la nature du biofilm, elle-méme dependante de la charge
appliquée et de la nature des composes organiques a €liminer. C'est ainsi que la dégradation de
toluene et de dichloroéthane a conduit apres quelques semaines au colmatage d'un lit par la
formation de biomasse filamenteuse entre les éléments de remplissage (Ottengraf et Diks, 1992). La
morphologie du biofilm qui s’est développé lors de la dégradation de dichlorométhane et qui etait
caractérisée par des agrégats de petites colonies bactériennes a permis un fonctionnement plus

stable et plus durable du bioréacteur que dans le cas des deux polluants précédents.

Le lit bacicrien peut fonctionner aussi bien a co-courant qu'a contre-courant. A contre-courant. l'eau
est introduite en haut de la colonne alors que le gaz a traiter est introduit par le bas et circule vers le
haut a contre-courant avec I'eau. Les lits bactériens ont été utilisés pendant des décennies pour le
traitement des eaux usées. Le mode de fonctionhement de base est essentiellement le méme que
celui qui est appliqué a I'épuration des gaz mais c'est la phase aqueuse qui fait I'objet d'un traitement

biologique.
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Seonumiuement avaniageuse par rapport aux autres techmques de controle de la pollution de Tair

stoelle est apphquee a des etfluents gazeux contenunt de faibles concentrauons de polluants

ractiement bodegradables (Leson et Winer, 1991). Dans de telles conditons, une ethicacite J'au

moins Y0 Yo est gencralement obtenue. Les vitesses volumiques de degradation obtenues avec un
biofiltre sont gencralement comprises entre 10 et 100 ¢ m b La masse imponante du milicu
ftrant tournit sousent une capucite mpon sutfisante pour qu'en cas Jde tratement d'un choc de
charge. des arrcts dactivite brologique ne se produtsent pas. Les concentrations maximales de COV

au se d'un gaz devraient ctre comprises entre 3 000 ¢ 3 U0 mg m™

Dans certains can. la biodegradation de potluants pazeux peut generer des sous prodults acides
vonydution de composes soutres. azotes et de substances organiques chlotees). Une chuie de pli
Cotvecutive a ectie brodegradation peut atfecter la population microbienne et redutre, sinon elimner
la capacite de degradation du biotiltre. Cette acidification est F'un des probliemes majeurs rencontres
lors du tranement des substances mentionnees. Les systemes biologiques dans lesquels la
Jdegradation a hicu dans la phase hquide (bolaveurs et hits bacteriens) permettent un controle de pHi
plus 1actle ¢t sont done preteres pour le traitement de guz concenties et engendrant une acrdification
concomitunte u lu degradation du polluant,

LLorsque la charge de potluant est elevee, les lits bacteriens oftrent de metlieures performances de
degradation. dues a des concentrations internes de bromasse plus elevees (Togna et Singh, 1994).
On considere par contre que les lits buctericns sont plus Jditticiles a gérer que les bioilires. s somt
generalemient utidises forsgue les biofdues sont consideres madeqguats. Ceer est e cus lors du

trattement de polluants halogenes qui necessitent un controle continu du p.

Les biotaveurs peuvent étre prereres vu la faible perte de charge rencontree dans ce 1y pe de procede,
la torte capucite d'ubsorber des tluctuations de concentrations ou de debits dans le cas de composes
hydrosolubles, tu regulation tactle du pll et Felimmation de produits toxiques. Un des incony énients

des biokaveurs concerne la chute de l'etticacité lorsque fe compose a ¢hminer est peu hydrosotuble.

4 COMPARAISON DU REACTEUR DTB AVEC LES BIOTECHNOLOGIES ACTUELLES
D EPURATION

Le Tubleau 117 compare les grandeurs de design et de gestion des trois grandes technologies de
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bioepuration avec celles du réacteur DTB-MEK.

Un premier avantage escompte du reacteur DTB, en ce qui concerne le transtert de masse, provient
de la mise en @uvre des phases liquide et gazeuse. En effet, la faible taille des gouttelettes permet
I"obtention d’une surface d’échange spécifique gaz-liquide trés élevée, soit de 1ordre de 200 m® par
litte de liquide injecte pour des gouttelettes de 30 microns (Thalasso, 1993). Cette surface
d’echange spécifique est favorable au transfert gazeux et permet une saturation trés rapide du
liquide dés sa mise en contact avec le gaz, ce qui le rapproche des biofiltres. La faible teneur en
liguide du brouillard ainsi que sa dispersion importante permet |’obtention d’une fine couche de
liguide s’intercalant entre le gaz et le biofilm, ce qui est également un facteur favorable au transfert
de masse. Le liquide permet ¢galement I"humidification, I’élimination des produits de réaction et
I"apport eptimal en nutriments ce qui le rapproche des lits bactériens. Cependant, et contrairement a
ces deux technologies, la structure tubulaire permet d’éviter un certain nombre d’inconvenients que
["on retrouve dans les bioréacteurs co:ﬁportunt un support. Parmi ceux-ci, citons une colonisation
irreguliere du support, une concentration de la biomasse non uniforme et le piégeage de la biomasse

active pouvant entrainer le colmatage du support.

Un avantage de taille concerne la liberte d’action et de gestion permise par ce réacteur. La gestion
independante du gaz et du liquide permet de controler directement ou indirectement les grandeurs
entrant en ligne de compte (Tableau 11.8). De plus, la simplicité du design aide a la caractérisation
du concept. Ainsi, les mesures au niveau du biofilm sont aisées (pH, épaisseur, activite de ’eau,
densite en micro-organismes,...) et peuvent étre mises en relation avec I'activite du biofilm dans des
conditions donnees. Ceci est essentiel pour une meilleure compréhension des phenoménes obsenes

€l pour une optimisation efficace du procedé.
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Tableau 117, Grandeurs de gestion et de desian caracteristigues des biolaveuars, biotilires ¢t
fits bucieniens. Comparatson avec fe reacteur DTB-MEK

Biofliltres L1ts bacteriens

Biolayeurs

Parametres

Temps de séjour 3-4 15-90 5-30
- AL L
Debit guzeux 0 21600 - 28800

volumique (Q,
enm'mCd) o
Debnt hiquide 60 - 19U

volumique (Q,
Surlace | - 300 1000 100 300 27
spectlijue du :
oupportimimTy

68

i
|

100U - S8U0 2900 - 17300 % 127

Alr sature en cau SO 10U i 0,63

Cableau 1S Parametres de convrole du reacteur DUB-NE N

Debit gazeux ' Debut hiquide

- - e — e ¢ — e ————— s

Choix de Taille des gouttes - Taille des gouties
{Tatomiseur - Temps de séjour du gaz - Temps de sejour du hiquide
Temps de s¢jour du liquide - Surtace d'echange gas-
- Surtuce d’¢change gaz- Liquide
liquide '
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IV. BASES THEORIQUES

IV 1. INTRODUCTION

Dans ce chapitre seront abordés le transfert gaz-liquide et la caracterisation de l'acuvite
microbienne en réacteur biologique. Ces deux sous-chapitres correspondent aux deux etapes du

processus de bioepuration d’un substrat gazeux.

[V.2. LA THEORIE DU TRANSFERT GAZEUX

IV.2.1. La théorie du double film

Le transtert d'oxygene entre une bulle de gaz et le liquide, tel que decnit par la theorie de Lewis et
Whitman (1924) ou théorie du double film peut étre transpose au cas d'un COV jusqu'au biofilm.

rradient de concentration de la

{
o

Dans cette théorie, le transfert dont le moteur est constitue par le
substance a transfeérer, peut étre soit convectif soit diffusionnel. La diffusion étant en géneral le
processus le plus lent (Andrews ¢t Noah, 1995), le transtert a travers un milicu dans lequel

['ecoulement est considere comme laminaire, est régi par la loi de Fick :

N - D& (L1
dz

4.4
gs ' m”)

-
o

N = flux massique dans le sens z (K
- 1. r .1
D, = diffusivite massique dans le sens consideré (m”s )
"N e s > - / —l
dC,/dz = gradient de concentration dans le sens z (kgm™)

(Une liste de symboles et abréviations est donnée ¢n annexe de cette these).

Afin de modéliser le comportement cinetique de systeme de transfert de masse, ditferentes
approches des mécanismes d'absorption appelés "modeles de transfert” ont été developpees. Ces
modeles se référent au cas d'un processus de transport unidimensionnel qui s'effectue dans la
direction normale a l'interface. Du fait de leur simplicité, ces modeles sont les plus utilisés pour
etudier le transfert de masse. Citons, par exemple, le modele de transfert du double film de Lewis et

Whitman (1924; Whitman, 1923). Ce concept est extrémement impertant. 1l deéfinit l'interface gaz-




higuide comme ctant constituee d'un double film, T'un cazeux. Fauure hqude Lo film gazeux est
consiitue dos molecules de guz en contuct avee te hquide. Lorsqu'on s'approche du liquide. les
moleeules de paz sont de momns en motns mobiles ¢t les phenomenes browniens perdent de
Pimporiance. Do pur la nature physique des hiquides. l'epatsseur et la densite du tihm hguide sont
netiemient superteures u celles du film gazeux: 11 est wutetors mmportant de tuire remarquer. comme
le soubigne Drost-Haunsen (19035, gue Ta structure de FPeau a Pintertace ost tres discutee ¢ que
Fepansseur du 1ihm liquide este selon les auteurs, de Dordre de quelgues molecules a plusieurs
millicrs de molecules. Outre existence dTun double tilme il est egalement communement aceepie
qu en dehors de eces deun tilims, fe melinge par comvection peut c¢tre considere st rapide quiil en
resulte une concenttution unitorie. Lu resistance du fihn a la diftusion moléculaire est equinvalente

a la resistance reclle au transtert de masse par dittusion.
Liaccepation de ce modele permet de simphitier fe transtert gaz-hquide a un transtert au travers du
double film de Lewis et Whitman sans considérer les phenomenes convectits (Figure 1110). sunvant

I"equation de Fick moditice comme expligue ci-dessous.

En labsence de reaction au semn des Nhms, I'equation de Fick peut s'ecrire:

dyvl D . D, -
NA =S A0 - 2R AC, - ) (112
dt )] . ’ ’ 0
D ,
(6] . ) O |
M ) .
‘iL koA -C ) kaA(C -C) (L4
1 £ :

A - surfuce d'echanue (m”)

dM - transtert de masse (kg :.";)

D, - dirfusivite massique dans le film gazeux (s
D, = ditfusivite massique dans le tilm hquide (n”s™)

O_ epalsseur du nlm gazeux (m)

5, " epaisseur Jdu tilm hiquide (m)
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Figure 11.10. Le modele du double film de Lewis et Whitman
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C. et C, - concentration du guz au sein de fa phase gazeuse et a l'mtertuce (hgm™)

Cret €y - concentration du gaz au sein de la phase hquide et a Pinterface (hgm™)

k. et k, - coelticient de transtert du film guzeux et du tiim Liquide (m s™)

e K_ est en general 100 a 1000 fois plus ¢leve que fe K; (Liss et Slater, 1974) et done 'etupe
hmitante du trunstert guzeux est celle au travers du film hquide. L'equanon precedente est par

consequent plus classiquement ecrite:

JdM . e .
— =k, A(C,-C) k A(C-C) (11.5)
dt ‘

Suivant la lor d'Henry, la solubilite d'un gaz dans un hquide ctant propornonnelle a su pression

particlle, le flux sera fonction de cette pression.

p-to b (11.6)

ou
H = constunte d'Henn
P_ = pression partictle du composé g dans la phase gazeuse (aun)

C* - concentration a suturation Jdu liquide, ¢'est-a-dire ta solubilité du gaz dans le hquide thg m™)

Une ¢quation adimensionnelle peut exprimer en memes unites les concentrations en phase gazeuse

o C
ethquide : M =—— (11.7)
S
ou
[ constante d'Henry adimensionnelle

L'equation (il4) peut s'eerire:

dM oA
RS- {18
Vi V

dans laquelle Ky | appele coetticient de transfert moyen, s'eerit

L L (119)



En posant:

—=4a (1L 10)
donc:

dC dM

—=——=Ka(C*-C) (IL11)
dt Vdi

ou

a = aire specifique de transferi (m™)

Kja = constante de réarcation du systeme (s'l)

dC/dt = transfert spécifique (kg m™ s™)

Le Kja est la fréquence avec laquelle le liquide est capable de renouveler sa capacité intrinséque en
gaz dissout. Cette grandeur exprime I'efficacite de transfert d'un gaz dans un liquide : au plus cette

valeur est elevee, au plus ce transfert est grand.
A partir de cette equation, deux remarques importantes sont a faire:

» Le transfert gazeux dépend principalement de la surface spécifique d'échange (a) et de
I'épaisseur du film liquide ().
» Suivant la loi de Henry, la solubilit¢ d'un gaz dans un liquide étant proportionnelle a sa

pression partielle, le flux sera fonction de cette pression.

L'acceptation du modele de Lewis et Whitman au cas d'un biofilm couvert d'une couche liquide et
en contact avec un gaz conduit a supposer l'existence d'au moins six €tapes de transfert (Figure
IL11). Ce schéma est utilisé dans la littérature pour décrire le transfert dans les lits bac:ériens
(Kirchner ez a/., 1987). Toutes ces étapes sont décrites par la loi de Fick, mais les étapes 1, 2 et 4
sont generalement considérées comme non limitantes étant donné le mouvement brownien, la haute
diffusivité du gaz dans le film gazeux et l'agitation qui améliore le transfert du gaz sous forme

dissoute dans la phase liquide (étape 4).
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Figure 1111 Les 6 ¢tapes du transfert gazeux d'un COV deputs Pair jusqu’au biotilm dans un
réacteur de type bucterien congu pour le traitement des eftluents gazeux. Une couche hquide,
dans faquelle il est suppose qu’aucune dégradation n'a licu, sinterpose entre la phase gazeuse
et le biotilm. La ligne noire represente évolution de la concentration en COV depuis la phase
sazeuse jusque dans le biofilm. La ligne en pointitles représente le gradient de concentration au
travers de la couche hiquide couvrant le biofilm.
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IV 2.2, Discussion

Le modele de Lewis et Whitman est qualifi¢ de simpliste car il ne peut exister de frontiere nette
entre le film gazeux et la phase gazeuse ainsi qu'entre le film liquide et la phase liquide. Becker
(1924) a montre que dans certains cas, un gradient de concentration pouvait exister au sein de la
phase liquide. Des modeles plus élaborés tels que le modéle de penétration (Higbie, 1935) ou celui
du transfert a renouvellement de surface (Danckwerts, 1951) tiennent compte du caractere non
stagnant du film liquide da aux turbulences formées a son voisinage et supposent que les ¢lements
du liquide situés a l'interface sont remplaces periodiquement par d'autres élements venus du sein du
liquide. Bien qu'étant la plus ancienne, la théorie des deux films est la plus utilisée car elle apporte
des résultats satisfaisants comparativement aux modeles plus complexes. S'il ressort de la htterature
que le modele de Lewis et Whitman n'est qu'une piétre représentation de la realité physique de
l'interface gaz-liquide, il est par contre reconnu et démontré que d'un point de vue mathematique, ce
modele ne donne pas de résultats moins exacts que ceux obtenus par les modeles plus comblexes

(Danckwerts, 1970).

En pratique. la caracterisation des systemes dans lesquels le transfert gaz-liquide est ctudic est
gencralement realisée par la definition de la constante de réacration du systeme (Kja) sans recherche

des parametres constitutifs de celle-ci.

De nombreux auteurs ont recemment decouvert que des canaux et des pores transportent du liquide
a l'interieur du biofilm (Costerton, 1995; Yang et Lewandowski, 1995; De Beer e af., 1994). Dans
ces canaux regnent des courants de convection qui pourraient fortement augmenter le transfert de
masse du compose dans le biofilm. Les biofilms ne sont pas des couches homogenes planes dans
lesquelles le transtert de matiere est exclusivement diffusionnel. Le transtert du substrat et des
produits met en jeu la convection et la diffusion a la fois (De Beer et Stoodley, 1995). Cette
découverte aurait pour conséquence de remettre en cause le modele de Lewis et Whitman.
Cependant, la théorie du double film est souvent utilisée dans les études de transfert de masse et la
diffusion est un mecanisme de transfert important au voisinage de I'interface entre deux fluides
(Doran, 1995). De plus, une série de faits expérimentaux mettent en exergue I’impact positif de la
reduction de la phase liquide sur I’amélioration des performances des bioprocédés (Kirchner er a/.,
1987, Andrews et Noah, 1995; Deshusses et Hamer, 1993 et 1992; De Heyder er «l., 1994; Smits et
al., 19935).
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IV.2.2.1. La surface d"echunge

Py

Dans le cas de systemes comportant un support non immerge, la surface d'echange est detinie
essentieliement par le design du réacteur, ¢est-a-dire par la surface presentée par le support. Sa
valeur peut donc étre considérce comme une constante dans '¢quation (11.11). Dans les procédes
d’acration, la surtface d’echange est dépendante de plusicurs facteurs dont le débit d air a endront
de INorifice ejecteur, le niveau d’agitation du milieu, la tension superticielle, la viscosite et la masse
volumique du liquide (Figure 11.12) La temperature et la concentration en substances dissoutes
ayant un eftet sur la viscosite et la tension superticielle respectivement, il apparait que leur

influence sur fa surtuace d'echange n'est pas négligeable.
IV.2.2.2. Les coetlicients de transten

La rugosite attribuce aux brotiims est responsable d une augmentaton des torces de trottement et
du coettictent de transfert de masse. Conmune tllustre a la Figure 113, un biofilm est caractérise par
une couche superticielle rugucuse (Characklis & Marshall, 1990). Le transtert de masse sur une

surface rugueuse (ex : un biofilm) peut etre jusqu’a trois fois plus eleve que sur une surface lisse,

Le coetticient de diftuston moyen K tuit intervenir la diftusivite du substrat dans e hiquide et

Iepaisseur du f1lm liquide, au sens strict de fa théorie de Lewis et Whitman. La diftusivite peut etre

estimee par la relation de Wilke et Chang (LaGrega or of | 1994) dans [e cas des Liquides:
5,06x107°T

D, =

T (112
| “\/u‘n

1= emperature de travail (K)
K= viscostte dynumique de eau (cP)

. 3 -1
V =y olume molaire du solute (em” mole™)

Un mode d'amehoration du transtert pourrait, comme lexprime la relation (1L3) consister a
diminuer épaisseur du film Liquide. 11 est fucile de se rendre compte que Magitation jouera en
faveur de son amincissement de méme que fa pression. Ln effet, a Uintertuce gaz-liquide, des
molecules d'eau s"agencent en une structure pseudo-cristathine qui constitue e film hquide (Horne,

1972} L agnanon destabilise cette structure et provoque amincissement du filim,

Y
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a = surface d’échange spécifique
D. = diametre de la colonne a bulles
3 : 3
pr = masse volumique (kg m™)
¢ = tension superficielle (kg s™)
v( = viscosité cinématique (m” s™)
H = fraction volumique de la phase gazeuse
Enindice: ¢ = colonne

L = liquide

Figure 11.12. Exemple type de modele semi-empirique de surface

d’échange specifique (Lee, 1991)
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Figure I1.13. Structure d'un biofilm (d'apres Charaeklis et Marshall, 1990)




V3 CARACTERISATION DYNAMIQUI DU REACTEUR

Les grandeurs permettant de caracterser e deplacement des phases mobiles au sein Jdu reacteur
“tubulaire” sont de deux types. e premier tvpe correspond a la vitesse de cetie phase sans
considerer la présence dune autre phase mobile et sTappelle vitesse superficielic (U ). Le second

type tient compte de b presence dune autre phase mobile ot s appelle vitesse reelle (L),

O
U, =-— (113
N 1113
U,
U, =—% (114
A 15
= » (1.2>)
V.
V-V
g =L (1 16)
(= \V-'

Q = debit de la phase mobile (m3 5‘1)
A. = seetion de la conduite (m”)

£, 7 coelticient de presence de phase
V, = volume du reacteur (m'")

V. et V= volume de gaz et de liquide (m“)

La phase hiquide mrroduite dans le reacteur DB ctunt dispersee, ¢lle peut se trouver soit sous la
torme de gouttes, soit sous la forme d’une couche hquide. Dans le cas de gouttes de petite
dimension, cas le plus fréquent, on peut détinir une limtte en-dessous de laquelle elles peuvent étre
considerées parfuitement spheriques. Cette lumite, mdiquee par un nombre de Weber inferieur a 5
est decrite par Peéquation (1£.17). Dans le cas d7un hiquide se trouvant sous la torme d une couche
liquide, la seule grandeur fa caracténsant en est son cpaisseur notee A,

d_‘p_ui

We <5 (L17)

G

We = nombre de Weber
d, = diametre de la goutte (m)

p. = masse volumique du gaz (kg m™)
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. : -1
Uge = Vvitesse relative de la goutte (m s™)

a1 = tension superficielle du liquide (kg s™)

Dans le ¢as d'une phase liquide mobile dispersée sous la forme de gouttes et en considerant les
gouttes parfaitement sphériques (We<35), la vitesse réelle ou relative des gouttes (11.20) se détermine

en egalant la force de trainée (11.18) a la force gravitationnelle (11.19) :

C,nd*p. u’
B R y=—dC° Pt (IL18)
’ 8
Ty ..
F,F(gld..,s(pl—p__.) (11.19)
a(;)l-P.)
U =gdt= = (11.20)
° 8 18u

L = viscosité dynamique de l'air (kgm™ s7)
py = masse volumique du liquide (kg m™)
pe = masse volumique de l'air (kg m™)

u = vitesse de chute des gouttes (m s™)

C4 = coefficient de trainée

De Nevers (1995) donne les relations suivantes permettant la détermination du coefficient de trainée
selon le nombre de Reynolds d'une sphere en chute libre :

Pour R, < 0,3 :

24
3= T \“21)

R

Pour 0,3 <3, <1000 :
24 3 -

C,==—(1+0,14%"") (11.22)

d
Avec U, -2 (1L.25)
7




Sur la base des equations ([118) a (I1.23), 1f est atse de deduire que la distance de treinage x; peut
ctre calculeée sur la base de fa vitesse de propulston u, ¢t en néghgeant l'ettet de la graviie selon
equation suivante

4d
N, = (1.24)

N sy
50,

Le temps d'equilibre dans une phase guzeuse constderée immobile peut s'écrire

u_lx 8d

Judt u 3C. u

N )

(11253

ou

. . .1,
U, - vitesse de propulsion des gouttes (m s™)

La caracterisation hydrodynanuque d'un reacteur triphasique peut egalement étre fante dans le cas
d'un ccoulement liquide libre le long d'une paror plane. kin eftet, lu theorie permet de detimir
I"¢paisseur du film liquide percolant sur la parol, ce qui permet de determiner, connaissant le debit

liquide imposé au systeme, la vitesse de progression de ce liquide.

La vitesse movenne de ecoulement d'un liquide sur une paroi plane est donnee par 1'équation
(11.21) et representée dans le systeme de coordonnées de la Figure 1114 (Giot, 1990). Elle peut ctre
appliquée au cas particulier d'une paroi cylindrique si I'épaisseur du film liquide formant

I'bcoulement est petite par rapport au rayon de la plaque

0 = Pig% Cop (11.26)

3; = epaisseur du film hiquide (m)

En considérant une parol parfaitement verticale et sachant que le débit est tonction de |epaisseur du
film liquide ¢t du périmetre de la paroi du réacteur, on peut éerire

(11.27)

ou

| = périmetre Jdu tube (m)
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Figure 11.14. Ecoulement le long d'une paroi plane




IV. LA DIFFUSION DU POLLUANT DANS LE BIOFIHLM

[l est connu que les biotilms reduisent fortement les taux de diftusion (Characklis et Marshall,
1990, ce qur explique T'utilisation des coefhicients de dittusion ettectits dans l'equation (1. 1) dans
le cas des biotilms. Diverses correlations peuvent étre uulisées pour estimer un coetficient de
diffusion ettectit’ dans un biofilm, mais toutes sont empiriques ou semi-empiriques (L.a Motta,

1976 a ;: Ouengrat, 1977, 1986).

L'assoctation de la diffusion et de la reacton de degradauon biologique est la base de out procede
d'epuration d'eftluents gazeux. La diffusion est un processus physique qui consisie au transfert de
masse du substrat de la phase gazeuse jusqu'au brofilm et la reaction biologique consiste en la

consommation du polluant transtere par la biomasse.

Le substrat, loxygene, le dioxyde de carbone et peut étre méme les produits volatils de la réaction
biologique dittusent dans le biotilm sous I'etlet des gradients de concentration. La loi de Fick dans

I"équanion (11.1) s’applique ¢galement dans ce cas.

Les cocetlicients de diffusion dans 1'cau sont connus pour plusteurs composes industriels. Plusieurs
correlulions empiriques ou semi-empiriques peuvent étre utilisées pour evaluer ces dernters

(Christensen et Characklis, 1990).

Pour determiner si le procéde est globalement limite par la diftusion ou par la cinetique, nombre
d’auteurs modelisent leur procéde. Ils détinssent alors le module de Thiele ¢, a parur de 'equation
difterentielle de bilan de masse representée par Péquation sunvante (Ouengrat et Van Den Oever.

1983 Diks et Ouengrat, 1991):

cC..,

o'C )
=0=D, .L(__‘;'iJ» K, (11238}

Avec les conditions aux himites suivantes



. ] CL 3
X :Ua L’\M = (ll:k),
" H,
> d(".l)l ~ 3
X =0, =i() (11.30)
dx

ou

C. pr= concentration du composé dans le biofilm a la profondeur considérée (kg m™)
D.= coeflicient de diffusion effectif du composé dans le biofilm (m” s™,

x = profondeur dans le biofilm (0 <x < 3, 8 = épaisseur du biofilm) (m)

Ky= vitesse de reaction de dégradation du substrat d'ordre zero

r

K - “‘nm\ xhl ( 131)

] \‘_'\ S
Xjr= concentration en micro-organismes dans le biofilm (kg m™)

/ . < . -1
Ysus = réendement de conversion du compose (substrat) en biomasse (K€ coiwles K& subsuad)

_ : o < : -1
By = taux specifique maximum de croissance ()

Dans le cas de concentrations élevées en substrat, le systeme est limite par la vitesse de la reaction
biologigue. Cela implique une pénétration totale du biofilm par le substrat. Le profil de

concentration de ce dernier au sein du biotilm est donne par (Cttengraf & Van Den Oever, 1983)

Bt TE O TfPT(G3_30) (1.32)

\}i2

| K, H
Q=0Li\" - est le module de Thiele

o = X/d représente la profondeur de pénétration adimensionnelle dans le biofilm

Lorsque le régime est limité par la diffusion, dans le cas de concentrations en substrat plus faibles :
dC

X =A, =0 (1L.33)
dx

et le profil de concentration du substrat au sein du biofilm devient :




. o A .
——=l+—0" -20 (11.34)
o 1 24 1)

Eneervant Cop - O a o = 1 dans I'equation (11.34), 11 est aisé de deduire une valeur critique du

module de Thiele de N2 a laquelle Ta hmitaton dittusionnelle survient. Dans le cas ou le module de

Thicle est fericur a la valeur seutl, ¢est-a-dire V2, le systeme est alors en regime ditfusionned.

Dans le cas contraire, 1l est en regime biologique.

La concentration critique du substrat au sein du biotilm correspondant a la valeur seurl du module
de Thicle est donnee par
K, o
C\l)l o D )

- S

IV.5. DEGRADATION DU POLLUANT DANS LE BIOFILM
V.5 1 Cineugue de biodeégradation

I est clair que la vitesse volumigue de degradation du substrat est dependunie de ta concentration en
biomasse active. Les capacites des micro-organisimes a croitre et a degrader le polluant, encore
appelees microcinetiques, sont definies le plus souvent a partir du modete de Monod, etabli pour la
croissance de souches pures (Figure [115). Erant donne Pheterogenéite des  populations
microbiennes mises en jeu lors d'un trantement de gaz, la simplificauon de ces microcinetiques est
necessatre. Les parametres cinetigues sont la constante de saturation (K,,) et e taux de reaction
maxtmale V. Le modele de Monod indique que pour une concentration donnee en blomasse active
(X), la vitesse volumique de degradation augmente avee lu concentration en substrat, lincairement
puls tend asymptotiquement vers une valeur maximale. Lin admettant que le taux de consommation
et de ditfusion du substrat au sein du biofilm sont trés rupides compares au taux de croissance de ce

dernier, cette relation s'écrit

Lo\ — =k, X TR (11.56)
‘ L : -l

r, = vitesse specitigue de dégradation (K Mygin S )

Y8
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Figure 11.15. Hyperbole rectangulaire de "Monod"
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. . . VoA
Vi, vitesse de reaction maximale (kg Magin, ' s7)
K., = constante de Michaehis-Menten (hg m™)

K. a1 = Constante de vitesse de consommauon du substrat (s

La curacterisation du procede sous un angle biologique consiste en lu description de lu relation
reliant Ja blomasse active et fe substrat. La premiere des grandeurs relatives a ta pertormance du
reacteur est la vitesse volumique de degradanon du substrat (ry, exprimee en kg de substrat degrade

par m’ de reacteur par joury La vitesse volumique de degradation est une relation du type

r={C. -0 Q-0 (1.37)

C.. concentration aftluente en substrat dans le gaz (hg m7)
C.e ~concentrution ettluente en substrat duns e gaz (kg m™)
Ci. concentrauon eftluente en substrat dans e liquide thg m™)

- . Vool
Qo debit guzeux specttique (m" m h)

o~

Qr.- = debit liquide specitique (m'm~ h')

[V.5.2. Reuction staechtometrique

Cette partie concerne U'ehimination de fa methyle éthyle cetone (MEK) dans les eftluents gazeux au
sein du reacteur DB, En supposant que la MEK se transforme intégralement en biomasse

(anabolisme) et en CO- (catabolisme) par les voies metaboliques classiques, on peut écnre
CH:—=CO-CH>-CH; =310, >4 CO> 4 H-0 (11.38)

CH;y CO - CH: - Ciy» #5NHL 2 320 — 45 CiHNO; - 125 H:0 (11.39)
En supposant que S0 Yo de fa MEK sera utilisee comme source de carbone ct le restunt comme

source denergie, on peut ecrire
CH; —CO-Cit: - CH3+ 23N+ 720: 5 25 CH-NO: - 2CO:- 16 5 H0 (.40

Les ¢quations (11.38) et (11.39) sont relices par un rendement Yo appele rendement de conversion

o Je

=

du substrat en biomasse. En supposant une valeur classique de 1 g de biomasse seche par



carbone consommé, il peut étre déduit que 3,5 moles d’oxygene sont nécessaires pour transformer
une mole de MEK.

1V.5.3. Demande biologique en oxygene

Il existe tres peu de données relatives aux voies métaboliques de la MEK. Selon Bridie vr al.
(Deshusses, 1994), la demande biologique en oxygene apres cing jours (DBOs) de la MEK ¢st de
203 g,y gene guk | ce qui correspond a 83 % de la demande théorique en oxygene en supposant que
les seuls produits de la réaction sont le CO; et le H.O. Des resultats similaires ont ete obtenus par
Price er wl. (1974) qui ont détermine la valeur de la DBO apres 20 jours. Les taux de
biodegradation, en pourcentage, bases sur la DthO (demande theorique en oxygene) sont presentes
dans le Tableau 11.9. Les valeurs relatives a I'acétone, la methyle isobutyle cetone et la di-isobutyle
cétone sont incluses a ttre de comparaison. Ces valeurs montrent que la MEK est un compose
facilement biodegradable ce qui n’est pas le cas de la MIBK et de la di-isobutyle cetone. Le Tableau
L9 illustre ['importance du nombre d’atomes de carbone dans le compose considere ¢e qui
explique que la MIBK subit une biodégradation incomplete (69 %o). Il est a noter que les auteurs

n'ont pas utilise de cultures specifiques aux cetones dans leurs experiences.

Tableau 11.9. Demande theéorique en oxygene, demande chimique en oxygene (DCO) et evolution
de la biodegradation (en pourcent de la DthO) apres vingt jours de I’acétone, la MEK, la MIBK et la

di-1sobutyl cetone selon Price ef /., (1974).

| |
Compose | DthO | DCO i Biodégradabilite (%)
| Jour 5 Jour 10 Jour 15 Jour 20
Acétone | 2,21 | 200 | 56 7% | ‘&8 | 84
| | f ul
| MEK 244 | 224 | 76 82 84 | 89
| i .
MIBK | 272 | 240 | 56 66 69 | 69 —4
| ‘ {
| Di-isobutyl céione | 2,93 | 288 | 4 39 57 88
| | ,
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IV.5.4. Voies biologiques de la degradation de la MEK

Tres peu de donnees existent dans la littérature quant aux yvoies de biodegradaton de la MEK
Doelle (1975) a ctudie, entre autres, les processus d’oxydation impligues dins fe metabolisme des
hydrocarbures. L oxydation des hydrocarbuies est probublement amorcee au niveau Jde croupes
methyle terminaux. Cette oxydation peut mettre ¢ jea utie seule ou deux extrenutes selon fa nature
du substrat et des bactéries impliguées. Des acides tel que acide acenque principalement et des
acides carboxyliques de faible poids moleculaire en resultent et sont ensuite mctabohses. La
biodegradation de cetones comportant une courte chaine telles que fa MEK et la MIBK devran se
produire selon des mecamsmes sumilares ¢tant donne que acctone et drautres cetones sont

produites comme intermediaires dans certaines des voles metaboliques mentionnees ci-dessus.

IV.6. DISCUSSION

Il découle de ce qui precede que Dutilisation d un substral pazeux necesstte a la 1o un transien
vaz-hgquide mals cgalement une consommation du substrat gazeux par o bomasse actve.
["assoctation de ces deux phénomenes tuit que le systeme dans son ensemble peut étre controle par

"un ou Nautre de ces processus.

L.a nature du substrat est le premier facteur determinant le type de hmitavon du processus. Ses
caractéristiques physiques, notamment sa diffusivite ¢t sa solubilite. jouent un role preponderant
dons étape de transtert gaz-hquide. Un compose presentant une bonne diffusivite et surtout une

bonne solubilite dans la phase Liquide munimisera les risques dune limitauon dittusionnelle.

L’existence de conditions de diftusion favorables permettront Pexpression dun controle
biologique. De la méme fugon que la vitesse de transtert guz-liquide peut Sire representee par une
constante de réadration Kja, la vitesse de dégradation biologique peut, elle, ¢tre representee pur une
constante de vitesse de consomimauon du substrat. Un composé recalcitrant se tradult par une
constante de vitesse faible qui peut contrdler le processus. La toxicite d'un compose joue, d'un
autre ¢ote, un role aussi important que la récaleitrance du fuit d une possible inhibition de Nacuvite
microbienne. La concentration du substrat’ joue ¢galement un role preponderant car une fatble
concentration est défavorable a un bon transtent ¢t une forte concentration peut se tradutre par une

inhibiton de 'activiteé microbienne.
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CHAPITRE HE MATERIEL ET METIIODES

L MATERIEL

L1 STRUCTURL GENERALE
L1 1 Reacteur DTB-MEK

e concept du reacteur DTB-MEK consiste en la creation d'un browllard par melange du substrat
gazeux et d'une solution nutritive au moyen d'un atomiseur. Le brouillard ainst genere comporte des
gouttelettes d'un diametre de 50 um environ ¢t permel une saturation extrémement rapide en
substrat gazeux. Le présent chapure s‘attachera a decerire fe reacteur et ses annexes ainst que les
conditions de gestion du systeme. Le Tableau i1 reprend T'ensemble des parametres de design et
de gestion du reacteur. La methode de realisation des biluns autour du reacteur sera ensuite exposee
ainsi que les outils analytiques utilises.

I.1.2. Structure generale

Le reacteur est constitue d'une structure eyhndngue en verre en Pyrex (Figure LT IF comporte
quatre trongons de 0.1 m de hauteur constituant e trone du reacteur ¢t une partie superieure de
0,4 m de hauteur denommee ke "chapeau”. Sa hauteur totale est de 1,12 m et son diametre interieur
est de U147 mo Chague trongon est rehie aux auatres a Paide d'un jomnt en Tetlon et une bride de
serrage. Afin de permetire la mesure des pertes de charge au sein du reacteur (au cas ou un support
filirant serait place au sein du tube), chaque trongon a cte muni d'une tubulure rehiee a un capteur de
pression a mercure. Au-dessus du reacteur vient se poser un disque en PVDE surmonte d'un plateau
en mnox sur lequel se visse le dispositift datomisation. Les platcaux en PVDE ¢t en oy sont
traverses par le tuyau darnvée de MEK. La plaque en PVDLE est relice au oy hindre en verre par un

joint O-ring en Tetlon et une bride de serrage.

A la base du reacteur s¢ trouvent une chambre d'observation ainst qu'un decanteur primaire. Celui-¢1
permet soit d'évacuer la phase liquide vers les cpouts soit de collecter du hquide tout en deviant la
phase pazeuse vers un decanteur secondarre au miveau duquel clle sera evacuee vers le circunt de
ventilation avee un minimum de goutieleties. [Loensemble du reacteur est place dans une enceinte

thermostatee a 353 °C.
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Tableau L11. 1. Grandeurs de design et de gestion du réacteur DTB-MEK

Grandeurs de design du réacteur

Hauteur du tronc segmentable (4 trongons) } 0,4 m

Support ‘ Parois du tube en verre Pyrex
Hauteur totale ' L12m
Hauteur du chapeau ! 04 m

[ - 3 .
Diametre interne

Section transversale

10,1475 m

[0.017 m>

[ Volume total

_"io,om m’

i Surface latérale du tube

10519 m"

} =
| Surfiace specifique

- -1
275 m

r

Grandeurs de gestion du réacteur

Débit du gaz d’atomisation

(0,9 m" h”

1’entrée du réacteur
Débit gazeux total

'Debit du gaz transporteur de la MEK \crazo,l m' h

i E y.-l

I m,

Débit gazeux spécifique

C BT Y
1263 m,” m;” )

| Débit d’oxygéne

-

0,18 my min' m,”

IVD_(:EL liquide

0,51h"

i Débit liquide spécifique

= T8 31
0,632 m’m, ")

 ’entrée du réacteur

Concentration en MEK dans le gaz a 'entrée 0,6 4 14.2 ¢ MEK m,”

| du reacteur

—

'Charge en MEK dans le gaz appliquée a 0.8 18 kgyuk my

Vilesse superficielle du gaz 58,8mh’

Temps de s¢jour moyen du gaz 68 s

Température de [I’enceinte entourant le|35 °C

réacteur ) By s
| Fréquence du deboucheur pneumatique 4 fois h™!

Temps de débouchage 13s
| it - -
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Figure H1 1. Schéma du reacteur DTB-MER
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[.2. TYPE DE CONTACT GAZ-LIQUIDE

Classiquement, "humidité d’un biofiltre est assurée par I’humidification de la phase gazeuse de
manicre a maintenir une humidité relative de ’ordre de 40 a 60 %. Cer idéal est dans notre cas
rendu impossible par la nature des éléments non volatils contenus dans le liquide nutritif.
Cependant, une possibilité toute proche de cette condition idéale consiste en la création d’un
brouillard de microgouttes. La production artificiclle d’'un brouillard est possible grace a des
pulvérisateurs particuliers appelés atomiseurs capables de produire des gouttes de liquide dont le
diametre moyen est inférieur a 50 pm. Ces atomiseurs fonctionnent selon le principe de mélange
externe par effet Venturi et permettent de créer une émulsion gaz-liquide contenant moins de 0.1 %

de liquide.

L atomiseur choisi est commercialise par la firme Lechler GMBH (Fellbach, Allemagne) sous le
code 156.330.30.16 (Figure 111.2). Cet atomiseur permet, selon les spécifications du constructeur,
I’injection d’un brouillard pour un débit gazeux compris entre 0,53 et 3,2 m* h™' et un débit liquide
compris entre 0 ¢t 1,9 10% m* h™". Tenant compte du volume du reacteur, les gammes de débit
specifique de gaz et de liquide pouvant étre injectés étaient respectivement de 27,9 a 168 m’ m,” h’

etde0a0,0 m* m>h'.

L’air comprime et le liquide nutritif, tous les deux exempts de COV, n’entrent en contact qu’au
niveau du cone d’atomisation qui débouche dans le réacteur. Cela permet d’éviter le bouchage
fréquent de orifice du cone par des cristaux provenant du milieu nutritif. L’ atomiseur est a cone
plein formant un angle de 18° et est muni d’un déboucheur pneumatique. Ce dernier est constitue
d’une aiguille metallique relice a un piston actionneé par un ressort. La chute de celui-ci est
provoqueée par la coupure de 'arrivée de ’air via une électrovanne associée a un temporisateur. La

fréquence de debouchage est de quatre fois par heure.
[.3. L’ALIMENTATION EN GAZ COMPRIME ET EN SOLUTION NUTRITIVE
Lalimentation en gaz a ¢té confice au réseau d’air comprime (700 000 Pa) et regulée au moyen

d’une vanne. De maniére a controler le bon état de fonctionnement de [’atomiseur, un controle de

pression €tait également prévu sur le circuit de gaz.
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La solution nutritive est constituée d’un melange de macroéléments, de microelements et de

vitamines (Tableau [11.2). Le tampon utilisé est sous forme de phosphates.

La solution nutritive est stockée dans une tourie placée dans un réfrigérateur a 4 °C afin d’éviter

tout developpement microbien. Elle est alimentée au moyen d’une pompe a membrane (Prominent
BO415).

[.4. APPORT EN SUBSTRAT GAZEUX

La MEK est alimentee a l'aide d'une pompe microdoseuse (Prominent Mikro gamma 5 A400 | 50
TT). La MEK se volatilise dans une conduite en inox traversee par de l'air comprime a un debit de
l'ordre de 100 1h™'. Cet air chargé en polluant est introduit dans le réacteur et mélangé a l'air sortant
de l'atomiseur a un débit de l'ordre de 900 1h™. A cet effet, I'unique conduite d'alimentation en air
comprimé se divise en deux sections munies chacune de pointeaux permettant de regler les debits

d'air respectifs.
L.5. ESTIMATION VISUELLE DU POURCENTAGE DE COLONISATION DU REACTEUR

Une estimation visuelle du pourcentage de la surface du réacteur colonisée par le biotfilm est faite
quotidiennement en décomposant le réacteur en sept parties représentées par les deux moities du
chapeau, les quatre trongons composant le tronc et la zone d'observation (Figure 1I1.3). Le
pourcentage de colonisation est évalue sur chaque partie et le pourcentage de la surtace laierale
totale occupée par le biofilm est ainsi déterminé par la somme des fractions colonisees des

diffeérentes parties rapportées a la surface latérale totale du réacteur.
[I. METHODES ANALYTIQUES

IL1. ECHANTILLONS GAZEUX

La concentration en MEK est déterminée par chromatographie en phase gazeuse au moyen d'un
appareil de marque Delsi équipé d'une colonne capillaire SGE de type BPS contenant 5 %o phényl
polysiloxane, de 25 m de long, et dont le diamétre intéricur et I'épaisseur du film sont

respectivement de 0,32 mm et 0,5 pm. L'azote est utilisé comme gaz vecteur. Un détecieur a
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Tubleau 1.2, Composiuon du milicu nutriut iquide (ptl 7.3-7.4)

-Micro-eléments

| Vitamines

Milieu nutnuf

;'l';—t-z-ﬁpon et macro-clements Klbl‘;l’(),;- 0,32 al”
;Nu;l{l)()vzlll;() 78 el
E(N} 14)-50, 3,00t
MgSO,. 7HLO 02el!

EDTA2Na'

FeS0,.7H0 5,00 mg 1"

-1
12 my |

‘MnCl411.0

CoCl:.611-0 040 mg 1

,/nS50,.7H,0 025 mg "

Cus0,.511:0 0,20 mg 1"

CaCl:2H:0 1,00mg 1

Na:Mo0, 210 0.20 mg 1"

, Biotine ;0,0f__lhg I
!
Chlorure de choline 00 mg 1

Penthoténate de caleium 050 mg 1

- Inositol 2.00mg I
' Acide nicotinique 0,50 mg 1
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Chlorure de thiumine 050 my 1

i
. . . | -1
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Figure 111.3. Le réacteur DTB illustré en ses sept parties pour le suivi
journalier de la colonisation




onisation de flamme (FID) est utilise. Les tempeératures respectives du tour. de l'injecteur et du
detecteur sont de 50, 270 et 285 “C. Le temps de retention de la MEK est de 1,9 munute. Un
integrateur Intersmat Enica 21 permet de déterminer les surfaces des pics. L'injection de gaz est
reatisée au moyen d'une seringue a gaz d'un volume de 1 ml munie de valves (Pressure-lok,
Alltech). Un volume de 500 pl de gaz est injecte. La surtace des pics des échanullons est comparee

avec celie des standards.

1.2 ECHANTILLONS LIQUIDES

La concentration en MEK dans la phase hiquide est determinée par chromatographie en phase
gazeuse a l'aide d'un chromatographe Intersmat [GC 121 DFL a detecteur FID equipé d'une colonne
en verre remplie de support de type Porapak Q 80-100 Mesh de 2 m de long et d'un diametre
intérieur de 3 mm. Le gaz vecteur utilise est l'azote a 1,8 bars. La temperature du four a ete fixee &
185 ~C, celie de 'injecieur et du détecteur a 220 ~C. Dans ces conditions, les temps de retention de
I'ethanol, utilisé commee stundard interne a une concentration de 1000 ppm w.w et de la MEK valent
respectivement 1,6 ¢t 4,6 minutes. Un intégrateur Intersmat 1CR- 18 est couple au chromatographe.
Le volume d'injection a ¢t fixe a 1 pl fequel est injecté a Paide d'une seringue de 5 ul. Le rappon
des surtaces des pics de MEK et d'éthanol est reponté sur une droite ¢ualon realisee antericurement

pour determiner la concentration en MEK.

HEL METHODE POUR LA REALISATION DES BILANS

HLT EQUATION DE BiLAN DIE MASSE

Les grandeurs decrivant les performances du réacteur sont, pour une charge apphquee By s, 1a
vitesse volumique de degradation r, et letficacite d¢hmination Y. bin absence de toute
degradation (et de tout biofilm), Pequation de brlan de masse represente I'égalite entre le produit de

la concentration ¢n MEKN et du debit de la phase la transportant a l'entree et aux sorties du reacteur

() s ;..;'uc] . “\(/“;-}\'j,',m. ;\;l‘.ls‘! : Qi.uul- ll\lll{KJ Lo L Q,:.\vu{v H\llliK]g.uu\ (”-l I )

~

ou

Qi pariet = debit dair transportant la MEK dans le reacteur




[MEK], i, purtet = concentration de MEK dans l'air transportant la MEK
Qow = débit de liquide quittant le réacteur

[MEK] | .. = concentration en MEK dans l'effluent liquide

Qgow = debit gazeux a la sortie du réacteur

[MEK], o« = concentration en MEK dans I'effluent gazeux

En divisant les deux cotes de l'équation par le volume du réacteur, on obtient les charges exprimees
par unit¢ de volume de réacteur (Equation I11.2). Cela permet de comparer les performances de

notre réacteur a celles rapportées dans la littérature quelque soit le volume du réacteur utilisé

B\.,..LA: B\.E-nul + B\.Luul (112]
ou
By ..x = charge volumique en MEK appliquée au réacteur

By .ou = charge volumique en MEK dans I'effluent gazeux

By 1..u = charge volumique en MEK dans I'effluent liquide

En présence de biofilm, la vitesse volumique de dégradation et I'efficacité d'élimination se calculent

comme Suit;

IS B\.g,m' (B\‘g.uul + By o) (LI1.3)
¥ -3 (1114
B\.h.l

111.2. METHODE DE PRELEVEMENT
[IL.2.1. Prélevements de gaz a la sortie du réacteur

Les prelévements a la sortie se font toujours en premier lieu car les prélevements a l'entrée risquent
de perturber 'équilibre du réacteur. Le prélévement de gaz se fait a l'aide d'une ampoule de 200 ml
placée sur le tuyau d'évacuation du gaz vers la ventilation. Apres un temps de balayage de 5-10
minutes, les deux robinets de l'ampoule sont fermés simultanément. Cette ampoule est ensuite
rapidement débranchee et placée a 35 °C avant l'analyse par chromatographie en phase guzeuse.

Lors de ce prélevement, le tuyau d'évacuation du liquide du decanteur primaire vers I'égout est
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pince afin d'accumuler de ettluent liquide qui sera récupére et dont le debit est déterminé par pesce
aprés 10-15 minutes et du méme coup de devier l'entierete de l'eftluent gazeux vers 'ampoule. A
partir de l'etfluent liquide, trois tubes de 15 m! sont remplis et scellés au moyen de bouchons munis

de septa.

De I'é¢thanol absolu (standard nterne), a la concentration finale de 1000 ppin est ajoute dans chaque
tube avant centrifugation et analyse chromatographique. Trois prélevements de gaz et de liquide

sont effectues successivement a la sortie du réacteur.

L'ampoule a gaz est cette tois branchée sur la conduite d'air transportant fa MEK en deviant [e gaz
entrant dans le réacteur grace a un systeme de vannes tout ou rien. La duree du prelevement

necessaire est de 20 minutes.
[11.2.3. Mesure des débits

Les debits de gaz sont mesures a la tin des bilans afin de ne pas perturber 'equilibre du reacteur lors
de la réalisation de ceux-ci. Le débit gazeux a la sortie est déterming en branchant un debitmetre a
gaz sur le tuyau de sortie du décanteur secondaire et en pingant le tuyau de sortie du liquide vers
['¢gout. Le debiimetre a gaz est de marque Contigea Schlumberger de type G4, 11 est utilise pour
mesurer des débits de l'ordre de 1000 1R Le debit de Tair transportant la MEK est détermingé en
branchant e debitmetre a gaz sur le tuyau transportant la MEK a Pentrée du reacteur. Ce debiumetre
est de marque Contigea Schlumberger de type | et permet de mesurer des debits de 'ordre de

100 1 h™' Le débit liquide est, quant a lui, mesuré lors du prélévement de gaz a la sortie.
IV, ISOLEMENT ET DENOMBREMENT DES BACTERILS

Le denombrement des germes bactériens banaux se fait par une série de dilutions dans une solution
de NaCl a 0,9 %o ou par isolation en striant et transtérant sur milieu PCA (Plate Count Agar, Ditco
0479, Détroit, MI, USA) avec et puis sans les composds antifongiques suivants : 0,1 g 17 de benlate
(Du Pont De Nemours, Bad Homburg, Allemagne) et & acudione (Fluka 01810, Buchs, Suisse). Ce

milieu a un pH de 7,0. Pour la culture des levures et des champignons, un milieu solide DYPA est
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utilisé. Son pH est de 5,6. 11 est compose de 20 ¢ 1" de dextrose (Merck 8346, Darmstadt,
Allemagne), de 5 g It de yeast extract (Difco 0127, Detroit, MI, USA), 10 2 I de peptone (Merck
7214, Darmstadt, Allemagne) et 20 g it d’agar (Fluka 05040, Buchs, Suisse) avec et sans 0,3 g &
de chleramphenicol (Aldrich 85.744, Steiheim, Allemagne) et de tétracycline-HCI (Sigma T-3383,

Saint-Louis, MO, USA).

Pour la caractérisation du biofilm, 100 g de biomasse au moins ont été preleves sur une surtace
calculée géometriquement au niveau des différents trongons du bioréacteur. Etant donne la variation
de I’épaisseur due a I’hétérogénéité du biofilm (Zhang et Bishop, 1994 a; 1994 b ; Murga e ul.,
199%), au moins trois prélevements de la biomasse ont éte effectués tout autour de chaque trongon.
La mesure de ’épaisseur du biofilm a été calculée sur la base du rapport du volume de la biomasse
déterminé par le déplacement d’une solution saline (0,9 % NaCl) dans un cylindre de 1 litre et de la
surface qu’occupait le biofilm sur la paroi du réacteur. Aprés une mise en suspension du biofilm par
agitation (environ 100 g biofilm frais par litre), des dilutions successives ont eté effectuces pour le
dénombrement sur des milieux solides spécifiques. Ensuite, le biofilm en suspension est seécne a
105 <C.

V. DISCUSSION

L ensemble des caractéristiques géométriques des gouttes produites sous différentes conditions sont
reprises au Tableau I11.3. Ce Tableau reprend le nombre de gouttes mesurées durant I’analyse, leur
diamétre arithmétique équivalent, leur diamétre équivalent de surface moyen, leur diametre
équivalent de volume moyen et leur diametre de volume moyen. Le Tableau [11.4 reprend la vitesse
relative de I’ecoulement constitue par les gouttes. La caractérisation du brouillard fut réalisée au
moyen d’un analyseur de particules a rayon laser et effet Dopler (Thalasso, 1993). Les Figures 1114
et IIL.5 illustrent I'effet du debit gazeux et du débit liquide. L’augmentation du debit gazeux
entraine une diminution du diameétre des gouttelettes tout comme la diminution du debit liquide. Les
gouttelettes propulsées a une vitesse initiale de 150 m s™ sont freinées extrémement rapidement et

atieignent leur vitesse d’équilibre en quelques fractions de seconde (Figure 111.6).

Lors de la traversée du réacteur tubulaire, les gouttelettes de liquide se déposent progressivement et

de maniére homogene sur le biofilm. Le liquide se répartit uniformément sur une surface spécifique




Tableau 1113, Caractéristiques du brouillard (Thalasso. 1993). |
. DCbit gaz | DébIt liquide | Débit liquide "Nombre de gouttes ; Diamétre moyen Diametre | Diametre - Diamétre
Po(m’ h''y (1h') i Débit gaz | mesurées arithmétique équivalent de | ¢quivalent ¢ de Sauter
: ¢ (%onol) (microns) surface moyen {odevolume | moyen
' (microns}) moyen ]\ (microns)
0,80 05 ¢ 0e2s | 7406 1 3513 38200 1 4180 | S0.10
0.80 2.0 L 2.500 11275 ! 35,18 44,00 $330 | 7840
1.10 0,5 ‘ 0,454 19019 ! 27.81 29.90 32,10 0 3720
110 10 | 0909 14348 | 29.62 32,10 3500 1 4140
AR T¢ 20 1 1818 15760 | 35,40 38,50 L1901 4940
" 1.38 3.0 2174 26639 3208 36.40 . 40,20 1 4890
145 2,0 1379 | 22385 | 31,16 34,00 3720 1 4430
1.48 4.0 2,703 ' 20400 | 35,97 39.40 4330 0 5200
= 1500 1.0 0666 | 23550 | 28,3 31.10 3430 1 4170
- i 1.51 ' 0,5 0,311 23342 : 258,77 28,10 i 30,80 36.90
Tablcau I11.4. Caractérisation des vitesses d'écoulement
| Debitgaz | Débit liquide | Vitesse relative de | Vitesse réellede | Tencurdu @ Surface Surface :
. (m'h - h') l'ecoulement @ l'écoulement liquide brouillard en ¢ spécifique des | spéceifique des
f ! liquide (ms) f hquide gouttes (m? par | gouttes (m” par |
; ; (ms) ) | (%00) i m’ de liquide) m' de |
S o SO i brouiliardy
. 0.8 05 0,035 Coos L 007 170000 29 ;
11 E 0,5 | 0,022 0.04 [ 0,20 215000 43 5
1.1 : 1.0 ! 0.025 ; 0,043 ; 0,38 ! 202000 77 f
1.5 Lo 0.023 | 0.047 i 0,35 212000 74
LS 0 0019 003009 | d20000 |23
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de 27 m” par m”. On retrouve en sortie du réacteur et sous la forme de brouillard environ 13 %o du

liquide injecte.

Etant donne que les gouttelettes sont rapidement freinées, leur vitesse réelle moyenne est égale a la
somme de leur vitesse relative et de la vitesse de I’écoulement gazeux, soit de 0,040 a 0,048 m par s
en fonction des parametres opérationnels. Le temps de séjour moyen des gouttelettes au seir du
bioréacteur est compris entre 23 et 28 s. Connaissant le debit liquide, on peut en déduire le volume
liquide réellement présent au sein du brouillard, soit de 0,17 a 0,38 %e. Enfin, connaissant les
caractéristiques géometriques des gouttelettes, on peut calculer la surface specifique des
gouttelettes, soit de 120 000 a 215 000 m* par m® pour le liquide constitutif du brouillard et de 23 a
77 m par m’ pour le brouillard. La saturation du liquide constitutif du brouillard par le substrat peut

etre considerée comme étant extrémement rapide.

On peut considérer que le liquide est uniformement réparti sur la surface du biofilm. L uniformité
de I’écoulement liquide a la sortie du reacteur et la constatation visuelle de la répartition homogene

du liquide a la surface du biofilm permettent de confirmer cette considération.
L objectif’ particulier de la prochaine experimentation, en accord avec l'objectif genéral Jd'une

caractérisation biologique du réacteur DTB-MEK est I’intégration de la composante biologique afin

de tester ses capacites de degradation en conditions réelles de fonctionnement.
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CHAPITRE IV. CARACTERISATION DFE 1A BIOMASSE MICROBIENNE AU SEIN DU

REACTEUR DTB-MEK

I INTRODUCTION

Le présent chapitre s’attache a la caracterisation expérimentale du reacteur DTR-MEK, ¢Test-a-dire
intégrant une composante biologique. Le processus biologique envisage a pour tole de degrader en
acrobiose un substrat organique (la MEK). A partir d'un inoculum adapte au substrat. une
croissance généralement rapide de la biomasse active sans phase de latence apparenie est obtenue
sans difticulte sur la paroi du réacteur. Ce chapitre a pour but de décrire 'evolution et les ettets de
la composition microbiologique du biofilm ainst que {a dynamique de croissance de ce dernier sur
la paroi du réacteur. Une attention particuliere sera accordee au pH de I'etiluent hquide et au lien

existant entre I’acidité et la composition du biofilm.
[I. EVOLUTION DE LA COMPOSITION MICROBIOLOGIQUL DU BIOFTLN
[1.1. INOCULATION DU REACTEUR DTB

Le réacteur a été inoculé par immersion complete au moyen dune culture du consortium originel
prealablement acchmaté & la MEK comme scule source de carbone. Une tols arnvee en phase de
croissance stationnaire, cette culture est diluee de fagon a remplir le reacteur dont e volume est de
19 1. Une adration par de lair comprimé est assurée par fe bas de mamere a fournir 'oxygene
necessatre a la dégradation du substrat. De la MEK (1 ¢ 1"y est ajoutee wus les deux jours. Apres
une semaine, le réacteur est vide et les micro-organismes se developpent, grace a leurs proprietes
d’adhésion, sur la paroi du réacteur sous la forme d un biofilm (Characklis ¢t Marshall. 1990,
L’atomisation est alors réalisée pour apporter les ¢lements necessalres a la crossance et eviter

I’assechement du biotlm.
[L.2. CONDITIONS INITIALES DE FONCTIONNEMENT DU REACTL:UR
Un premier essai de dégradation en réacteur a i€ ettectue en 1993-1994 (Theves. 1994 [l n'a pas

conduit au méme succes qu’avec le méthanol mais a permis de soulever certains problemes. Du

mycélium fongique appartenant a Géotrichum cancidim et Fusarium oxusporum avait inonde le




biofilm et avait été considéré comme étant responsable des performances médiocres obtenues.
L’ajout d’antifongique (bénomyl a 10 ppm w/v de matiere active) n’a pas permis de controler ce
développement mycélien. Une vitesse volumique de dégradation maximale de 1,25 kg m,”j ™ avait
alors cté obtenue. Plusieurs auteurs soulignent que ces champignons peuvent produire c¢es
mycotoxines (Moss, 1984; Smith, 1985; Drysdale, 1984). 1l est aussi possible que le mycelium
constitue un obstacle au transfert du substrat aux bactéries se trouvant au sein des couches

profondes du biofilm.

Pour cette raison, le réacteur a ¢t¢ demarre dans des conditions defavorables a la contamination
fongique (Agathos ¢t /., 1997). D’une part, une charge élevée en MEK a éte appliquee au reacteur,
Cette charge, de 'ordre de 12 kg m,” ', a été choisie avec I'espoir de décourager le déyveloppement
de contaminants non acclimates. Cette charge correspond a une concentration de la MEK en phase
liquide de I’ordre de 3,5 g I, D’autre part, deux antifongiques, le bénomyl et la cycloheximide, ont
¢té injectes en méme temps que le milieu défini a une concentration de 10 ppm (w/v) de matiere

active chacun.
I[1.3. SUIVI DE LA COLONISATION DU REACTEUR PAR LE BIOFILM
[1.3.1. Formation d’un premier biofilm

Tres rapidement apres I'inoculation, s’est développé un biofilm a la surface du verre du reacteur. Ce
biofilm est apparu a la limite supérieure de la culture ayant servi a inoculer ce dernier. Initialement,
de petites colonies rondes isolées ont fusionné pour donner naissance a un biofilm mince de couleur
blanchatre. Ce biofilm s’est ensuite étendu au tronc du réacteur. Apres deux semaines de
fonctionnement, un biofilm opaque, lisse, épais, continu et de couleur orange a colonisé tou:e la
surface du tronc du reacteur. Cette couleur orange est typique de la culture bacterienne arrivee en
phase stationnaire dans les réacteurs batch. On peut donc conclure que le consortium bacterien
competent a dégrader la MEK en milieu fermé est apte a se developper sur la paroi d’un reacteur
continu sous la forme d’un biofilm. Aprés vingt cinq jours de fonctionnement, quelques grandes
plaques mycéliennes noirdtres sont apparues a la surface de ce biofilm. L ajout d’antifongiques n'a
donc pas pu empécher la contamination fongique. Cette situation ne peut étre qu attribuce aux

conditions de fonctionnement non axéniques du réacteur.




11.3.2. Evolunon de "aspect du biotilm

Apres 48 jours de tonctuionnement, le biotilm orange s'est completement detache du trone du
réacteur tandis que le chapeau” est resté colonis¢. Un biofilm jaundtre, tres epais, rugueux ot plisse
est apparu, initialement sur le tronc du réacteur pour ensuite coloniser toute la parol de la colonne a

SuIne

partir du 75 jour. Des filaments fongiques pointant vers 'interieur du tube sont apparus it et la.

Cette presence mycelienne semble inévitable du fait que les conditions de tonctionnement ne sont
pas axcniques. [l est probable que la présence de champignons soit lice aux condivons acides
prévalant dans le biofilm. Cette acidification pourrait également étre a l'origine des performances
relativement médiocres observées lors de la dégradation de la MEK par comparaison avee celles
obtenues avec le méthanol (Thalasso, 1993). Il est a remarquer que fa biomasse st inegalement
répartie sur le réacteur. En effet, le biofilm est nettement plus ¢pais sur le trone que sur le chapeau.
La solution nutritive atomisée atteignant le biofilm présent sur le chapeau du réacteur lmiterait sa
croissance en ¢paisseur. Les gouttes du liquide nutritif perlent ensuite sur la surface du titm se
trouvant sur la partie inférieure, n'imposant de la sorte qu'une faible force de csaillement et

permettant a la biomasse de se développer a son gre en un biotiim.

En profondeur, le biofilm n’adhere pas au verre sur toute sa surface. Des plis apparaissent a sa base

et se remplissent d’air et de hquide,

H.3.3. Analyse sur milicux géloses

[1.3.3.1. Caractérisation de la biomasse microbienne de depart

Afin de proceéder a I'inoculation du réacteur, une biomasse bacterienne apte a degrader la MEK a ete

developpée a partir d'un ¢chantillon de biotilm preleve dans le brorcacteur lors de 'etude de la

degradation du methanol. Ce réacteur avait mttialement eté nocule avec une souche bacternienne

¢ Le chupeau designe la partie supericure du reacteur non segmentable (40 ¢m de haut) Lo wone, Jut, designe Lo parne
seumentable constituee de quatre trongons de 10 em de haut chacun, relies par des brides et des joints torgues en

Tetlon.



acrobie stricte du genre Pseudomonas capable de dégrader le methanol et divers organochlores en

phase aqueuse.

L'echantillon de biofilm a été acclimaté par transferts successifs en culture liquide etfectuee en
mode batch avec la MEK comme seule source de carbone. Sa concentration est augmentee a chaque
transfert (0,3, 1,0, puis 3,0 g I'"), une fois que la charge précédemment introduite est complétement

dégradee. La periode d'acclimatation est de deux semaines environ.

La composition microbiologique de l'inoculum du réacteur DTB-MEK a et ctudice sur milicux
gelosés en boites de Pétri (Tableau 1V.1). Quatre souches bactériennes ont pu étre 1solees dans le
milieu de culture, ce qui n’exclut pas la possibilité de I'existence d’autres micro-organismes. Une
des souches mises en évidence est dominante (92 % des CFU) et a été identifiee comme etant de
type Alcaligenes denitrificans. Deux autres souches sont de type gram-negatif et n'ont pu ctre
identifiées. La quatriéme bactérie a produit des colonies de couleur orange sur milieu PCA| est de
type gram-positif et possede diverses structures morphologiques (filaments, cocci ou
batonnets courts) et semble étre de type Nocardioforms. Les quatre bactéries sont toutes capables de

croitre dans le milieu de culture avec la MEK comme seule source d’énergie et de carbone.

[1.3.3.2. Caractérisation microbiologique du biofilm

L eévolution de I’aspect du biofilm du réacteur peut étre interprétée comme etant une eévolution de la
composition et de la proportion des micro-organismes le constituant. En effet, au 75 jour de
fonctionnement, le biofilm orange présent dans le chapeau du reacteur est tombe et a eté
definitivement remplacé par un biofilm présentant un aspect semblable a celui du trone, de couleur
blanchatre mais caractérisé par une surface plus lisse et dénuée de filaments pointant vers l'intérieur

du réacteur.

Afin de comparer la composition du biofilm actuel avec celle de I'inoculum de depart, des analyses
sur milieux gelosés ont été effectuces sur un échantillon de biofilm preleve sur le chapeau du tube
au 80" jour de fonctionnement du systéme. Aprés mise en suspension et dilution adéquate. les
c¢talements sur milieux gélosés PCA et DYPA additionné d'antibiotiques ent mis en évidence divers

types de colonies dont l'aspect et les proportions relatives sont repris au Tableau [V |
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Tableau 1V.1. Comparaison des proportions des difterents types de colonics formees par les
micro-organismes preésents dans le biofilm blanchatre du réacteur et dans le consortium
bacterien ayant servi a inoculer le réacteur DTB-MEK sur milieu PCA et sur milicu DYPA
additionné de chloramphénicol et d’oxytétracycline. Le preléevement de biotilm a ¢te effectue
au niveau du chapeau du réacteur au 80°™ jour de fonctionnement (Deseycaux, 19935),

Types de colonies observées

Proportions Proportions

dans le
| - S __biofilm
| Sur milieu PCA (colonies bactérienncs)
' Colonies opaques blanchatres, rondes 619,
, Colonies vert pzilc, opaqucs,hrondzs_‘_m - 219
1
| Colonies brun clair, translucides, rondes S 00,
Colonies oranges, rugueuses, opagues, rondes r O 38%
Colonies roses, plissées, translucides, rugucuses I I
Colonies jaune vif, translucides, rondes 7 | (50,
Colonies oﬁihgcs, _lisscs‘b op‘a_qu_‘.srondgs ‘ -
Colontes blanches, visqueuses, bri l_lz_i—niéé;, diformes 7 1| -
t Sur milicu DYPA + antibactéricns (milicu pour fungi)
.
Colonies trﬁingulaircs, akbyramidc CLﬁlral:In\cLIIwn L1000

grisatre, ou colonies en dome hérissé de tilaments
(Géotrichum candidunt)

dans
inoculum

9].8 %,

100 Yy



Ce dernier compare les proportions des différents types de colonies obtenues sur les deux milicux
solides précités et représentatives du biofilm et du consortium bactérien qui a servi a inoculer le
reacteur. A partir de ce Tableau, il est ais¢ de constater que le biofilm preleve sur le chapeau
contient des germes qui ne font pas partie de I'inoculum de départ alors que certains autres germes
ont completement disparu. Les bactéries qui ont subsisté ont cependant vu leur proportion diminuer.
Deux champignons en proportions équivalentes ont eteé identifiés. 1l s’agit de Gléotrichum candidum
et de /fusarium oxysporum. Ces champignons filamenteux sont connus pour leur tendance a
coloniser les lits bactériens et les boues activees des stations d'épuration d'eaux usees et pour les

problemes de colmatage qu'ils provoquent (Anderson, 1983).
11.3.4. Effet de la présence de champignons sur I’épaisseur du biofilm

Le Tableau IV.2 montre que la densité en micro-organismes est sensiblement la méme au niveau du
chapeau et du tronc. Cependant, la densité¢ de bactéries est nettement plus élevée au nivear du
chapeau, ce qui justifie I’existence d’un biofilm moins épais que sur le tronc. Cette différence
d’épaisseur’ est lice donc non seulement a la différence de densité en MICro-organismes ais
cgalement a la différence de taille entre les bactéries et les champignons. Les forces de cisatllement
resultant de la projection du brouillard sur le biofilm du chapeau sont une autre source
d'amincissement de ce dernier. La teneur® en eau plus importante au niveau du chapeau du reacteur
lice a la proximite de I’atomiseur, pourrait expliquer la teneur moindre en champignons a ce niveau
par rapport a celle du tronc. En effet, les champignons croissent dans des conditions moins hum des
que les bacteries (voir tableau 11.4). Une levure est egalement présente sur les boites contenart le
milieu DYPA mais dans une moindre proportion que les deux champignons. La composante

bactérienne est toujours constituée en partie d'Alcaligens denurificans.

v B - = ’ 3 . .
L'épaisseur moyenne du biofilm est évaluee par mesure du volume d’eau deplace par un echantillon de biofilm preleve

sur une surface connue de la colonne.

* La teneur en eau du biofilm est déterminee a partir de la mesure du poids sec (105 °C) Les micro-organismes
renferment en genéral 80 % d’eau, ce poids sec est multiplie par S pour obtenir le peids frais theorique en micro-
organismes. La teneur en eau represente la fraction du poids frais du biofilm non di aux micro-organismes au poids

trais total du biofilm
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Tableau 1V.2. Caracténisauon microbiologique et physique du biotilm blanchaire preleve au
niveau du tronc et du chapeau dans le réacteur DTB-MEK apres 300 jours de fonctionnement

(Agathos ef ul., 1997).

1 Parametre

Densité de (Géotrichum
candidum (sur milicu DYPA
T antibactériens)
- Densité de bactéries

(surtau laterale =

9. 10° CFU/g de poids sec

“Biofilm du Lhapwu
¢ latera 1854 c,m )
- 10° unités tonyquu ode
poids sce de biofilm

Brofilm du trone
(sg;i_’a_c_c laterale - 1854 cn):;
64 . 10" unites tongiques g de

poids sec de biotilm

54.10° CFU 'l_‘ de pofd.\‘ sec

e de biofilm de hlomm
Densité de ]g,\ urgb 4 10 CFU g dk, pmds SeC dk. l 1() CF lJ L Ju pold\ SCC
biofilm debiofilm

Poids frais total du biofilm 274 ¢ 631 ¢

Poids sec total du biofilm Ilg - o 50 : V )
Poids sec/poids frais 0,040 g/g T uum gy
Poids frais surfacique du 015g giem . 0.35 o om”

' biofilm _ o L
| Poids sec surtacique du 0,006 g/cm” , 0,33 gem

biofilm e
Epaisseur moyenne du 1,5 mm _ S4mm

biofilm B ) e ~
Teneur en eau théorique du 80 % ou g d’cau ! 619

biofilm*

interstitielle/ 100 g frais de
brofilm

Densité du biofiim

1,01 kg/dmr

pH a la surtace du biofilm

7,1--73

T 00 ke dn

i 3.5 d 7 S\,l()ﬂ l&,\ n.ndrmtx

| (majoritairement acide)

*La teneur en eau (interstitielle) theorique du biofilm est calculée en considerant que le poids
sec mesur¢ correspond uniquement a des microorganismes. Lin supposant encore que ce poids
sec constitue le cinquieéme du poids frais en microorganismes, il peut ¢tre deduit la teneur en

cau du biofilm c¢n soustrayant du poids frais du biofilm le powds frais

mIcroorganismes.

“do’ aux




[1.3.5 Observations au microscope (agrandissement de 1500 x)

L'observation d'échantillons de biofilm prélevé a différents niveaux du reacteur et mis en
suspension dans un minimum d'eau a révelé l'existence de fortes concentrations de filaments sous
forme d'amas et de sporés. Ceux-ci sont en plus forte densité au niveau des trongons. Trois types de
bacteries au moins ont ¢té observées. Le plus souvent, les bactéries préponderantes etaient en torme
de batonnets non mobiles et groupés en amas. Les deux autres types de bacteries etaient presents en
plus faible quantite, I'un du type batonnet mais plus fin et plus long et l'autre en torme de bac lles
courts. Alors que la densite¢ des champignons est plus forte au niveau des trongons, celle des
bacteries l'est au niveau du chapeau. Ceci s'explique par la différence de pH mesuree en surtace du
biofilm, les pH acides ¢tant plus favorables a la croissance des champignons qu'a celle des bacteries

(De Hoog er ul., 1986).
[1I. SUIVI DU pH

La presence de Géotrichum candidum et de I'usarium oxysporum confirmee par des cultures sur
boites de Pétri, et l'observation de l'acidification de l'effluent liquide nous ont pousse a etabl r le
profil du pH en surface du biofilm sur la hauteur du réacteur. Rappelons que la degradauon de
concentrations ¢levées en MEK en milieu non renouvele (réacteur batch) s est accompagne d une
acidification. Or, la croissance des bactéries est sensible au pH et risque de s arréter si celui-ci est

trop bas.

Les mesures sont faites par l'application du papier pH sur le biofilm a des intervalles de cing
centimetres sur la hauteur du réacteur (Tableau IV.3). C'est donc le pH du liquide intersutizl et
présent a la surface du biofilm qui est mesuré. Il ressort que le biofilm au niveau du chapeau est
moins acide que sur le tronc. Le pH en surface du biofilm du chapeau est proche de celui du milieu
d'alimentation atomise¢ qui est de 7,3 a l'exception des cing premiers centimetres sous le plateau en
PVDF ou le pH peut descendre jusqu'a 3. En effet, la majeure partie du liquide nutritif est projetee
sous la forme d'un cone loin de cette zone et, de ce fait, l'acidification observée a ce niveau est plus
difficile a controler. Au niveau du tronc, le pH est dans I'ensemble compris entre 3.5 et 5.5 En
effet, il existe une zone de transition haute d'une vingtaine de centimétres et situee entre le chapeau

et le tronc ou le pH chute brusquement (Figure IV 1),

128




Tableau IV.3. Evolution du pH a la surface du biotilin en ditferentes zones du reacteur au
cours d’un cycle {pil de la solution nutritive = 7,3}

! Distancea |

partir du
sommet du

reacteur | 1

FEANNE O,

3,5

6

~ " lempsapresinoculationgy
289 290 | 291 1 292 293 - 294 1 295 296
L S S S S

Jour ducycle j

>3 s 6 T s

T357 1s70 L eses . 24 46 | 35 2.4

362 2.7

208 27

B A

Loeee R e
- zone nton colonisee
* pli non mesure

s
Bl
3
hi

—e—pHi

{

10 MY

Distance a patlir du sonnnet du reactew (vim)

—T

kI

T B

A1) Su

T T

"

oy U

Y

SU

Yu

Fieure 1V, 1. Vanation du pH a la surtace du biotilm sur la hauteur
Jour de fonctionnement du reacteur

du reacteur au 291

Cli
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Ce passage rapide vers des conditions acides serait di au mauvais lavage du biofilm du tronc a
cause de I'¢loignement de l'atomiseur. En etfet, I trone regoit, d’une part, moins de liquide a partir
du brouillard que le biofilm du chapeau. Au lieu que le liquide soit directement projete sur lui, 1. n’y
parvient que sous la forme d’un brouillard. D’autre part, la force tampon du liquide que regeit le
biofilm du tronc par écoulement depuis le chapeau pourrait étre épuisée ou ne suffirait pas pour
neutraliser les acides qui y sont produits. Trouvant les conditions acides qui leur sont favorables, de
nombreux filaments fongiques se développent en surface du biofilm. La nature hydrophobe de ces

filaments semble empécher la penétration du liquide nutritif a 1’intérieur du biofilm.

Ces observations mettent en exergue I’influence de la répartition du liquide sur la surface du bicofilm
En effet, au niveau du chapeau, on peut admettre que la projection induit des forces de cisaillement
superieures a celles qui prévalent au niveau du tronc. Une plus grande partie du liquide atomise
atteint le chapeau suite a une répartition inégale du jet. Un lavage du biofilm plus approfondi en
résulterait minimisant de la sorte Iacidification concomitante a la consommation du substrat. Giot
(1990) montre que les contraintes a la paroi notées (1) dans le cas d'un écoulement liquide en
cocourant d'un ¢coulement gazeux valent :
-32p, W U +16u,p, gd’

T, = (IV.1)
4, D

Mg b1 = viscosites dynamiques de l'air et du liquide (kg m's!)

Ps . Pi = masses volumiques de l'air et du liquide (kg m™)

Uy == vitesse superficielle moyenne du gaz (ms™)
D = diametre de la colonne (m)

0 = epaisseur de la couche liquide (m)

[l apparait clair que les forces de cisaillement croissent avec I'épaisseur de la couche liquide

résultant @'un jet plus concentré dans sa partie superiicielle.

La compesition microbiologique du biofilm telle qu'elle a éte determinee au niveau du chapeau et
du tronc, donc, dans les zones neutre et acide respectivement (voir 11.3.4.) permet de confirmer les
observations visuelles qui nous poussent a établir un lien entre la présence fongique et I'acidite. La

répartition des difterents groupes de micro-organismes telle que reprise au Tableau IV.2 permet de

constater |'omniprésence des champignons sur toute la hauteur de la colonne, avec, toutetois des




concentrations plus élevées 1a ou acidité est plus marquée. Leur predomimance sur le trone est a
mettre en relation avec la présence de filaments myceliens a ce niveau. On retrouve les colonies
opaques vertes, translucides brunatres et translucides jaunatres presentes dans le bofilin analyse au

80°™ jour. La levure n'est présente que sur le trone acide du reacteur.

Par ailleurs, le biofilm provoque une baisse du ptl de Teftluent hiquide. Le pii au sein de cet
effluent serait-1l représentatif du pH du biofilim ? Seran-1l e témoin de la présence de metabolites
acides capables d'inhiber les bactéries? Cette aciditication pourrait attecter les performances du
bioréacteur. Dans cette optique, Pintluence du pH sur la croissance et lacuvie des mucro-
organismes du biotilm et la gamme de pH optimale pour Facuvité de la biomasse en reacteur batch

a ¢teé ctudiée par Agathos cr w/. (1997) (voir chapitre VII).

En outre, la pression selective exercee par la MEK et les condiions non axeniques de
fonctionnement ont abouti a l'installation d'un nouveau consortium plus acido-tolerant. Dans le cas
ou le consortium bactérien actuel est sensible a une baisse du pt. on peut conclure dans ces
conditions a unc participation exclusive des germes non bacteriens au processus de degradation de
la MEK dans des conditions acides, les bactéries de l'inoculum de depart etant inactives des que le
pH atteint 5,5 (Agathos ¢f «/., 1997). D apres la litérature, les souches tfongiques participent au
processus de deégradation. Anderson (1983 ) rapporte les resultats de Quinn et Marchant qur montrent
qu'une épuration s'elevant jusqu'a 92 % de la charge en DBO d'effluents provenant de brasseries

peut étre obtenue en utilisant Géotrichum candidum dans des cultures en batch ou en consortium

[V. COMPORTEMENT DU BIOFILM : CYCLLE DE DETACHEMENT-RENOUVELLEMENT

I

Un comportement cyclique du biofilm est observe a partir du 1507 jour de fonctionnement du
réacteur. Le brofilm se détache environ tous les six a neut jours saut sur le chapeau ou la duree d'un
cycle est initialement de l'ordre de deux semaines. Apres sept semaines de dephasage. le biotiim a
commence a se detacher a la méme fréquence sur toute la hauteur du reacteur Les Pigures 1V 2, b,
¢ et d reprennent V'évolution du pourcentage des surtaces du réacteur. du chapeau. des quatre
trongons ¢t de la zone d'observation colonisées par le biotilm. On constate bien un dephasage entre
la colonisation des trongons et du chapeau avant e 203°™ jour Souvent. la decolonsation est quasi
complete atteignant jusqu'a 95 %6 de la surface laterale totale du reacteur. Cependant. méme s1 la

parol du réacteur parait dénudee, un tilm biologique invisible a aeil nu. persiste certamement. i
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effet. le renouvellement rapide du biofilm témoigne de la présence de micro-organismes invisib es a

I’eeil nu, mais qui restent accrochés a la surface.

Le processus de colonisation de I'entieret¢ de la surface du reacteur apres le decrochage dure en
moyenne quatre jours, mais cela ne signifie pas que la biomasse ne continue pas a se developper en
profondeur. La formation de poches d'eau et de gaz observees visuellement a l'interface verre-
biofilm favoriserait le décrochage du biofilm. Le renouvellement de ce dernier est donc caracterise
par un €paississement continu jusqu'au moment critique ou les conditions physico-chimiques et de
transfert (fluctuations de pH, conditions de diffusion de la MEK, de la solution nutritive et
d'oxyzene, forces d'adhésion, force de gravité, existence de phis et de poches de gaz entre le biorilm
et la surface du verre, nécrose des parties les plus vieilles et donc les plus profondes des hypaes,
etc.) sont telles qu'elles provoqueraient la chute d'un seul tenant du biofilm. Ce detachement massit
est provoque par le glissement du biofilm qui possede une structure tridimensionnelle interne
rendant toutes ses parties solidaires les unes des autres. Cette structure est due aux
exopolysaccharides formant la matrice du biofilm et aux champignons dont le mycélium est
ramifi¢. Parfois, un détachement plus partiel a lieu par une trainée verticale de biofilm sur une

bande étroite de quelques centimetres de large.

Une fois forme, le biofilm présente en surface un aspect rugueux et on observe de longs filaments
myceliens blancs regroupés en pinceaux, notamment sur le tronc et au sommet du chapeau. le

biofilm du chapeau est lisse sur sa majeure partic.

La colonisation du réacteur présente donc un cycle de détachement-recolonisation caracterise var
une certaine peériodicite. Apres détachement, environ quatre jours sont nécessaires pour que la
recolonisation de la surface du réacteur soit complete. Une fois le biofilm complet forme, celui-ci
persiste et seépaissit durant trois a cinq jours avant de glisser d’un seul tenant. Un nouveau cycle

recommence alors.




V. DISCUSSION-CONCLUSION

V.1. DISCUSSION

V.1.1. Role des germes non bacteriens presents dans le réacteur

Lors d'une experience dassechement du biofilm (voir chapitre VI, section 1), la diminuton du pH
de l'eftluent a 3,3 apres 100 minutes n'a pas attecte efficacute d'¢limiation du reacteur qui a ¢té de
Fordre de 44 %o, Ces résultats corroborent ceux obtenus en batch (Deseveaux, 1995) qui indiquent
que le consortium bactério-fongique 1ssu du biotilm et contenu dans I'eftluent liquide du réacteur
est capable d'utiliser [a MEK comme substrat dans une gamme de pH tres large comprise entre 2 et
7, lauteur ne precise pas l'etticacite de degradation, Ses resultats sont repris dans la Figure IV.3 qui
montre I'evolution de la concentration résiduelle en MEKN dans la phase liquide en batch, pour
UVeftluent du reacteur et le consortium bactenen onginel en absence et en presence d’ant-
bacteriens (chloramphenicol et tétracyeline HCI, 0,3 ¢ I'* chacun). On constate, d’une part, que le
consortium bactérien originel est incapable de dégrader la charge nitale de MEK en presence de
"antibactérien. Par contre, eftluent du réacteur, en présence et en absence dantuibacterien, degrade
Ientiereté de la charge de MEK injectee (3 ¢ 1) et ceci dans le méme laps de temps. 1. absence de
croissance bacterienne et done Detticacite des deux antibactériens a ¢te verifiee par etalement de
la culture finale sur milicu gelosé (mihicu PCA). De plus, malgré des injections successtves de MEK
dans le batch conenant des anubactériens ¢t aciditication du milieu qui en a resulte (pH = 2), la
dégradanion s’est poursuivie, alors que actuvité bactenenne s'est arrétee @ un pH de 3.5 lorsque
Finoculum de depart a eté unlisé. L actuvitg des champignons a ete mesuree et est de ordre de
0,35-0,4 gy gp;l h''. Cetie valeur est proche du maximum obtenu a un pH de 7 en presence du
consortium bactério-fongique, ¢est-a-dire, 0,5 gy oo b Pour confirmer lefict positil des
micro-organismes non bacteriens lors de la dégradation de la MEK, des souches de Géorrichum
candicddum <t Fusarium oxysporwn ont éte 1solées du bofilm et ont ¢te cultivees separement en
batch liquide. Les deux  souches fongiques ont pu  degrader completement fu MEK
(3 ¢ I'') au bourt de deux jours. Par contre, la souche de levures n'u pas pu degrader la MEK. Par
consequent, des germes non bactériens, ne faisant pas partie de I'inoculum de depart sont capables
de degrader Ta MEK en bateh liguide et sont de ce fait tavorubles au processus de consommation du
substrul, en particulier dans les zones acides du biofilni au sein duquel les bacieries nsquent d-etre
partictlement ou towalement inacuves. Cependant, on doit garder a espnit que [usarium oxysporam

est eapable de seereter des composes antibacteniens (Drysdale, 1984 ¢t Moss, 1984).
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V.1.2. Analyse des mécanismes de détachement du biotilm

Au cours des experiences en réacteur DT, nous avons observe un detachement incontrole et massit
de biofilm. A ce stade de la discussion, nous allons essayer d'clucider les mecanismes au niveau du
biofilm qui peuvent exphiquer ce phénomene. La httérature rend compte d'un certain nombre de
mecantsmes capables de provoquer e détachement. 11 taut taire la distinction entre I'erosion et le
detachement (Characklis, 1990). 1.'¢rosion est un processus d'entrainement continu du biotilm sur sa
surface externe alors que le détachement est un phénomene sporadique. aleatoire durant lequel des
fractions importantes ou des sections entieres de biofilm quittent un support ¢t sont entrainees Jans
le milicu environnant. Contrairement a l'etfet de cisailicment. le detachement met en jeu lentierete
de la profondeur de la matrice gélatineuse. Dans notre cas. les deux phenomenes d'erosion et de
detachement massit’ sont observes. L'crosion apparait des que le biofilm devient suttisamment
cpais, deux a trots jours avant le detachement massit, les echanullons hquides preleves lors des
bilans devenant chargés en petits fragments de biofilm. Partors des lambeaus plus volumimeux sont
aléatorrement decroches et précédent gencralement la chute du biofilm entier: Howell ¢t Atkinson
(1976) soutiennent que la diminution de la concentration en oxy gene en protondeur dans e biofiim
peut declencher le detachement. Le biofiim qui se developpe au sein du reacteur est relatnvement
¢pais, de l'ordre de un ou plusicurs millimetres. Il est done tout a tait concevable que la couche de
biofilm situce pres de la surface en verre soit déficiente en oxygene. Lawrence «r «f (1991 ont
indiqué que le maintien d'une couche basale de bactenies est probablement important pour ¢viter
que le biofilm ne se detache de la surface, et que la depopulation de cette couche basale pourrant
préceder le détachement. Une limitation en oxygene scrait aussi responsable d'une plus erande
cohésion au sein du biofilm et de la production d'une plus grande quantite de polvmeres
extracclulaires que dans le cas d'une Limitation en carbone (Applegate et Bnvers. 1991 Le
décrochage du biofilm d'une seule piece pourrait donc étre di a une himitation en oxyvgene qui

surviendrait a la fin du cycle de renouvellement de la biomasse.

Comme on vient de fe souligner, 1'érosion correspond a Fenlevement continuel de petites parties de
biofilm. Ce phénomene est di au forces de cisaillement du hquide au contact avee e biotilm
L'érosion serait surtout importante dans des conditions de turbulence. Comme la couche hquide sur
le biofilm est tres taible dans le réacteur DTB, c'est d'ailleurs fa un but de la technique DTB. et que
les forces de cisaillement en phase gazeuse sont beaucoup plus faibles gu'en phase hiquide

(Thalasso, 1993), nous considérons que ce mecanisme n'agit qu'au niveau du chapeau ou la quanute




d'eau projetee est apparemment plus importante.

Une autre explication du détachement pourrait provenir des changements brusques du gradient de
pH et de leur influence sur la matrice du biofilm. On a bien vu que le pH au sein de la biomasse
fluctuait de jour en jour (Tableau 1V.3) ce qui pourrait entrainer une serie de dilatations et de

contractions capables de provoquer son détachement (Applegate et Bryers, 1991).

Il faut rappeler que le biofilm est caractérisé par un développement fongique important favorise par
les conditions acides. Par ailleurs, le rapport C/N, c’est-a-dire le rapport du nombre d'atomes de
carbone au nombre d’atomes d’azote fournis par unit¢ de volume de réacteur et de temps est
compris entre 2,9 et 11,6 dans les conditions de gestion de croisiere correspondant a des charges
appliquées comprises entre 1,5 et 6,0 kg m,” j”' respectivement, dénotant un milieu nutritif souyent
riche en éléments azotés. Dans le domaine du traitement des eaux usees, on considere quil faut un
rapport C/N de 10. Or Characklis (1990) souligne que le detachement massif a souvent lieu lorsque
le biofilm est épais et le milieu nutritif riche. Ainsi un film biologique qui se développe au depens
d'¢lements nutritifs concentres tels que le sulfate d'ammonium et le phosphate de potassium devient

volumineux et fragile.

Anderson (1983) note que les biofilms fongiques prédominent a des DBO supérieures & 1 kg, |
et que les souches Fusarium et Géotrichum sont les principaux composants du film a des charges
exceédant 2,5 kg m, g j". Ces souches ont en effet été identifices a des charges de MEK n'excedant
pas 1,5 kg m, * j. Or un biofilm fongique est plus volumineux qu'un film bactérien et se detache
par conséquent plus fréquemment que ce dernier. Le détachement du biofilm étant certainement
prejudiciable au réacteur, la présence des champignons parait de ce fait indésirable méme si ces
micro-organismes preésentent une activité de degradation (Tomlinson et Snaddon, 1966). Plusicurs
methodes ont ete proposées pour décourager l'attachement des champignons sur les suriaces.
Certains auteurs proposent l'utilisation de surfaces en ‘Té¢flon pour reduire cet attachement
(Anderson, 1983). Van Loodsdrecht ¢r «l. (1989) notent que l'absence de forces de cisaillement
hydrauliques clevées entraine la formation d'un biofilm ¢pais ¢t héterogene qui est sujet a un

detachement regulier et massif.

Le biofilm qui se développe sur les supports rayes, c'est-a-dire les trongons, presente des plis en

profondeur et ne semble pas adhérer sur toute la surface intéricure du verre. On peut associer




l'existence de poches d'eau ou de gaz a l'interface verre-biofilm a 'imminence d'un détachement da
a un ensemble de conditions environnantes telles que les tluctuations de pil, fa production de gaz. la
limitation du transtert d'oxygene, de la solution nutntive et du substrat carbone. Une autre
explication serait que le champignon veut croitre latéralement et comme ke diametre du tube est
limité, il se plisse en voulant s'étendre et croit plutdt en protondeur. Cependant. ces plis

n'apparatssent que sur la surface raydée et non pas sur la surface plane du sommet du réacteur.

Une séquence d’événements precedant le detachement du biotilm a ¢te proposeée par Hoen et Ray
(1973) et est illustrée dans la Figure IV 4. Une matrice gelatineuse se développe inttalement sur la
surface du support avec une population microbienne encore peu dense (diagramme a). La croissance
microbienne est accélérée ¢t [Papport en oxygéne ¢t en nutriments est suftisant a e stade
(diagrammes b et ¢). Ensuite, un debut de lyse microbienne survient suite a une hmitation en
oxygene. Les organismes facultatifs  (bdatonnets) passent d'un ¢tat dlacrobiose a un et
d’anadérobiose. Les conditions sont alors favorables a la croissance de cenains organisimes
anacrobles. La lyse des micro-organismes aérobies (cercles ouverts. diagramme d) devient une
source de nutriments qui sont consommes par le reste des organismes provoquant une baisse de
densité volumique. Les organismes aérobies ¢t facultants s’adaptent aux nouvelles condinons
environnantes et croissent a une vitesse maximale repeuplant ainsi les zones mortes (diagramme ¢).
En cas de carence de nutriments a la base, les micro-organismes dans les couches basales meurent
attectant 'intégrité structurelle du biofilm et entrainant son detachement. Comme on le verra plus
loin, le bioftlm actif dans notre cas comporte une tortc composante fongique responsable de son
épaississement important et une déficience en oxygene se produirait @ une profondeur nettement
supéricure a celle rapportée par la littérature et qui est de Mordre de 100 a 200 um dans [¢ cas d'un

biofilm essentiellement bactérien.

En outre, 1l est indéniable que le poids frais de biofilm produit au cours d'un cvele est important
(1500 a 2500 g). Par conséquent, les forces dadhesion qui maintiennent le brotilm sur {a paroi de la
colonne pourraient étre vaincues par la torce de gravite (Van Loodstrecht ¢r w/ L 1989) ¢ biotiim
présent sur le trong, plus ¢pais et plus lourd que celut du chapeau entrainerait ce dermer dans sa
chute. En efter, la présence de champignons sur toute la hauteur du reacteur. tel que revelee par
analyse microbiologique (Tableau 1V.2), entraine la formation d'un mallage tndimensionned
reliant les "deux biofilms". Ce lien entre fe brofilm du trone et celur du chapeau a ete confirme par

la mise en place d’un anncau au niveau de la Jonction entre ces deux parties La continuite entre ees
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Figure IV.4. Concepts théoriques du développement du biofilm (Hoen et Ray, 1973
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“deux biofilms™ est ainsi rompue et résulte en une diminution de la trequence de chute du biotilm

du chapeau par rapport a celle du trone.
V.1.3. Conséquences du detachement sur fe procede

Du point de vue de Iétude et de la compréhension du réacteur DTB-MEK. Te evele de detachement-
renouvellement du brofilm constitue un atout majeur car 1l permet d'ctudier Pompact de n“imponie
quel parametre de gestion (debit liquide, débit gazeux, debit d'oxvaene, concentration en MEK
appliquee, cte.) ou de n'importe quelle condition environnante (pH ¢t ou compositon du milicu
hiquide, etc.) sur le biofilm neuf qui se developpe. Lmfluence de ces parametres s exprime
innmediatement. Ln ooutre, cette pértodicite de detachement-renous ellement permet de deenire

activite du biofilm en fonction de son age, de son epaisseur, de la surtuce colonisee, ete.

Du point de vue industriel, un detachement massit tel qu'il se produit au ninveau du reacteur DTB-
MEK est certainement préjudiciable car les performances qui en resulient sont tortement reduites
L’¢rosion, est par contre, beénetique car elle permet de se debarrasser de exces de biomasse ¢t
d’eviter la persistance de zones profondes inaccessibles a oxyveene et la MEK. Ces zones sont
anacrobies du fait que des odeurs de putréfaction sont parfois degagees par le biotilm en fin de

cycle.
V.2, CONCLUSIONS

Le consortium bacterien originel préalablement acchmate ¢r caractense a cle mtegre au reacteur
DTB-MEK. Malgre les mesures prises atin de deécourager e developpement tongique. la presence
mycelienne a persisté indiquant un lien probable avee les conditions acides regnant au sein du

biofilm.

Un biofilm orange, lisse et ne présentant pas de contamination tongique a cede la place a un biotilm
blanchatre et d’¢paisseur variable sur la hauteur de ta colonne. Mince ¢t hisse au niveau Ju chapeau.
il devient épais, rugueux et plissé au niveau du tronc ou de plus, sa surtace est recowserte de
filaments fongiques pointant vers 'interieur de la colonne.

L analyse sur milicux gélosés a révele 'existence des souches fongiques Géorrchun andidum ci
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Fusarium oxysporum dont la concentration au niveau du tronc I'emporte sur celle qui prevaut au
niveau du chapeau. Cette différence de concentration tient a I’existence de conditions favorables 1
la croissance fongique au niveau du tronc. Ce dernier est en effet plus acide et moins humide ¢t

subit moins de forces de cisaillement.

La mesure du pH en surface du biofilm nous a permis de mettre en evidence le gradient important
de pH sur la hauteur du réacteur. Ce gradient pourrait étre di a la percolation de produits ce
degradation acides non neutralisés provenant du chapeau et au lavage insuffisant de ces produits par
le liquide nutritif au niveau du tronc. En effet, celui-ci ayant epuisé son pouvoir tampon au niveau

du chapeau ne parvient plus a jouer son role de régulateur de pH sur le biofilm du tronc.

Par ailleurs, le suivi temporel du pH a permis d'observer des fluctuations de pH au cours du cycle de
détachement-renouvellement du biofilm en n'importe quel point du tube. Celles-c1 peuvent
expliquer le détachement massif du biofilm suite a des dilatations et des contractions repétees de la

matrice microbienne.

Quant aux resultats des observations au microscope, ils ne font que confirmer I'hypothese em se
précéedemment quant au lien existant entre la prépondérance de la composante mycélienne et le pH
acide régnant au niveau du tronc. La présence de cette composante mycelienne est a Iorigine d’un
cycle de détachement-recolonisation de la surface du réacteur par le biofilm. La formation d un
réseau fongique tridimensionnel rend solidaires toutes les parties de la biomasse. Le décrochage de

cette derniére, moins adhérente sur le tronc, entraine avec lui la partie supérieure du biofilm,

L’influence du pH au sein du biofilm sur les performances du procédé reste a verifier. Si sa valeur
s'avere critique, 11 faudra modifier la composition du milieu nutritif ou augmenter sa force tampon
par I’ajout de tampon de bicarbonate d’ammonium, par exemple. Des expériences en batch
permettront d’élucider l'influence du pH sur lactivité du consortium bacterio-fongique. la

composante bactérienne et la composante fongique et par conséquent de deéterminer sa valeur

optimale.
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VL PERSPECTIVES

Le maintien du biofilm au scein du reacteur pendant de longues pertodes peut étre ameliore de
diverses fagons. L’unes d’elles consiste a installer un amis metallique approprie sur la paror interne

du reacteur pour lavoriser un accrochage durable du biotitm et 'obtenuon d un systeme plus stable

I reste @ venitier si Pattenuation de la différence de pH entre les biotilms du chapeau ¢t du trone
n'entrainera pas une ainélioration de Pattachement de Tu biomasse. I sTagit done de determiner
Peffet d'un controle du pH sur la composttion du biotitm en mucro-organismes et en particulier sur

la proportion de champignons qui en resultera.
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CHAPITRE V. BIODEGRADATION DE LA MEK : COMPORTEMENT STATIONNAIRE

I. INTRODUCTION

La premiere experimentation du réacteur DTB-MEK  fut consacree a sa caracterisation
microbiologique apres I'intégration d’une biomasse bacterienne ¢t a montreé la presence d une
composante fongique s’accommodant de conditions acides et contnbuant a la tformation d’un
biofilm ¢pais. Ce dernier fait 'objet d’un cycle de détachement-renouv eliement compris entre six et

neuf jours.

Outre la caracterisation biologique du réacteur, le second objecut de ce travail est la mesure de
Pacuvité de la biomasse dans des conditions de gestion différentes suscepubles d attecter les
performances du systeme. Pour cela, diverses expériences permettant de determiner activite du
biofilm ont ¢t realisées. Elles consistent en un suivi temporel de Mactivite du biotihm, une analvse
du cycle de detachement-renouvellement de ce dernier et en Petude de etfet de ditferents
parametres de gestion, a savoir, le pH du milicu nutritif, la charge en substrat, la charge de croisiere.

la pression partielle en oxygene ainst que les débits gazeux et hquide.

Il. SUIVI TEMPOREL DE L’ACTIVITE DU BIOFILM

Les expériences en batch ont montré que les bactéries et les champignons tssus du biotilm sont des
composantes actives et peuvent dégrader séparement et enticrement une charge de MEK
correspondant a une concentration de 3 g 17 au bout de deux jours (voir chapitre [V, section V.1.1).
Rien ne permet de dire qu'elles seront actives au sein du réacteur. Des différences signiticatives
existent entre un réacteur batch ¢t un réacteur continu. La distunction majeure entre e
comportement des biofiims microbiens ¢t celui des populations microbiennes plancioniques (en
suspension) réside dans ’apparition de problemes diffusionnels dans le premier cas (Aiba er il
1973).

De plus, a la différence du réacteur batch, le temps de séjour du substrat est himite dans un reacteur
continu. Dans notre cas, il est de 'ordre de 68 secondes. Une autre difterence entre les deux types
de réacteurs réside dans la quantit¢ de liquide entourant les micro-organismes et done de son

influence sur le transtert de masse externe.
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Le suivi de la dégradation du substrat, premier objectif de ce chapitre, a été réalis¢ a chaque fois que
la paroi du réacteur a été completement couverte de biofilm. Cela a permis de comparer les resultats

obtenus independamment de la surface colonisée.

Lorsque le réacteur a ete expeérimente en 1995 (Agathos er a/., 1997), deux charges volumiques ont
été appliquées (12,5et3.0kgm,” ). La premiere charge a donné licu @ une acuvite de degradation
tellement faible qu’elle n’a pu étre mise en évidence par les bilans de masse autour du reacteur
Pourtant, durant cette période (du 13°™ au 33*™ jour de fonctionnement du réacteur), de 'effluent
liquide récolté a la sortie du réacteur dégradait sans latence et complétement 3 ¢ I'' de MEK en
baich. Lorsque cette charge a été réduite a 3,0 kg m,” ' a partir du 42°™ jour. une v tesse

volumique de dégradation de 0,6 kg m;” J= a été mesuree, ce qui correspond sculement a 20 %

d’efficacité d’élimination. Cette activité correspondait a |’existence d’un biofilm de couleur orange.

cme

Ce dernier a cédé la place, au niveau du tronc et au 46™ jour, a un biofilm blanchatre qui a permis
de aégrader en moyenne 1,5 kg m,” i’" de MEK avec un rendement de 50 %o (Figure V.1). Cette
amelioration des performances peut étre mise au compte de I’apparition de la composante fongique
qui, d’une part est plus acido-tolérante que les bactéries et permet d'augmenter "aire interfaciale
d’echange avec le gaz, d’autre part. De plus, la rugosité du biofilm provoque une augmentaticn des

forces de frottement et du coefficient de transtert de masse (Characklis er al., 1990).

L hypothese d’une tolérance du consortium bactério-fongique a I'acidification a ete montree (voir
chapitre IV, section V.1.1.). L’ajout de doses successives de MEK dans un reacteur batch (jusqu a 9
g I'") a conduit a un pH de 2 sans inhibition de la biomasse. Cette tolérance a ¢té attribuée a la

composante fongique.

Par ailleurs, la vitesse maximale de dégradation obtenue au 194 jour lors d’une experience de
variation de charges correspond a environ 3,5 kg m,” | pour une charge appliquée de 3.8
kg m,” j" dans les conditions de gestion de coisiere (Q, =1 m’ h',Q=0,51h"). Le pourcentage de

surface colonisée ce jour était seulement de 36 %.

Il faut souligner que I"activité du biofilm était variable en fonction du temps et a ce stade du travail
se posait deja pour nous la question d’élucider le lien entre le degré de colonisation de la paroi et
I"activité du biofilm. L’optimisation de bioréacteurs comportant une biomasse fixee benéficierait,

entre autres, d’une meilleure connaissance des cinetiques de croissance et d epuisement du suostrat
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(Belkhadir ¢ al., 1988). En conséquence, nous avons mené en parallele, deux recherches sur le film

biologique et dont les principaux objectifs ont €té les suivants :

- La caracténisation physique du phénomene i\oir chapitre IV, section V) :

- L’étude en fonction du temps de 'influence de la charge appliquée sur les performances de
deégradation a travers un cycle de détachement-renouvellement pour deux charges de croisiere
différentes (3,5 et 6,0 kg m,""j" );

- L’¢tude de I'effet de la vanation de charges sur la vitesse de consommation du substrat pour

trois charges de croisiere (4,8, 1,5 ¢t 6,0 kg m,'.'j").
[1I. ANALYSE DU CYCLE DE DETACHEMENT-RENOUVELLEMENT DU BIOFII.M
[IL1. INTERET DE L'ANALYSE

A partir du 150" jour aprés l'inoculation du reacteur, la colomsation de celui-ci par le biotilm
presente un cycle de détachement-renouvellement de six a neut jours (Figure IV.2 abc et d) A la
fin de ce cycle, la décolonisation est apparemment quasi totale. On peut considerer que la duree de
ce cycle est relativement courte. En effet, Howell et Atkinson (1976) rapportent que Heukelekian et
Crosby (1956) ont observé un phénomene cyclique de détachement d'une durée de quatorze jours
qu'ils ont attribu¢ a une lyse cellulaire dans les parties profondes d'un lit bactérien provoquee par
une carence en solution nutritive. Howell et Atkinson (1976), eux, rapportent une durée de cycle de
l'ordre de trois semaines au sein d'un lit bactérien traitant des eaux usées. La reproductibilité de ce
cycle nous a poussé a ¢tudier I'évolution des performances de dégradation de la MEK en relation
avec le pourcentage de la surface du reacteur colonisée par le biofilm et a ¢lucider l'incidence du

détachement et du renouvellement sur le fonctionnement global du réacteur.

1IL.2. ANALYSE DE L'ACTIVITE DU BIOFILM EN RAPPORT AVEC LE POURCENTAGE DE
LA SURFACE COLONISEE : CAS D’UNE CHARGE DE CROISIERE DE 3,5 kg m, j”!

Les performances d un réacteur sont lies, entre autres, au nombre de micro-organismes peuplant le
biofilm. Une fréquence élevée de détachement de ce dernier a ¢té observeée. Cela permet de
déterminer I’activité biologique au fur et a mesure de la recolonisation de la paroi, ¢’est-a-dire. avec

["augmemtation de la population microbienne.
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Des bilans de masse en MLEK ont ¢té réalisés autour du réacteur pendant un evele total de neut jours
compris entre le 215%™ ¢t e 224" jours apres Pinoculation. Chaque jour. trors charges en MEK
ont été appliquées au réacteur dans l'ordre suivant: 3,5, 1.5 ¢t 5,5 hg m. . La charee de cromsiere
étant de 3,5 kg m,” 7, clest elle qui fait 'objet du premier bilan. On entend par charge de crotsiere.
ta charge appliquee au reacteur en dehors des périodes de réalisation de bilans. Une durce dune
heure est allouce a la stabilisation du réacteur. Tous les prefevements sont ettfectues en miple. Tos
Figures V.2.ab,c. reprennent les valeurs des grandeurs déterminees lors de chague bilan et
decrivent les performances du réacteur au cours du cycle pour les trois charges precitees. [l apparait
que la vitesse volumique de dégradation (r,) est faible au debut du cyvele. clest-a-dire aun jours 1 et
2, au cours desquels ta colomisation est de 7 % et 12,5 %o respectivement (lzure NV 3 puis se
stabilise autour d'un plateau pendant les six jours suivants, donc du jour 3 au jour 8 pour chuter
finalement et retourner au niveau de départ @ la fin du cycle, c'est-a-dire aux jours ¥ ¢t 1o On
constate que le profil de la dégradation avec le temps est le méme pour les trors charges o que fes
vitesses volumiques maximales de dégradation apparaissent toutes au jour 3 alors que L suttace
colonisée n'est que de 32 %. Elles ont dans l'ordre des charges appliquees les valeurs respectives
suivantes: 1,9, 1,3 et 23 kg m,™ j!. On déduit que, dans cette gamme de charges. la capacite de
dégradation augmente avee la charge appliquée sans lul étre proportionnelle, toutetols. car fes

pourcentages d’¢limination correspondants sont de 54 ©o, 87 Yo ¢t 42 %o respectivement.

L'allure de I'évolution de la vitesse volumique de degradation avee la charge attluente en MEKN
indique que le réacteur est peut-¢tre limité par la ditfusion de la MEK, obéissant ainsi a une
cinetique d’ordre un dems (Harremoes, 1978 ¢ Harremoes et Henze. 1996). Cette allure indique
qu’un regime limite par la biologie s’installe progressivement {La Motta, 1976 a; Andrews ¢t Noah.
1995) ou que la dégradation est de plus en plus attectee par les conditions de pli locales ou par la
production de metabolites inconnus. L acidite locale semble augmenter avee la charge appliquee en
MEK tel qu’en témoignent le gradient de pH mesuré verticalement a la surtace du biofilm ( Tableau
IV.3) et I"acidification du hquide effluent pendant fe eycle (Figure V.3). 1 est done evident que le
lavage du biotilm et la capacité tampon du hquide atomise n'ont pas pu controler e pil de la partie
inféricure du biofilm dans les conditions de gestion actuelles. Une situation similaire o cte deente
par Kirchner ¢r «f. (1996) qui montra qu’a des charges ¢levees en propronaldehyde. de Pacide
propiomque s accumulait provoquant la chute des performances du reacteur Iin outre. inhibition
de la biomasse par la MEK ne devrait pas ¢tre exclue meme st la concentration maximale en MEK

enregistrée dans l'effluent iquide du reacteur DT est trop faible pour empécher fa crotssunce
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microbienne en réacteur batch.

En fait, la concentration en MEK dans I'effluent liquide était de I’ordre de 1 ¢ I'' pour une charge
appliquée en MEK de 5,5 kg m,” j”'. Le fait que la vitesse volumique de dégradation n’augmente
pas avec la surface colonisée pourrait étre expliqué par I’existence d’un film tres fin correspondant
a une activite maximale, ¢’est-a-dire, un biofilm de quelques micrometres d’epaisseur. L existence
d’une épaisscur critique au-dela de laquelle I'¢limination du substrat devient constante a ete
observée par La Motta (1976 a). Selon Harremoes et Henze (1996), un film de quelques

micrometres d épaisseur a sufti pour la dégradation complete de la MEK.

L'examen des courbes d'évolution de l'efficacite de degradation au cours du cycle (Fig.V 4.a.b.c)
permet de constater quau dela du jour 3, les performances d’¢puisement du substrat diminuent
légerement pour se stabiliser, voire osciller autour d'un platcau. Alors que le biofilm est tres fin au
jour 3, la colonisation progressive telle qu'elle est suivie visuellement s'accompagne d'un
¢paississement important de la biomasse mais n'entraine, cependant, pas d'amélioration des
performances du réacteur. Lorsque le biofilm chute completement au jour 10, lefficacite
d'élimination chute elle aussi sans pour autant s'annuler. On peut conclure que la degradation esi
bien due au biofilm. Cependant, en l'absence d'un biofilm apparent, l'efficacite d'elimination n'est
quand meme pas négligeable puisqu'elle est respectivement de 20 % , 27 % et 19 % pour les trois
charges appliquées successivement. Ceci reflete un retour aux conditions de départ dans lesquelles
des micro-organismes restent accroches a la paroi et sont a nouveau actits. A ce moment, le pH de
l'effluent liquide est inférieur de 0,4 unité par rapport au pH de la solution nutritive qui est de 7.3
(Figure V.3). L'acidification la plus importante a lieu lorsque la biomasse occupe 80 %o de la paroi
du réacteur. Une fois que le degré de colonisation augmente aux jours 6 et 7 (88 %o et 86 %o
respectivement de la surface de fixation totale), le pH augmente a 6,3 et 6,5. L.’augmentation du pH
de I’effluent ne coincide pas avec la chute du biofilm mais le precede pour les trois charges testees
(1,5,3,58t5,5 kg m,” j°'). Cela implique qu'un facteur associé & la degradation de la MEK aurait pu
porter atteinte & l'activité et a la wviabilité cellulaire totale sans pour autant gener lacuvite
enzymatique jusqu'au detachement du biofilm. La génération de protons liée a la consommation de
I"Tammonium et susceptible d’entrainer un arrét de croissance pourrait aussi expliquer ces
observations si on admet qu'un ecart important” peut exister entre le pH de I'effluent et le pH
“moyen” a |'intérieur du biofilm (le pH varie selon la distance le séparant du sommet du reacteur)

(Agathos et ul., 1997).
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<< l'eftfluent liquide (Figure V.3) montre qu’a tout moment, il est inferieur &

- uguide atomise (pH 7,3 — 7,35). Cette evolution est a considérer avec prudence c‘ur. comme
onavu, ce pH differe de celui du biofilm. Rappelons que I'ecart est plus important au niveau du
tronc. Cet €cart peut étre expliqué par le fait que le siége de la réaction de dégradation est le biofilm

et non pas le hquide nutritif perlant a sa surface et qui est récupére a la sortie du reacteur.

Les Figures V.5.a et b illustrent I"évolution de la colonisation du reacteur, du chapeau, du tronc et
de la zone d’observation a travers le cycle. Elles indiquent un ieger décalage entre la colonisation
du trone et celle du chapeau du réacteur. La colomsation du tronc est plus rapide que celle du
chapeau au cours du cycle. Elle est cependant totale sur les deux parties aprés 4 et 7 jours
respectivement. La différence de vitesse de colonisation de ces deux parties est probablement due a

deux facteurs. D’une part, |’atomiseur se trouvant a proximité du chapeau, c’est a ce niveau que les

forces de cisaillement dues a la projection de gouttelettes sont les plus élevees. Ces forces
pourraient ralentir la formation du biofilm. D’autre par, les champignons sont préponderants a la
surface du tronc et donnent ainsi naissance a un biofilm plus épais. En effet, ces champignons
s’etendent tres vite en surface par filamentation alors que les bactéries, plus petites. colonisent
moins rapidement la surface du verre. La colonisation de la zone d’observation n'est que tres

partielle et de courte durce.

L étude du cycie de détachement-renouvellement du biofilm a aussi permis de determiner le
endement de conversion du substrat en biomasse. Un poids frais total de biofilm de 1730 ¢ a cte
oduit pendant un cycle ulténieur de 6 jours. Apres séchage a 105 °C, un poids sec de 130 ¢ a cte
tenu. Sur la base de la vitesse de degradation moyenne mesurée pendant ce cyele €t qui est de
kg m," j correspondant & une charge appliquée de 3,5 kg m.” j7', il est aisé de déduire un
‘ment de conversion de 0,48 g de poids sec de biomasse formée par g de MEK degradee
10ins, ce calcul suppose que le biofilm est formé uniquement de micro-organismes. Ceci n'est

ment pas le cas c¢tant donné que le biofilm contient, outre les micro-organismes. des

wccharides et certains composes provenant du liquide atomise (Robinson ef «/., 1984).

‘n de véritier la reproductibilite du comportement du biofilm, un autre suivi du evele de
~enouveliement du biofilm a été realise environ six mois apres [’analyse du cycle qui
xnt. Comme il nous a ¢te donné de constater que la masse du biofilm croit avec la

: initiale, une charge de croisiere de 6,3 kg m;”" j a ¢te choisie en vue d'en




/o de la surface du chapeau colonisee

%o

de la surface latérale du réacteur

’
%o

par le biofilm, rapportce a la

surface totale du réacteur (surf max. = 40 %)

colonisée par le biofilm

100

80

60

40

100

80

00

<40

1 2 3 4 5 O 7 8 Y 1

Temps apres le detachement du biofilm (j)

Figure V.5.a. Evolution journaliere du pourcentage de colonisation de la
surface latérale totale du réacteur et de la surface du chapeau pendant un
cycle de détachement-renouvellement du biofilm .



% de la surface de la zone d'observation

colonisée par le biofilm, rapportée a la % de la surface du trone colonisée
1 intale 4 A ¢ - $ T
surlace totale du réacteur (surf max par le biofilm, rapportée & la surface
i 20 % :
o o= 20 %) totale du réacteur (surf. max. = 40 %)
=
N T = ; o (= (=] o o o (= o o
g < = 1 + =y 1 1 1 1
o W
e o
o
8- (m 2 (8]
S =]
=
foV) —_—
Bt &
o 3 = - wl
S . o
- © =
o s O
ek
SN
© B B &
2g 8
§s g
g = g_ g— [ wn
v &
- = 2B &
2 Sog &
% a E o o (o)
o S &
a5 £
& g =
o G 5 = - =
b= —
a o o
3 ¢ 3
i i——
g0 <
T S gl =
2 3
=
S
< C o =
aQ =
—
G c
—
= =% — —
o = o -
= = i
.
£ o




détermimer les conseéquences, notamment sur i activite biologique

HL3 ANALYSE DE L'ACTIVITE DU BIOFILM EN RAPPORT AVEC LE POURCENTAGE DI
LA SURFACE COLONISELR : CAS D'UNE CHARGE DE CROISHIERE DE 6.3 kem N

On a procede au suivi de la cofonisation et des pertormances du reactewr en apphguant une charee
moyenne de 6.3 kg m,” 7 @ partic du 3865 jusquau 39377 jour inclus La methode appliques st
la meéme que celle deéenite a la section 1H .20 Les resubtats de ce sunvt sont llustrés aun Teures Voo,
V.7 et V.8, L'analyse des bilans etfectues pendant ce eyvele de huit jours nous contirme les mémes
protils concernant le pourcentage de colonisation du reacteur. le phi et I'etticacite de degradation
que lors du premier suivi du cycle de détachement-renouvellement du biofilm. bn erter le
maximum de dégradation est atteint au jour 3 ct correspond a une vitesse volumique de degradation
de 3,5 kg m,” ' (Figure V.6). Cette capacité de dégradation se stabilise autour d un plateau
Jusqu'au jour 6. L'etficacité d'¢himination maximale observee au jour 3 correspond a un pourcentage
de colonisation de 38 % (Figure V.7). Lorsque le reacteur commence a s¢ denuder (40 %0 de
colonisation) au jour 8, l'efficacité chute a 12,4 %. Bien que le biofilm résiduel ne soit pas du tout
négligeable, on assiste & une chute drastique des performances. Ceci pourrait étre du a I'existence de
zones anadrobies importantes au sein du biofilm qui, dailleurs, dégage a ce moment une forte odeur
de putréfaction. Il se confirme que la surtace colonisée du reacteur n'est pas un critere fiable de

prediction des performances de dégradation.

L'évolution du pli et de la vitesse volumique de degradation en fonction du temps semble en taveur
de I'hypothese que l'acidification de l'eftluent liquide est due a la degradation de fa MEKN. Le piln'a
cependant aucun lien avec le taux de colonisation du reacteur, cooqui latsse supposer gue
l'acidification n'est pas hée au developpement du biofilm (Figure V. 7). Lorsque la vitesse de
dégradation r, diminue, le pH augmente de nouveau jusqu’a 6.8, S1dans la premuere expenence de
suivit de cycle, le pll le plus bas (6,2) correspond a une degradation de 33 %o, le pt minmmal dans e
cas présent (6,35) correspond a une etficacité de dégradation maximale de 33 %o (Figure V sy e
tait le plus marquant est que st les performances maximales coincident toujours avec te jour 3 du
cycle, une amélioration de ordre 20 %o de Uethicacite d ¢hmination maximale a cte observee pur
rapport au premier cycle analyse, probablement 4 cause d'une adaptation du consortium bucterio-

fongique au substrat.
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Figure V.7. Evolution du pH moyen de l'effluent liquide et du pourcentage de
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Six mois plus tard, on peut dire que le systeme est durable et toujours cyclique. Avant le
détachement du biofilm, le systeéme n'est plus aussi performant malgré l'existence d'un biofilm assez
¢pais et couvrant une grande partie de la surface latérale du reacteur. Vu que les performances
n‘augmentent pas avec I'état de colonisation du réacteur, en épaisseur et en surtace colonisee, il est
possible que seule une tres faible épaisseur du biofilm soit active. En outre, 'augmentation de la
charge de croisiere ne semble pas avoir améliore I'efficacité d’¢limination du substrat a travers le

cycle excepté au jour 3.
IV. L’EFFET DU pH DU LIQUIDE NUTRITIF

Le pH du milieu nutritif affecte non seulement la réaction de degradation biologique mais aussi le
taux de croissance et par consequent I’épaisseur du biofilm. La nature de la source dazote contenue
dans la solution nutritive est un facteur déterminant vu son influence sur le pH. L utlisation de
sulfate d’ammonium comme source unique d’azote pour les besoins nutritifs des bacteries résulte en
la libération d’ions d’hydrogeéne (H") synonyme de diminution du pH comme suit (Sawyer ¢/ /..
1994) :

NH;" ——— NH; + H'

D’un autre cote, lorsque des nitrates sont utilisés comme source unique dazote, les ions
d’hydrogene sont éliminés du milieu liquide résultant en une augmentation du pH (Shuler et Kargi,

1992) et neutralisant ainsi I’acidité due au sulfate d’ammonium.

L’effet du pH de la solution nutritive a donc éte étudie en utilisant deux solutions nutrit ves
possedant des capacités tampon différentes et en comparant la vitesse de consommation du solvant
pour diverses charges appliquées comprises entre 0,3 et 16,2 kg m,”.d™". Etant donné que le biofilm
est soumis a un détachement selon un cycle recurrent de 6 a 9 jours, deux experiences de varnation
de charges ont ete realisées lors de deux cycles consecutifs de fagon que le biofilm puisse croitre
dans des conditions de pH propres a chaque milieu nutritif alors que les autres  parametres de
gestion ont étc maintenus constants. Le Tableau V.1 indique la composition des milieux nutritts
utilisés dans ces experiences. Quatre charges consécutives ont €té appliquées par jour afin de
permettre au réacteur de se stabiliser pendant deux heures entre deux bilans de masse consecutits.

Bien que les performances au cours d’un cycle semblent osciller autour d un plateau une fois que la
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Tableau V.1. Concentrations en macro-¢léments des milicux nutntts hiquides avant alimente
le réacteur au début de deux cycles consceutits pour la détermination de Peftet du pH sur les
performances de dégradation du reacteur.

. Tampon et macro-¢léments | Concentrations

! ' Milicu nutritif A Milicu nutriut' B

ptl 7.3 pit 6.8
KH-PO, ' 4l 34l
Na,HPO,;.2H-0O 89¢gl" 89l
(NH,)-SO, 3,63l | 72601
| MgS0,.7H.0 0,051 008 l”
NH;NO; I 22!l 0
t61



paroi interne du réacteur tubulaire s’est colonisée de maniére uniforme. en peut considerer que ces
variations ne sont pas significatives ; en outre une méme tendance a caractérisé la variation des
performances de dégradation du réacteur au cours des deux cycles analysés; par consequent, la
repertition des expériences sur une période de quatre a cinq jours correspondant a cetie zone du
plateau ne devrait pas affecter de fagon significative les résultats obtenus La Figure V.9 illustre la
capacite d’élimination en fonction de la charge appliquée pour des pH de solutions nutritives de 7.3
et 6,8 Les données expérimentales dans cette Figure indiquent des performances de degradation
légérement plus élevées avec le milieu A (pH=7,3) jusqu’a une charge de 8 kg m,” j' Ceue
tendance est renverseée en faveur du milieu B (pH=6,8) entre 8 et 14 kg m,'3 _i". Il est possible que
lors de la croissance du bofilm, une déficience en oxygene des couches profondes s’est produite et
le biofilm a du s’adapter en passant d’'un mode de dégradation strictement acrobie a un mode
acrobie et anacrobie a la fois (Hoen et Ray, 1973). Lors de cette phase d’ajustement, la capacite
d’épuisement de la MEK aurait pu étre affaiblie jusqu’a ce que la communauté microbienne se soit
ajusiée au nouveau régime d’interactions entre les bactéries aérobies et anacrobies. La meme
tendance vers la baisse concernant la vitesse d’épuisement du solvant est observee avec le milieu B
pour des charges en MEK comprises entre 10 et 14 kg m,” j*' mais avec une amplitude moirdre
cependant. Une charge critique de 13,0 kg m,” j™' environ est observée pour la solution B tandis
qu’avec le milieu A, le biofilm ne subit aucune inhibition et dégrade 3.4 kg m, ' j' & une charge de
16,2 kg m:” j'. On voit clairement que les courbes empruntent deux directions opposees a des
charges en MEK supérieures a 14 kg m,” j”'. Cela suggére Iexistence de conditions plus acides au
sein du biofilm qui s’est développé au dépens du milieu B alors que le biotilm correspondant au
milieu A a pu supporter une charge de 16,2 kg m,” j'. Cette différence de comportement peut 3tre
attribuce a la différence de pH entre les deux milicux et a la croissance, constatée visuellement,
d’un biofilm plus épais avec le milieu A. Rappelons que les pH mesurés au sein de 'eftluent liquide
ne refletent nullement les conditions d’acidité régnant au sein du biofilm (voir chapitre 1V, section
[II). Les protons H" sont libérés au sein du biofilm suite a I'utilisation du sulfate d’ammon um
comme source d’azote entrainant de la sorte une acidité telle que le consortium n’arnive plus a
dégrader le solvant a un certain pH. La capacité tampon du milieu A serait donc suffisamment forte

pour réguler le pH au sein du biofilm ce qui n’est de toute évidence pas le cas du milieu B.
V. EFFET D'UNE VARIATION DE CHARGES
Cette section traite du comportement du biofilm lorsqu'il est expose a des fluctuations de la charge
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en MEK. Trois expériences de variation de charges ont ete realisées avee des charges de croisiere
; = Sk : . .

respectives de 4,8, 1,5 et 6,2 kg m,” j'. Les résultats de ces expériences permetiront de predire le

comportement du reacteur dans des conditions operatorres reelles. Les bilans n'ont cte cticclues

qu'une fois que I'état stationnaire du biofilm a ¢té atteint.
V.1. VARIATION DE CHARGES (CHARGE DE CROISIERE = 4.8 kgm, " j )

En vue de determiner les capacités de degradation et d'adaptation des micro-organismes a une
variation de charges, le biofilm a été exposé a des charges comprises entre 0,7 et 12,6 kg m,” j " au
276 jour de fonctionnement. Les charges se sont succédées dans l'ordre suivant; 4,8, 3.5, 1.8, 0.7,
6,7, 8,6, 10,2, 11,5, 12,6 kg m,'3 j". L'expérience s'est déroulée en un seul jour pendant lequzl le
biofilm colonisait 80 % de la surtace latérale du réacteur. La Figure V.10 a. reprend la relation entre
la charge appliquee et la vitesse volumique de dégradation ainsi que la relation entre la charge
appliquée et l'efficacité d'¢limination. La premicre constatation est que la degradation evolue
asymptotiguement vers un palier compris entre 3,1 et 3,5 kg m,” j au-dela d'une chargs de
10 kg m,” j". Il apparait que l'efficacité de dégradation diminue avec la charge appliquee. De plus,
le rapport des concentrations en phase gazeuse et liquide est toujours proche de la constante de

Henry ce qui dénote I’absence de résistance au transfert externe du substrat.

La baisse du pH de l'effluent liquide est révélatrice d’une activite biologique tandis que son
augmentation traduit une baisse de cette activité. Une diminution du pH vers la fin de I'experience
est le résultat d’une poursuite de la dégradation du solvant. Aucun signe d’inhibition du biofilm
n’est observé 4 une charge volumique de 12,6 kg m,” j' correspondant a une concentration &

saturation en phase liquide de I"ordre de 2 g 1.
V.2. VARIATION DE CHARGES (CHARGE DE CROISIERE = 1.6 kgm, " j™")

L'effet d'une diminution de la charge de croisiére a 1,6 kg m,” j a été étudié lors d'une série de
variations de charges au 371" jour correspondant au 5™ jour d'un cycle de 7 jours. Cette ckarge
initiale a e€té imposée au réacteur pendant deux semaines afin de conditionner la biomasse a ce
nouveau parametre de gestion. Un nombre total de neuf charges a eté applique dans l'ordre suivant:
1,6.34,5,1,68,84,9,5,10,2, 11,5, 129 kg m,” j". Le temps de stabilisation alloue au reacteur

¢tait de deux heures. La Figure V.10.b. reprend I'évolution de la vitesse volumique de dégradation
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et du pH de I'effluent liquide en fonction de la charge appliquee. Fait marquant, on remarque que les
performances de dégradation augmentent progressivement jusqu'a une charge de 8,4 kg m,” j' pour
ensuite diminuer et s'annuler pour une charge de 11,5 kg m,” j'. Une comparaison peut étre faite
entre les résultats des deux expériences de variation de charges. La premiére remarque est que la
capacité d'élimination maximale est constante et est de l'ordre de 3,5 kg m,” | quelle que soit la
charge initiale. Une autre constatation importante est Iinhibition totale de l'activite biologique qui
révele que la biomasse n'a pas réagi de la méme maniére aux concentrations élevées lors de cette

experience.

A quol peut-on attribuer cette diminution de I'aptitude de la biomasse @ traiter des concentrations
clevees de MEK, tout en sachant que les deux expériences ont été menées a un moment du cycle ou
la surface colonisée ¢tait de 80 % ? Diks er wl. (1994) notent que la vitesse de dégradation de la
MEK est lice a la quantité¢ de biomasse impliquée dans son élimination On peut raisonnablement
predire aussi que lorsque la charge de croisiére augmente, la quantité de biomasse qui se forme
augmente egalement. Ceci s'explique tout simplement par le fait que la vitesse volumique de
consommation croit avec la charge en MEK dans la gamme des charges initiales testees, c'est-a-dire
entre 1,6 €1 6,2 kg m,” i Ona pu confirmer cette hypothese en pesant la biomasse présente sur la
paroi du reacteur en fin de chaque expérience de variation de charge, en sachant que les charges de
croisicre respectives étaient de 4,8 et 1,6 kg m,” j' respectivement. En effet, si lors de la premicre
experience, le poids sec a 105 °C était de 120,3 g, dans la présente expérience il n'est que de 33,1 g
(Tableau V.2). La Motta (1976 b) soutient, suite a ses experiences de dégradation du glucose dans
un réacteur continu, que la concentration initiale du substrat appliquée a un réacteur lors de la phase
de croissance préliminaire du biofilm influence la vitesse de consommation du substrat et par

consequent la vitesse de croissance du biofilm.

Tableau V.2. Comparaison des poids secs de biofilm récupéré, des vitesses de degradation
maximales et des seuils d’inhibition totale correspondants pour ditférentes charges de croisiere.

Charge de croisiere | Poids secs a 105 °C (g) Fynax (K8 m,"jq) ! Seuil d’inhibition
(kgm> i) 'totale (kg m,” |7
4.8 120,3 3,5 - ' .EER
1.6 '38,1 34 (11,5

6,2 ‘ 83,0 3,0 | 16,4

Que s'est-1l passe aux fortes charges au niveau de la biomasse? 1l semble que celle-ci ait été inhibee
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par une charge de 11,5 kg m,™ j' correspondant a une concentration attluente de 9.1 gm” dans la
phase gazeuse et & une concentration a saturation dans la phase liquide de 1.8 ¢ 1. Or. Agathos oz
al. (1997) n’ont décelé aucune inhibition par la MEK en reacteur batch a une concentration en MEK
cgalea9yg 1" On constate 1a aussi que la dégradation s'accompagne d'une aciditication de I'ettluent
liquide ; de plus la perte des performances s'accompagne d'une augmentatton du pH. Que cette
inhibition soit due a Pacidification du biofilm semble tout a fait plausible. De plus, Varrét dacuvite
seralt provoqué par des charges d'autant plus taibles que le biofilm est moins volumineux, done que

la charge initiale ¢st faible,

Enfin pour confirmer notre hypothese concernant leffet de la charge de crosiere sur e
comportement du biotilm aux charges ¢levées, nous avons effectue une vanaton de charges au
39°™ jour correspondant au 6°™ jour d'un cycle de 8 jours, mais avee une charge de croisicre de
6,2 kg m,” ;" qui a é1é imposée au réacteur dés le début du cycle de renouvellement du biotilm. Un
nombre total de six charges a ¢te applique dans lordre swivant: 6,20 1.6, 84. 9.8, 125
16,4 kg mr"“j'I et une durce de deux heurcs a ¢té observée avant chaque changement de charge. 1a
vitesse volumique maximale de dégradation est moins grande que lors des deux experiences
precédentes (Figure. V.10 ¢) et ¢quivaut a 3,0 kg m,” j'. Cependant, Iarrét de Factivite biologique
survient quand la charge appliquée est de 16,4 kg m,” j correspondant @ des concentrations
effluentes de 12,5 g m™ et 2,5 g 1" en phase gazeuse et liquide respectivement. Le seuil d'inhibiton
est donc supérieur a celul de l'expérience précédente. Cect est a mettre au compte de la quantite de
biofilm qui, préleveé en fin d'expérience, est de 83 g en poids see (voir Tablcau V.2). Ce biotilm de
poids supérieur a celui de lexpérience précédente a pu "encaisser” des charges allant jusqu'a
16,4 kg m;” j™', alors que le biofilm précédent n'a pu étre acuf au-dela de 11,5 kg m; )7 Pourquoi
a-t-on observé un poids sec de biomasse qui ne represente que les 2.3 de celul obtenu lors de la
premiére experience, alors que la charge de croisiere est superieure de 30 Yo 7 E'explicanion pourrait
étre liée au changement de la composition du milieu d'alimentation du fait que la concentration en
g 17 a 002 g ahin

o

sulfate de magnéstum a ¢té réduite par un facteur de quatre, ¢ est-a-dire de 0,5

de pallier 4 un probléme de bouchage de 'orifice du cone d'atomisation.

V.3. COMPARAISON DES PERFORMANCES DU REACTEUR  AVEC  CLELLES
RAPPORTELS PAR LA LITTERATURE

Le peu de données fournies par la hittérature sur la degradation de la MEK en reacteur a phase
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gazeuse nous indique que la vitesse maximale de degradation atteinte par le reacteur DTB est oin
d’étre négligeable (Tableau V.3). En effet, la surface spécifique du support dans le cas du reacteur
DTB-MEK est de 6 a 40 fois inférieure a celles présentees par les biofiltres et les lits bacteriens.
D’apres Deshusses et Hamer (1993), Deshusses ef al. (1993, 1995 a et 1995 b) et Kirchner e «l.
(19&7), les performances de traitement de la MEK par un biofiltre et un lit bactérien dépendraient
plus du temps de séjour du gaz dans le réacteur et donc du transfert du COV que de la biologie.
Cette constatation renforce encore I’idée qu’un meilleur controle des conditions environnantes
regnant au sein du biofilm du réacteur DTB permettra aux micro-organismes d’exprimer leur

activité maximale.
VI. EFFET DE LA CONCENTRATION EN OXYGENE

L'étude de I'optimisation du réacteur requiert I'identification du ou des parametres limitant la vitesse
de dégradation. Selon Deshusses e al. (1996), la résistance au transfert gazeux a l'interface paz-
liquide peut généralement étre négligée et les limitations potentielles au sein du biofilm sont soit de
nature diffusionnelle ou biologique. Il est bien connu que la diffusion de ’oxygene a I'interieur
d’un biofilm est parfois limitante a cause de sa faible solubilité (Kirchner ¢ /., 1996). Afin
d'identifier une limitation éventuelle en oxygéne, diverses charges en MEK ont eté appliquees ¢n
enrichissant la phase gazeuse en oxygene. Cette expérience a eu lieu au 397" jour de
fonctionnement du réacteur. Le pourcentage de colonisation de celui-¢i était de 70 %. Cependant le
biofilm était fortement plissé et comportait des tiches noires au niveau des trongons presageant
d'une chute imminente. Celle-ci a, en effet, eu lieu le lendemain. Le réacteur a été alimente en air
enrichi en oxygeéne concentré a 77 %. Une charge initiale de 1,6 kg m* j' a été appliquee ¢n
presence d'air non enrichi, puis les charges suivantes ont ¢té appliquées au sein d'un gaz enrich: en
oxygene: 1,6 , 6,8, 9.8, 16,4 et 1,6 kg m,'3 j". Les résultats repris a la Figure V.11 montrent 'apport
positif de l'oxygéne a une charge de 1,6 kg m,” i de MEK. En effet, l'efficacité d'élimination pisse
de 36 % a 63 %. Aux charges suivantes, la dégradation atteint un maximum de 2,1 kg m,” j'. Méme
si des bilans n'ont pas ¢té effectués dans les conditions d'air ambiant pour une comparaison directe
avec les conditions d'enrichissement en oxygene, on ne peut toutefois pas considerer que le réacteur
a réagi favorablement a un apport accru en oxygene aux charges élevées. Aux faibles concentrations
en MEK, la diffusion de I'oxygene aurait pu étre améliorée grice a une légere surpression associce a
I"air industriel. Aux charges ¢levées, comprises entre 6,8 et 16,4 kg m,” i le systeme semble limité

par la vitesse de la reaction biologique et/ou la diffusion de la MEK au sein du biofilm. Des
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Tableau V.3. Comparaison des performances du réacteur DTB-MUK avec d autres types de
brorcacteurs.

Auteurs | Type de biorcacteur ct ' Vitesse volumigue Rendement
! de support - maxnnale de degradation d'¢hmination
| | S RV ¢ YO RUI R Ul S B
1 Deshusses ¢f dl. Biofiltre, compost } 1.2 10U Y
(1993) S
Deshusses ¢t al. Biofiltre, compost et - 2.88 100U Y
(1995) spheres en polystyréne | 7
Kirchner ¢r al. Lit bactérien, charbon ‘ 3,12 67 %
(1987) aeif o b
Réacteur DTB- Tubulaire 30a4.8 25a350%
MEK essentiellement a phase [
pazeuse, verre Pyrex | o
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Figure V.11. Etfet de la concentration en oxygene dans le gaz aftluent sur
les performances de dégradation du reacteur
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probléemes de diffusion de 'oxygene au sein du biofilm auraient eté soupgonnes si l'apport aceru de
ce dernier avait amélioré la capacité de dégradation par rapport aux performances obtenues

anterieurement dans des conditions semblables.

VIL. EFFET DU DEBIT GAZEUX

Du point de vue du génie des procédes, la vitesse superficielle du gaz a un effet considerable sur le
systeme car elle détermine le temps de séjour moyen du substrat au sein du réacteur. Afin de
vérifier cette influence, des expériences de dégradation du polluant ont éte realisees et des courbes
de performance ont été établies pour des débits gazeux de 500 | h™' et 1000 1 h™', pour diverses
charges de MEK comprises entre 1,0 et 12,5 kg m,” j'. Un temps de stabilisation de 12 heures a cté
alloue au reacteur lors du passage entre les deux débits gazeux afin de s’assurer du retour du
systeme aux conditions d’équilibre. Les autres conditions de gestion du réacteur et notammert le

debit liquide sont restés inchanges.

La Figure V.12 rapporte les resultats relatifs a la capacité d’élimination du substrat en fonction de la
charge appliquée pour les deux debits gazeux utilises. On constate |'effet favorable d'une
diminution du débit gazeux sur I’activité biologique. La Figure montre également que la charge
volumique critique, indiquant un début d'inhibition de l'activite de dégradation est comprise entre
9,5 ¢t 10,5 kg m,” j™ a un débit de 1000 1 h™', tandis qu’au debit de 500 1 h™', aucune inhibition n’est
observée dans la gamme des charges testées. La Figure V.13 montre que les rendements de
conversion du substrat sont supérieurs au plus faible débit mais seulement a des charges inférieures
a environ 8,0 kg m,” j'. Les deux courbes de rendement de conversion se rapprochent a une charge
de 10,0 kg m,” i, La réduction de I’efficacité de dégradation avec I"accroissement de la charge en
MEK a é1é observée aux deux débits gazeux. A 500 1 h™', des rendements de 93 % et 86 % ont été
enregistrés pour des concentrations gazeuses de MEK de 1,7 et 3.0 g m” correspondant a des
charges respectives de 1,1 et 2,2 kg m,” j”', tandis qu’a 1000 1 h™', des rendements de conversion de
70 % et 63 % ont €té obtenus pour des concentrations gazeuses de MEK de 0.8 et 1.5 g m™
correspondant a 1,1 et 2,0 kg m.” j respectivement. Ces résultats mettent en exergue effet
favorable de I’accroissement du temps de s¢jour moyen du gaz dans le réacteur. L’effet combiné
d’une augmentation de ce dernier de 68 a 136 secondes et du doublement simultané de la
concentration de la MEK a I’entrée du réacteur se traduit par une ameélioration moyenne dz la

capacit¢ de degradation d’environ 20 %. lLa vitesse maximale de dégradation obtenue
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expérimentalement au débit de S00 1 h™ et qui est de 4,2 kg m,” ' ne reflete pas forcement les
capacités maximales du réacteur, mais en tout état de cause. elle est de I’ordre de 25 %o supérieure a

la vitesse maximale obtenue a 1000 1 h™, a savoir 3,4 kg m,” j.

La Figure V.14 permet de suivre la variation de la concentration effluente en MEK en fonction de la
concentration affluente au sein de la phase gazeuse. Une réduction significative de la conceniration
a la sortie du réacteur est obtenue au débit de 500 1 h™' correspondant a un debit spécificue de
26,3 m’ m> h'. A ce debit, la percée du solvant est enregistrée a une concentration atfluente de
3 gm”, tandis qu’au débit de 10001 h™, correspondant a un débit spécifique de 52,6 m* m,” h'', le
taux de conversion le plus élevé a été obtenu a une concentration affluente de 1,1 ¢ m™ et vaut
70 % environ. Notons, a des fins de comparaison, que les valeurs de percée du méme solvant
obtenues par Deshusses (1994) dans un biofiltre sont de 0,65 et 2,00 g m™ pour des débits gazeux
respectifs de 400 et 200 1 h™' correspondant a des débits spécifiques de 88 et 44 m' m ™ h'!

respectivement.
VIIL. EFFET DU DEBIT LIQUIDE

Le débit liquide peut non seulement assurer les conditions optimales de la réaction biologigue, il
peut aussi influencer le transfert de masse du substrat de la phase gazeuse au biofilm ainsi que la
formation et I’épaisseur de ce dernier (Diks et Ottengraf, 1991). 1l joue donc un effet majeur sur les

performances du systeme.

L’influence du débit liquide sur la vitesse volumique de dégradation a donc été etudiée pour des
charges de polluant comprises entre 2,2 et 15,0 kg m,” j. Les deébits liquides testés sont de 0,15 et
0,90 1 h™'. Le débit gazeux utilisé est de 1000 1 h™. On constate, d’apres la Figure V.15, effet
favorable de la diminution du débit liquide, en particulier pour les charges en MEK superieures a

environ 2,0 kg m,” j”'. L’amélioration des performances du réacteur est plus significative aux
charges superieures a 4 kg m,” j. L’augmentation moyenne de la capacité d’elimination est de
I’ordre de 0,8 kg m,” j' dans la gamme des charges testées. Les rendements maximaux qui ont eté
atteints experimentalement dans ces conditions sont de 100 % et 98 % pour une charge de
1.4 kg m.” j' aux débits liquides de 0,15 1 h™" et 0,9 1 h™' respectivement. L effet favorable de la
diminution du débit liquide peut étre attribué au meilleur transfert du substrat a travers la phase

liquide da a I’existence d’un film liquide plus fin. Cependant, les performances obtenues au debit
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liquide de 0,15 I h”' sont trés proches de celles obtenues avec un débit liquide de 0.5 1 h™', utilise

dans des conditions "standard".

Les Figures V.16 et V.17 illustrent la relation entre la concentration effluente du solvant et la
concentration affluente, dans les phases gazeuse et liquide respectivement. L'allure de la
concentration en MEK a la sortie du réacteur est identique pour les deux debits hquides. Les
concentrations effluentes sont pratiquement les mémes dans la phase gazeuse mais s’écartent

sensiblement dans la phase liquide.

La charge critique de polluant indiquant un deébut d’inhibition de la biomasse ne semble pas
différente aux deux debits liquides bien qu’une diminution de I’épaisseur du biofilm a cte obsenee

suite a I’effet de cisaillement plus important associ¢ au débit liquide de 0.9 1 h™".
IX. DISCUSSION

La discussion qui va suivre touchera aux quatre volets suivants :

- L'étude des performances du réacteur en fonction du cycle du biofilm ;
- L’influence de I’epaisseur du biofilm sur les performances du réacteur ;
- Le comportement du biofilm face a des tluctuations de charge |

- L’effet du pH et de la concentration en oxygene.
[X.1. INFLUENCE DU CYCLE DE DETACHEMENT-RENOUVELLEMENT DU BIOFILM

La comprehension de la dynamique de croissance du biofilm n'a pu étre entamee que par le biais du
suivi de deux cycles de détachement-renouvellement de la biomasse. Ceux-ci ont montre des orofils
similaires tant au niveau de la capacité de deégradation, de la progression de la colonisation quau
niveau du pH. Etant donné que les films biologiques ont des communautés dynamiques cont le
meétabolisme et la composition biotique sont déterminés par plusieurs conditions environnan.es, on
ne peut esperer reproduire parfaitement ces conditions a chaque cycle. Pour savoir si les
performances sont liées a la qualité de la biomasse ou a la surface colonisée et/ou a I'épaisseur du

biofilm, on a tenté d'interpréter les résultats obtenus lors du suivi de ces deux cycles.

On a bien constaté¢ lors de ces suivis realisés a six mois d'intervalle, que les performances
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maximales sont atteintes au jour 3 malgré que le pourcentage de colonisation soit inferieur a 4C %o.
Il serait erroné de chercher un lien entre la surface colonisée et les performances du reacteur, car
celles-ci sont beaucoup plus fonction de I'épaisseur du biofilm. En eftet, au jour 3, le biofilm
pourrait étre si fin qu'il pourrait coloniser 100 % de la surface du réacteur alors que l'on ne le voit &
I’ceil nu que sur 30 a 40 % de cette surface. La diminution de la capacité de dégradation apres le
Jour 3 serait due a des limitations imposees au consortium dans le biofilm et qui auraient rompu son
metabolisme d'une certaine maniere. 1l est possible que le biofilm, ayant atteint une épaisseur
"critique” souffre d'une carence en oxygeéne. La phase d'ajustement aux nouvelles conditions
environnementales affecterait de la sorte les performances du réacteur, les produits metaboliques
largués par les bactéries anaérobies pouvant étre préjudiciables a l'activite des bacteries acrabies

(Hoen et Ray, 1973). L'acidification du biofilm pourrait aussi étre a l'origine de cette inhibition.

L'évolution de la colonisation du réacteur telle qu’elle est suivie visuellement et I’épaississement du
biofilm n’entrainent pas d’amélioration des performances de degradation. On doit donc pour

expliquer ce phénomene, distinguer deux types de micro-organismes constituant le biofilm

- des micro-organismes actifs responsables de la dégradation du substrat
- des micro-organismes désactivés qui ne jouent plus aucun réle dans le processus de dégradation

du fait qu'ils pourraient se nourrir des produits métaboliques des bactéries anaérobies.

Les causes de la désactivation sont multiples et peuvent dépendre (Belkhadir e af, 1988,
Characklis, 1990):

- de l'accumulation interne dans le biofilm ou dans les micro-organismes méme de metabolites
inhibiteurs ou d'apparition de conditions acides au sein du biofilm ;
- de la limitation de la diffusion du substrat et des éléments nutritifs au sein du biofilm suite a son

epaississement et a I’effet de confinement.

On va essayer de developper ces deux points pour tenter d’aboutir aux causes limitant les
performances du biofilm. En effet, on peut supposer que l'acidification est néfaste au
développement des bactéries. Les observations du biofilm au microscope nous ont permis de
constater que la densité des bactéries est plus faible sur le tronc qui est plus acide. Les conditions

acides sont certainement préjudiciables au développement bactérien et pourraient réduire 1’activite
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du biofilm. L'augmentation ulténicure de la force tampon du milicu dalimentation a permis de
maintenir le pH a la surface du biofilm & une valeur supéricure mais n'a pas pour autant ameliore fes
pertformances du reacteur saul” aux charges tres ¢levées. Cependant, aucun metabolite ucide (ucide
acétique, acide formique, cte.) n'a pu étre détecté dans de l'etfluent hquide. 1e pressentiment gue
acidification ¢tart due a la libération de protons suite 4 la consommaton d ammonium comme
source d’azote a ¢te confirmee expérimentalement lorsque le sultate d ammonium tut remplace par
le nitrate de potassium (voir chapitre VII). Les conditions acides sont. d'une part, responsables de
Iinhibition d une bonne partie de la composante bactericnne, dans ies zones ou le pliest trop bas
pour permettre sa crotssance et déclenchent, dautre part, une protiferation tongique qui devient
prédominante dans ces mémes zones ¢t qui est, fort heurcusement, apte a dégrader la MEK mais un

peu moins efficacement que la composante bactérienne comme on le verra plus lom

La vitesse de consommation de la MEK pourrait aussi ¢tre lmutée par la diftusion du substrat ¢t des
¢lements nutritifs, La disponibihté de ce derniers au sein du biofilm peut en étre fortement
amoindrie. En conséquence, la quantite de solution nutritive mimimale caleulee a partir de la
stechiométrie pourrait étre insuffisante dans le cas d'une telle hmuation. L'augmentation du debit
liquide pourrait pallier cette carence en accroissant l'ecoulement dans les canaux au sem du biofilm

{De Beer ¢t Stoodley, 1995).

Il est important a ce stade de parler de l'influence de la constante de flenry. Celle-ct exerce une
influence déterminante sur la biodégradabiiite d'un polluant. Kirchner ¢r af. (1989) ont mis ¢n
evidence que la difficulté d'élimination d'un compose organique volatil augmente avec sa constante
de Henry et tout particulicrement lorsque celle-ci est supcricure a 107, ce qui est le cas de la MEK
(Howmensonnelle = 3 X 107 a 35 °C). Une telle dépendance entre I'etficacite d'ehimmation et {a
constante de Henry tient a la diminution de la concentration a l'interface biotilm-liquide quand cette
constante augmente. Cela pourrait expliquer les performances exceptionnelles du réacteur lorsque le
méthanol a ¢té uuhise comme substrat. Celui-ct possede une constante de Henry adimensionnelle de

1.88 x 107 er est done nettement plus soluble que la MEK.

En tout ¢tat de cause, la vitesse volumique maximale de degradation a augmenté de 1.3 ke m, ") a
3,5 kg m 7 entre le 467 et le 1945 jour. Cette augmentation pourrait étre expliguee par le
renouvellement plus rapide du biofilm et appariton, constatee visucllement. de fifaments

fongiques de taille importante. Le flux diffusionnel totat de MK de la phase liquide vers Ie biotilim
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augmenterait avec I'apparition d'un biofilm rugueux et filamenteux (De Beer ¢ al., 1994 b). Selon
Characklis (1990), I'nétérogénéité de la surface d'un biofilm augmente la résistance au frottement du

liquide et le transfert de masse par advection a l'interface liquide-biofilm.

IX.2. INFLUENCE DE L’EPAISSEUR DU BIOFILM, DE SA DYNAMIQUE DE CROISSANCE
ET D’ORGANISATION

L’objectif de cette section est d’étudier I’évolution des performances de dégradation du biofilm en
fonction de son ¢paisseur et de corréler ces données avec les transformations du biofilm. En ce qui
concerne I'influence de I’épaisseur du biofilm, notons que lorsque ce dernier est mince, c'est-¢-dire
aux jours 1 et 2, le réacteur est en régime cinétique car l'épaisseur du biofilm serait completement
active. La vitesse volumique de dégradation augmente avec la charge appliquée jusqu'a ce que le
biofilm atteint une certaine épaisseur appelée par certains auteurs "épaisseur de film iceale”
(Howell et Atkinson, 1976 ; La Motta, 1976 a). Selon le modéle de Hoen et Ray (1973), lorsque
cette €paisseur "critique” est atteinte, des produits métaboliques indésirables sont produits et sont
soit transfércs dans le milieu par diffusion soit consommes par les micro-organismes de la couche
superficielle, ce qui aurait pour conséquence de réduire la vitesse d’épuisement du substrat. La lyse
des organismes acrobies se retrouvant dans les couches anaérobies constitue egalement une autre
source de nutrition a la masse microbienne survivante. Il s’ensuit une diminution de la densite
microbienne. Ce modele attribue I’existence de I’épaisseur active ou eritique a une limitation en
oxygene. Dans notre cas, I’expérience d’enrichissement de la phase gazeuse en oxygene n’a pas
montré I’existence de ce type de limitation. Une limitation d’ordre biologique plutot due a
I"acidification du biofilm (Figure V.13) est probablement a l'origine de cette limitation des
performances du biofilm qui est a peine visible au jour 3. C’est I’apparition de ces conditions acides
qui serait a notre sens responsable du ralentissement et de la stabilisation du processus de la
dégradation du solvant. Le biofilm formé entre les jours | et 3 serait donc majoritairement bacterien
st on admet que le temps de genération des champignons est plus long que celui des bacéries.
Cependant, les conditions d’acidité maximale observées au jour 3 correspondent au debut d une
croissance microbienne majoritairement fongique. Sans cette prolifération fongique. l'activite
biologique aurait ét¢ vraisemblablement inhibée au regard des pH acides mesures a la surface du
biofilm sur une période d’un cycle (Tableau 1V.3). Cette nouvelle phase représente, par analogie au
modele de Hoen et Ray (1973), une phase d’organisation du consortium a un nouvel environnement

et les performances se stabilisent alors a un niveau légerement plus bas que celul enregistre &u jour
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3 et deviennent independantes de Pepaississement de la biomasse. Les couches un peu plus
protfondes seraient done actives grace d la composante fongique notamment (voir plus loin au
chapitre VII) contrairement a celles decrites par le modele de FHoen et Ray qui entrent en phase
d’anacrobie ne contribuant pas du tout a fa dégradation. [ ¢paisseur eritique ne se hmuteran plus a
une mince couche superticielle mais engloberait une bonne partie de tepaisseur wtale du brotiim
suite 2 la transtormation du biofilm bactéricn ¢n un biofilm  bacteno-tfongique  accroissant
constderablement les taux de diffusion avec la diminution de la population bactericnne (Christensen
et Characklis, 1990). L'appantion de conditions anacrobics ne se ferait quau-dela de cete epaisseur
critique favonsant la lyse cellulaire. Une protondeur de penctration de 2.1 mm par le substrat a
d’atlleurs ¢te¢ proposée par Tomlinson et Snaddon (1966) dans le cas de biofilms tongiques a base
de Geéatrichum essentiellement. La lyse cellulaire et ¢ poids hunude relativement cleve de la
biomasse atteignant parfors des valeurs de Nordre de 2 kg voire 2.5 kg contribuent conjointement au

detachement massif ou par fragments importants du biofilm.

Apres avorr élucide Mintluence de Pépaisseur du biotilm et de I'evolution de Ja composition de ce
dernter sur les performances du réacteur, 1l est tout aussi important de tenter de comprendre
Iinfluence de la cinétique de croissance du biofilm et du taux d occupation du support sur Factvite
biologique. Belkhadir er wf. (1988) deécrivent la croissance d'un biofilm sclon six ctapes - 1) phase
de latence tres breve (3-10 h) correspondant a une fixation reversible de bactenes sur e support -
2) phase de croissance acceléree (logarithmique) du biotilim correspondant & une accumutation tres
nette en bromasses fixées qui a la fin de cetie phase torment une minee couche umtorme de
50-80 pm ; la capacite du biotihm a ¢puiser e substrat tend alors vers une valeur Tmate masinle
3) phuse de crotssance lineatre du biofilm correspondant & une accumulation a wux constant de la
blomasse sur le support ¢t caractérisée par un régime permanent de toncuonnement. done par un
ralentissement du processus par rapport a la phase précedente @ les limitations diftusionnelles et les
etiets d’inhibition dus a apparition de couches anacrobies sont les causes de cette phase de ce
ralentissement; 4) phase de ralentissement traduisant un ralentissement e aux contrainies
hydrodynamiques (cisaillement) dont les effets augmentent avec epaisseur du bofilm ce gqu
empéche des accumulations additionnelles ; le systeme tend alors vers une masse ¢t une epaisseur
constantes ; 5) phase de stabilisation caractérisée par des valeurs constantes et maximales de la
masse et de I'épaisseur du biofilm et finalement 6) phase de decrochage caracterisee par une perte
totale ou sous forme de lambeaux due a la lyse cellulaire dans les couches profondes et a la

destruction des cellules responsables de la fixatton,
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Au regard de I'évolution des performances du reacteur en fonction du temps (Figure V.4) et par
similitude a la description qui vient d’étre faite, on peut donc situer la transition entre les phases
acceléree et linéaire au jour 3. En effet, un biofilm tres fin a pu étre observé ce jour la sur une zone
representant 32 % de la surface totale du réacteur (Figure V.3). De plus, un regime de
fonctionnement quasi-stationnaire par rapport aux performances du réacteur a eté atteint au-dela de
ce Jour malgré 'augmentation du degré de colonisation (estimé visuellement) suggerant que la
colonisation ultérieure des parties apparemment dénudées de la paroi du tube au jour 3, soit ne joue
aucun role dans la dégradation du solvant (Zhang et al,. 1995), soit s’accompagne d une
modification de la composition du biofilm et donc d'une réorganisation des communzutés
microbiennes a des degrés différents selon la hauteur du réacteur et les conditions acides y regnant.
La deuxieme hypothese semble plus vraisemblable car au moment ou I’acidification gagne la zone
du chapeau (Tableau IV.3), I’activité¢ de dégradation se poursuit toujours grace a une prolifération
fongique importante comme en témoigne le développement rapide en epaisseur et en surface du
biofilm. Le lavage plus énergique du biofilm par la solution nutritive au niveau du chapeau est a
I'origine du meilleur controle du pH observé a cette hauteur du réacteur en debut de cycle

L’acidification plus poussée du biofilm a ce stade du cycle dans les zones encore denudees du
réacteur est synonyme d’inhibition de I"activite bactérienne. Seule une partie de la surface totale du
biofilm semble donc active. Cette partie est supposee située dans le chapeau du reacteur puisque le
pH y est proche de 7. De plus, I"activité¢ maximale pourrait étre liee a I’existence d’un biofili tres
fin dont I’épaisseur est limitée a une couche de biomasse presque invisible au jour 3. Cette partie de
biofilm actif serait principalement constituée de bactéries puis une couche a composante fongique
predominante envahirait la surface du tronc et dans une moindre mesure celle du chapeau suite a
I"acidification du biofilm. La composante fongique n’étant pas dénuee d’activite dans des
conditions acides, elle contribue a I’activité globale du biofilm car la composante bactérienne serait
completement inactive dans de telles conditions. En outre, I’¢paississement des couches profondes a
une influence déterminante sur le seuil d’inhibition par I'acidité. En d’autres termes, le seuil
d’inhibition est d’autant plus élevé que le volume du biofilm est important. Ceci s’explique par le
fait que pour une vitesse de dégradation donnée, la concentration en pretons au sein du biofilm est

d’autant plus faible que celui-ci est volumineux.
L’epaisseur de biofilm actif correspondant aux performances maximales est appeleée epaisseur
critique (Kornegay et Andrews, 1968 ; Howell et Atkinson, 1976 . Tomlinson et Snaddon, 1966).

L épaisseur critique est de 65 p m selon Harremoés (1978) et d’environ 150 pm selon Hoehn ¢t Ray
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(1975). Le biotilin actif forme au début du cycle ¢tant trés fin et correspondant a une activit
maximale au jour 3 semble done representer épaisseur critique selon cette detimtion. Cependant. 1
seralt non pas limité par oxygene mais par une acidificauon poussee. Avee appariion de la
composanie fongique et la mise en évidence de sa contribution a la degradation du substrat. on peut
parler de apparition d’un biofilm different possedant une epaisseur active plus imponante ¢t qui ne

serait limite par une deficience en oxygene que plus tard durant le eyele au heu dujour 5

I serait interessant dans Poptique d'une optimisation de la composante bologique d'ettectuer des
experiences en batch sur des souches 1solées de bacteries et de champignons formant e consortium
atin de determiner leurs contributions relatives a la degradation de fa MEN. L'intluence du pil sur
'activite de ces souches devrait également étre ¢lucidee alin de prévorr la gumime opumale pour

leur acuvite. Ces aspects seront abordes dans le chapitre VIIL
IX.3. COMPORTEMENT DU BIOFILM FACE A DLS FLUCTUATIONS DI= CHARGES

La description et la discussion des phénomenes de fluctuation de charges sont utles car ils
permettent de caractériser le comportement du réacteur dans des conditions operatoires reelles. Ces
variations de charge ont permis de mettre en ¢vidence les phenomenes d'absorpuion et de desorption
du substrat. Les trois expériecnces de vanation de charge nous ont ausst permis de conclure que le
scuil d'inhibition de la biomasse augmente avec le poids sec de celle-cr mais que 1o vitesse
volumique maximale de dégradation est de 'ordre de 3.5 Kg m;” " dans les conditions de gestion
standard. On a donc pu ¢tablir que les performances maximales du réacteur sont independantes de la
concentration en MEK quel que soit le poids see du biotilm. Au-dessus d'une charge cntique
apparemment variable avec la masse du bioflim, on note une dimimution progressive de la reaction
biologique. Au-dela de cette charge, 'activité du biofilm semble inhibee, soit par une acidification
poussée au sein du biofilm concomitante a la dégradation de la MEK, soit par un empoisonnement
de la biomasse exposce a de fortes concentrations en substrat toxique. Cette charge critique n'a pas
été la méme lors des deux expériences au cours desquelles un arrét d'activite biologique totale a cle
observé. Le seuil d'inhibition de la biomasse ¢tait supericur lors de ta deuxieme experienee et il
semble lié¢ & la masse du biofiim. Celle-ci serait & son tour lice a la charge de croisiere imposee au

réacteur dcs le debut d'un cycle.
En ce qui concerne la capacité intrinseque du consortium a degrader la MEK . 1 faut rappeler que
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nos expériences ont port¢ sur des charges relativement élevées au vu de la littérature qui
rapporte des charges de polluants appliquées qui peuvent étre beaucoup plus faibles (Deshusszs e
al., 1996). Si on se limite a des charges inférieures a 1,5 kg m,” j', l'efficacité de dégradation
maximale obtenue a été de 100 % pour une charge appliquée de 1,4 kg m,” ' a un debit liquide de
0,15 1 h" et un débit gazeux de 1000 | h', ce qui est tres encourageant. Les pourcentages de
dégradation diminuant avec la charge appliquée indiquent le contact incomplet du substrat gazeux
avec la biomasse active, I’apparition de conditions acides, la biodégradabilite incomplete de la
MEK et peut-étre méme I’absence d’une affinité suffisante des micro-organismes pour la MEK Les
deux premieres hypotheses sont les plus plausibles. Le temps de s¢jour du gaz dans le réacteur est
de I'ordre de 68 secondes et il est possible que les micro-organismes n'ont pas le temps de degrader
totalement la MEK. En conséquence, faute d'un temps de séjour suffisant, une vitesse de
dégradation maximale de 3,5 kg m,” ] n'a pu étre dépassée pour un débit gazeux de 1000 1 h™'. Une
valeur maximale de 3,0 kg m,” | a aussi ét¢ obtenue par Deshusses e /. (1995 b) mais la
conversion de MEK était complete dans leur biofiltre. Il faut noter que la surface d’echange
spécifique caractérisant ce dernier était de 150 m* m™ alors que dans notre cas elle est seulement de
27 m’ m™>. De plus, la charge maximale testée par ces chercheurs a été de Iordre de 8,0 kg m,” | et
I"exposition prolongée de leur biofiltre aux charges ¢levées a été évitée afin de prévenir toute sorte
d’inhibition. Dans notre cas, le passage a un temps de s¢jour de 136 s a permis d’augmenter la
vitesse de dégradation a une valeur de 4,2 kg m,” ' qui n’est pas une valeur maximale. Plusicurs
auteurs ont montre que plus le temps de s¢jour est court, la plus petite est la charge au-dessus de
laquelle I"efficacité d’¢limination descend en-dessous de 100 % (Kirchner ¢ a/., 1987 ;. Deshusses
et Hamer, 1993 ; Deshusses ¢t al., 1995 b). En outre, les problemes de diffusion sont, d une part, la
cause d’une moindre dégradation du solvant ¢tant donné le nombre restreint de micro-organismes
participant a la réaction biologique et la cause de I’apparition de conditions acides et peut-étre d'un
empoisonnement défavorables d’autre part. Ces conditions peuvent apparaitre plus facilement aux
débits gazeux éeleves car alors la concentration en substrat et donc sa profondeur de pénétration
¢tant relativement faibles, il s’ensuit une acidité, voire un empoisonnement plus marqués que dans
le cas des plus faibles débits gazeux. Ces conditions sont, comme on l’a deja fait remarquer. lices
au volume de biofilm impliqué dans la dégradation du substrat. Par conséquent, un temps de contact
insuffisant avec le solvant et des conditions acides pourraient expliquer le profil des courbes de
deégradation obtenues. Finalement, le rapport entre les concentrations en MEK dans les phases
liquide et gazeuse respectivement est proche de 5 10™ suggérant que la dégradation est entiérement

controlée par la réaction biologique.




IX.4. EFFET DU pH ET DIz LA CONCENTRATION EN OXYGENE

La determination de 'eftet du pH sur "activité de biodégradation et la cinétique de croissance sera
traftee au chapitre VII. Sur la base de ces résultats, deux bilans ont éte réalises fors desquels le pli
du liquide atomise a été ajusté a 6,7 a 'aide d’un milieu suffisamment tamponne (Na-HPO,. 21,0
534 ¢ I, KH-PO: 4 08 ¢ ) pour pouvoir controler le pH . Dans ces conditions, une valeur du pil
proche de celle du hquide injecté a pu étre maintenue. Une vitesse volumique de degradation
maximale de 4.8 kg m,” j' a é1é obtenue pour une charge appliquée de 18 kg m,”" ' Cela
correspond au comportement obscrveé avee des systemes analogues (Wecekhuysen 7wl 1993). Bien
qu’aucune augmentation significative du rendement de converston n'a pu étre obtenue. la valeur de
4,8 kg m,” j représente une vitesse de consommation de MEK maximale a de telles charges ot est

clairement une conséquence de Poptimisation du pH du brofilm.

En outre, un arrét de lalimentation en MEK ¢en presence d'un apport de liquide nutnut entre le
246" ¢t le 250 jours s'est accompagne d'une absence d'acidification de Fettluent Liguide. Cela

permet de confirmer que Pacidification du biotilm est due a ta degradation de Ta MK

L'acidite dans le biofilm est une explication a I'abondance des souches Glonrchum candidum et
Pusarium oxysporum. Lors de lexperience de degradation du methanol qui a revele des
pertormances exceptionnelles du réacteur, on n'avait pas observe de developpement fongique
(Thalasso, 1993). Parmi les tfacteurs importants qul intluencent 1'abondance relative des
champignons, on retrouve le rapport C/N et le pld (Tomlinson et Williams, 1975). Ces auteurs
rapportent en eftet que les rapports C/N éleves favorisent la proliferation des champignons et dans
le cas contraire, c'est le développement bactérien qut est favorise. Le pll acide, quant a lut, favorise
le developpement fongique. Rappelons que le rapport C:N dans les conditions de gestion du
réacteur est compris entre 2.9 et 11,6, Les rapponts C:N prevalant dans ces experiences ne peuvent
donc pas expliquer l'envahissement important du biotilm par les champignons. Cette proliferation
ne peut donc trouver une explication que dans l'apparition de conditions acides au sein du biotilm.
Selon Characklis (1990), c'est la hmitation en oxygene dans les couches profondes du brofilm qui
peut déclencher la croissance de filaments. On se rend done bien compte de fa multitude de tacteurs

pouvant provoquer une prolifération fongique.

On a passe en revue les causes d’une répartition ditterente des bacteries et des champignons entre




les parties supérieure et inférieure du réacteur. La prépondérance de la composante bacterienne au

niveau du chapeau serait lice partiellement ou totalement aux causes suivantes :

- L'existence d’un pH plus favorable au développement bactérien sur le chapeau que sur le tronc ;

- Les champignons peuvent se développer plus facilement que les bacteries dans des condit ons
moins humides, c'est-a-dire, la ou l'activité de l'eau est plus faible et pourraient de ce fait se
developper plus sur le tronc ou seule la présence du brouillard humidifierait le biofilm ;

- La biomasse se trouvant sur le chapeau est aussi la premiere a se “servir’~ des elements nutritifs

qui lui parviennent sous forme de jet et serait de ce fait le siege d’un développement bactérien plus

important. Quant a la MEK, la forte agitation régnant au sommet du réacteur permet d'exclure toute

inhomogeéneite de la phase gazeuse et donc la présence d'un gradient de concentration de la MEK

sur la hauteur du réacteur qui pourrait expliquer la prédominance de la composante bactérienne en

question.

L'expérience d’enrichissement du gaz affluent en oxygéne n’a pas permis d'identifier une limitation
due & la diffusion gazeuse au sein du biofilm sauf a une charge de 1,6 kg m,” j'. A cette charge.
l'efficacité de degradation a en effet augmenté de 75 % a cause probablement d'une legere
surpression du gaz aftluent. L'absence de limitation en oxygene aux charges elevées n'exclue pas
I'existence de problemes de transfert de la MEK de la phase gazeuse a la phase liquide aux faibles
charges comme en témoigne la variation du rapport des concentrations correspondantes de la MEK

(Tableau V.4). On remarque un rapport de concentrations de l'ordre de deux a quatre fois plus eleve

a une charge de 1,6 kg m,” j' qu'aux charges plus élevées.

Tableau V.4. Variation du rapport des concentrations effluentes en MEK en phase gazeuse et
liquide en fonction de la charge appliquee et de la concentration en oxygene dans le gaz affluent

' Charge appliquée (kg m,” ') | Concentration en|[MEK] effluent gazeux x 10" [MEK]
oxygene (%) etfluent liquide - B F1
1,6 121 8,1
1,6 77 13,8
59 77 3.3
6,8 77 3,6
9,8 77 3,8
16,4 77 3,7
| BETE 8§ @ . B
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X. CONCLUSIONS

Le biofilm présente un cycle de détachement-renouvellement d'environ six i neut jours avec une
recolontsation rapide (deux a trots jours) et une décolonisation qui peut se farre soit d'un seul wenant
soit par fragments en un ou deux jours. Une fois formé, le biofilm presente une epaisseur
importante ¢t croissante surtout au mveau du trone du réacteur ou 1l est tres fongique. Loy
performances maximales ne correspondent pas a la colonsation maximale. Fn etfet. elles sont
maximales lorsque le biofilm semble encore mince ¢t que la colomsation est encore particlle. Des
problemes de diffusion pourraient exister lorsqu'une ¢paisseur critque du iotihm est atteinte
entravant amnst l'approvisionnement en substrats (O, MEK, ¢lements nutrinds. ) des couches
protondes qui pourraient entrer en phase anacrobie. D un autre cote. des problemes dlordre
biologique aftecteraient negativement activité du biotilm. Fnetfet, lanalhvse d'un evele de
detachement-renouvellement du biofilm a permis d'enregistrer une baisse d activite des que le ptl
de Teftluent hiquide diminue en dessous de 6,5 ¢t un debut de reprise de cette activite semble
coincider avec un retour du pH a cette méme valeur. Ce debut de reprise d activite bologique ne

s’est cependant pas poursuivi car le detachement du brofilm est sunvenu le lendemain.

Lors du deuxieme survi de ce cycle, les memes profils d'etticacite de dégradation. de pli et de
colonisation ont ¢té obtenus. Cependant e rendement de conversion maximal atteint est de 53 %o,
traduisant une adaptation avec le temps de la biomasse au substrat. Diks o7 «f. (1994) notent que le
renouvellement de la biomasse peut avoir comme consequence une ¢volution de celle-ci vers une
activite plus ¢elevée. Par ailleurs, Pacidification de T'ettluent hiquide est liee & la degradanon.
L.’acidification maximale coincide avec une activité biologique maximale. Cecr n'est toutetois pas
en contradiction avec ['hypothese que acidification affecte négativement la cinetique de
dégradation. La diminution d’activité qui en résulte entraine Iatténuation de cette aciditicanon. Le
retour & des conditions d’acidité modérées (pH = 6,5) stimule de nouveau acuvite biologique et
une activite biologique cyclique est ainsi ctablic au sain de chaque cyele de detachement-

renouvellement du biofilm.

Ces résultats renforcent I’1dée d’etablir Pettet du pl de la solution nutritnve sur lactivite biologique
ainsi que la capacité de Geotrichum et I“usarim ¢t du consoruum bacterio-fongique a devrader la

MEK a diftérents pH.




Les trois experiences de variation de charges qui ont été effectuées pour un degre de colonisation de
l'ordre de 80 % nous ont fourni des informations utiles quant au comportement du réacteur D7 B-
MEK dans des conditions opératoires réelles. Elles permettent également de mieux cerner ses
capacités d'élimination de la MEK. Les variations progressives des charges appliquées demontrent
que le réacteur s'adapte rapidement a de nouvelles conditions opératoires. D'autre part, une
augmentation de la concentration initiale en substrat entraine un accroissement de la profondeur de
penétration de celui-ci ainsi que de I'épaisseur du biofilm actif (La Motta, 1976 b), repoussant le

seuil d’inhibition de la biomasse a des charges plus élevees.
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CHAPITRE VI BIODEGRADATION DE LA MEK : COMPORTEMENT TRANSITOIRE

I INTRODUCTION

Tres peu de donnees existent dans u hitterature & propos du comportement transitoire des biotilires
et des brolaveurs. Lu connuissance de la reaction de tels systemes a des perturbations exterieures ou
a des changements dans les conditions operatoires est pourtant d’un grand interet. Ce chapitre a
pour but de decrire le comportement transitoire du reacteur DB lors de situations typiques
représentatives de conditions operatorres réelles, a savour - une phase dassechement du biotiim. un

choc de charge, des vanavons simuliunees de charges ¢t de debits guzcux

D EFFET DE LASSECHENMENT DU BIOFIEN BT DE L'ABSENCL DE BROUILEL AR DANS
LIt REACTEUR

LT EFFET DE S DASSECHEMENT DU BIOFHM  SUR  LES PERFORNANCES DU
REACTLEUR

L'hunmiditication du biotilm dins les lits bacteriens pourrait attecter la vitesse de degradution (De
Heyder or wf, 1994). Pour determner les effets negatifs (resistance au transtert de maniere) ou
positits (luvage du brofilm, regulation du ptl, apport en nutriments) probables du hquide sur les
perturmunces du reacteur, utomisation du milicu nutnuf w ete temporairement arrétee tandis gue le
debit azeux ot la charge affluente en MEK (5,5 kg m.” ') ont eté maintenus constants | a reprise
de lalimentation en hquide a eu lieu au terme de cette penode dassechement. Cette expericnee d ete
realisée pendant e quatrieme jour d'un eyvele de six jours, Ie pourcentage de colonisation du reacteur
clant de 80 Yo Le brofilm a ete desseche pendunt une pertode de ey heures. Des biluns de masse
ont cte ellectues avant ¢l pendant cette pertode dassechement. be brotilm ctant mipregne Je
brquide. on suppose quiil dispose d'une resenve suttisante delements nutriits pour la duree
d'experimentation, une deficience en ces elements pousant entrainer une reduction de b croissance
ctou Jde lu degradanon (Posten ¢t Cooney, 1995) Thalusso (1995 avait evatue cewemps
daatonomie a sept heures lors de ses experiences dassechiement du biotihim lorsque le reacteur el
dote d'un support en inousse. Labsence de hquide signitie ausst que les produnts de degradation ne
sont pas luveés et que le biotilm n'est plus alimente en tunpon Irats. Par consequent le phi du biotilm
ne pedt ewre regule. De plus. humiditicaton du biotlm et upport des elements necessaires a la
Croissance  des  IMICro-organismes  ne »ont pas  assures. Ces claments donvent ctre pris en

consideration lors de I'evaluation de I'ettet de 'assechement sur les performances
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Les Figures VI.l.a, b et ¢ reprennent l'évolution du débit de l'effluent liquide, du pH ¢ du
pourcentage d'¢limination en fonction du temps d'asséchement, débutant au temps t = 0. Le debit de
I'effluent liquide provenant du biofilm chute brusquement sans pour autant s'annuler et atteint une
valeur minimale de l'ordre de 20 ml h™ au terme de cing heures d'assechement. On constale qu'en
début de periode d'asséchement, la limitation de la présence de liquide a un eftet negaut sur la
capacité de dégradation. Cette restriction de l'apport de liquide ¢tant favorable au transfert pazeux.
la baisse de performance peut étre interprétée comme étant provoquee par la lmitation de l'apport
en liquide Neéanmoins, une fois adapte aux nouvelles conditions environnantes, aprés envircn 40
minutes, le biofilm a retrouvé sa performance initiale (r, = 2,3 kg m; " j~) et I'a maintenue pendant
toute la durée d'assechement (Figure V1.1.¢). Une augmentation des performances aurait pu ¢tre
attribuée @ une limitation due au transtert de MEK ou d'oxygene dans la phase liquide. Or ces
performances sont restées constantes et on en déduit que le transfert gazeux dans la phase hjuide

constituant le brouillard n'est pas limitant, du moins a la charge consideree

Durant la periode d’assechement, de l'etfluent liquide a été recolte et son pll mesure. L evolution du
pll est illustrée 4 la Figure VI1.b. Apres arrét de atomisation de liquide, le ptl de I'ettluent
liquide suit le méme profil que celui du débit liquide et atteint une valeur de 2,6. Ce pH ost de
l'ordre du pH minimum qui peut étre mesure a la surface du biotilm lorsque le debit est de 0.5 1 h'
(pH,0 = 2.5). Aucun métabolite acide spécifique n'a ¢té décele dans le iquide ou dans le biofilm.
Cela implique que l'acidification est lice a I'accumulation d'un acide mineral puisque les pha des
acides organiques sont trop élevés pour permettre une baisse du pH a une valeur de 2,5, L'acide
acétique, un métabolite potentiel mis en évidence par les voies métaboliques possibles de la
dégradation de l'acétone (Taylor ¢r al., 1980) et des n-alcanes (Rittman ¢r /., 1994) n'a pas ete
détecté dans les echantillons. Un mécanisme de production de protons associ¢ a l'utilisation de
ammonium au cours de la métabolisation de la MEK est mis en évidence plus loin dans une serie
d'expériences finales. Une fois I'alimentation de liquide rétablie, l’cfﬂ‘uem retrouve apres environ
50 minutes, donc assez rapidement, son pH de départ. Il continue d’augmenter au dela de cette
valeur a cause, dans un premier temps, de la baisse d’activite biologique et ensuite a cause du

Stachement de I'entiereté du biofilm.
11.2. EFFET DE LA REPRISE DE L'ALIMENTATION EN SOLUTION NUTRITIVE
La reprise de l'alimentation en solution nutritive s'est accompagnee d'une baisse progressive de la
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degradation (Figure VI.1.c). Deux heures et demi apres cetie reprise, l'efficaciie de degradauon
descend jusqu'a 25 %. Cette diminution est probablement due a une perturbation du transfert causce
par la presence de liquide. La chute subséquente du biofilm n'a pas permis de suivre l'evolution de
cette efficacité et de connaitre le temps nécessaire pour le retour aux performances de déparn. Le
temps necessaire pour rétablir I'équilibre est evidemment plus long que lorsque I'atomisation du
liquide a éi1¢ interrompue. En effet, la période ecoulée avant la chute du biofilm sans que celui-ci ne
retrouve son activite initiale est de deux heures et demi alors que le retablissement de l"activite
initizle aprés le debut de I’asséchement n’a nécessité que 40 minutes environ. Cependant, apres la
chute du biofilm, on constate qu’une activité résiduelle non negligeable (Y = 15 %) persiste alors
qu’aucun biofilm n’apparait a ’eeil nu sur la surface du verre. La surface restant colonisee ne

represente en effet que 3 % environ de la surface de la paroi du réacteur.
[II. 'EFFET D'UN CHOC DE CHARGE

Une expérience de choc de charge a ét¢ realisée pour étudier le comportement transitoire du
réacteur face a une augmentation exceptionnelle de la concentration du polluant telle ¢u'elle
pourrait avoir lieu suite a un dysfonctipnnement de procede, pendant une penode prolongee
correspondant a un week-end par exemple. Cette expérience a ete realisee a un jour du cyele
pendant lequel la surface colonisée par le biofilm ¢était de l'ordre de 80 %. La Figure V1.2 reprend
I'evolution de la vitesse volumique de degradation pendant 48 heures d'application d'une charge de
15,8 kgm,” j' correspondant a une concentration de l'ordre de 3.5 g I dans la phase liquide Tout
au long de cette periode, la vitesse volumique de dégradation n'a pu dépasser la valeur de 3.6
kg m,” j, obtenue trois heures et demi apres le début d'application du choc de charge. Cette \itesse
decroit ensuite jusqu'a une valeur de 1,6 kg m;” j' indiquant un effet d'inhibition de la biomasse qui
ne s'est visiblement pas developpée pendant ces deux jours. Deshusses er a/. (1996) ont pu Ztablir
qu'un pic de charge de 88 kg m,” applique pendant deux minutes a entraine I'inhibition de la

biomasse présente dans un biofiltre.

On remarque, par ailleurs, que le maximum de dégradation est atteint juste apres l'application du pic
de charge Cet effet n'est pas seulement du a la dégradation mais aussi a l'etfet solvant de l'eau.

L'efficacite de dégradation chute de moiti¢ une demi-heure seulement apres le choc de charge

P
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IV. COMPORTEMENT DYNAMIQUE

Cette section traite du comportement du réacteur lorsqu'il est simultanément soumis a des variatons
de charges et de debits gazeux. Une experience de 25 heures a éte réalisée au cours de laquzlle le
debit gazeux evou la charge appliquee ont eté variées afin d’examiner les conditions de

fonctionnement non stationnaire du reacteur tubulaire.

Une période de deux a trois heures est nécessaire pour que le reacteur se stabilise. La Figure VI3
reprend les resultats de cette experience selon la séquence indiquee au Tableau VI1. Apres la
deuxieme variation de charge au temps t = 535 heures, correspondant a un accroissement de la
charge de 2,2 a 4,0 kg m,” j™' et a un débit gazeux de 500 | h', une période de trois heures s est
ecoulée avant que 1’équilibre du systeme soit atteint. Ce phénomene peut étre explique par le fait
que suite a un accroissement de la charge, une absorption du substrat par le biofilm a heu car la
concentration au sein de ce dernier devient momentanement plus faible que la valeur d'equilibre et
donne lieu a une vitesse d'épuisement apparente de 3 kg m,” j"' qui descend a 2,7 kg m,”" j ' lorsque
le regime stationnaire est atteint. Cependant, une vitesse de degradation intermediaire minimale de
2.5 kgm, j' a été observée. Il semble que la biomasse ne retrouve ses pleines capacités qu'apres
une certaine periode d'adaptation.

A ’instant t = 9,0 heures, la charge organique a €té reduite de 4,0 a 3.5 kg m, ' j™ tandis que ‘e debit
de gaz a é1é doublé (1000 1 h™). Une diminution de la capacité d’élimination peut étre predite suite &
I"effet combine de I’accroissement du débit gazeux et de la reduction de la concentration aifluente
en substrat. Dans ce cas, la direction du flux de diffusion est inversé au sein du biofilm. Une
désorption en resulte car la concentration de substrat au sein du biofilm devient superieure a la

valeur d*¢quilibre.

[l est intéressant de noter qu’au débit gazeux de 500 | h', les performances du reacteur dans le
régime transitoire ont été nettement meilleures qu’a un debit gazeux de 1000 | h™'. L efficacité
d’élimination a, en effet, évolué de 32 % a 70 % pour une charge appliquée de 1.0 kgm, "' a

1000 I ', tandis qu’a 500 1 h™", elle a auteint des valeurs comprises entre 82 %o a 93 %o,

Au temps t = 17,4 heures, le débit gazeux a été maintenu constant a 500 1 h™', ¢’est-a-dire a un debit

. 3 =3 1.-1 . - :
gazeux volumeétrique de 26,4 m™ m™ h™ tandis qu’une succession de charges a cte appliquee. Des




ih

(hem,”

pphiquee et vitesse volumique

de degradation

Chaige a

4

—— Charge appliquee en MEK

—O— Vitesse volumique de dezradation

(]

<

O

Temps ¢h)

Figure VI3, Comportement dans le regime transitorre du reacteur DB

tuce a des tluctuations de chuarges et de debits gazeun

Tableau VI 1. Sequence des vartations de charges et de debits gazeux

e - o T R
Temps de changement theures) - Chargeen MEK (hgm, 37 )
!

e e e

U ‘ 11 0
A R N i
A _ ‘j 4 j
o oo '__T_'_ 35 b
A T A Y ‘
| 149 I . ) o
! 74 ‘_“T __________ 65 ’%
| 18,7 82 ;
I 214 - _i 10,0 ’

. 7 S N e
194

Debit gazeux (Lh)

SO0
Cso0
S
o
RO



charges de substrat de 6,5, 8.2 10,0 et 12,5 kg m,” j' ont été appliquées aux temps 17,4, 18.7. 21 4
et 23,4 heures respectivement. Dans tous les cas, une capacité d’elimination intermediair: plus
faible que la valeur d’équilibre a été observee avant l'installation du régime permanent. Cela reflete
I'effet de I'inhibition momentanée de la biomasse sous I'effet d'un choc de charge et l'adaptation
habituelle précedant le recouvrement des capacités maximales. Cependant, la baisse de I'eff cacite
d’élimination n’a pas ¢te proportionnelle a la charge appliquee. En effet, les rendements de
degradation obtenus ont ete de 43 %, 38 %, 31 % et 33 % respectivement. La vitesse de
degradation maximale obtenue est de 4,2 kg m,” ", correspondant a une charge appliquée de

125kgm,” j
V. DISCUSSION-CONCLUSION

L'expérience d'assechement du biofilm a permis de conclure que le transtert gazeux, donc de MEK
et d'oxygeéne n'est pas limitant & une charge de 5,5 kg m,”' j ' de MEK. L'interruption de l'apport en
¢léments nutritifs n'a manifestement pas atlecte le biofilm. De surcroit, l'aciditication poussee du
biofilm, refléiée par le pH tres bas de I'eftluent liquide, n'a pas affecte ses performances. Ces
conditions de pH sont en faveur d'une participation de la composante fongique au processus de
dégradation. Des experiences en batch sur les souches fongiques faisant partie du consortium, en
loccurrence Geéotrichum candidum et Fusarium oxysporum, permettront de confirmer leur activite

vis-a-vis de la MEK et de la quantitier.

L assechement progressif du reéacteur DTB, provoqué par I'arrét de |"atomisation de |.quide,
n'entraine donc pas d’augmentation de I'activite du biofilm. Dans les conditions actuelles de
fonctionnement, le transtert du polluant entre la phase gazeuse et le biofilm n'est donc pas limutant a
la charge appliquee de 5,5 kg m,” j". Cela est probablement da a la petite taille des gouttelettes qui
favorisent un transfert gaz-liquide rapide et qui génerent un film liquide tres fin a la surtace du
biofilm. La concentration de substrat affluente (4,35 g¢ m™) est apparemment suffisamment ¢levée
pour vaincre la résistance au transfert dans la phase liquide. La vitesse de degradation est donc bien

controlég par la biologie.

En outre, la privation du biofilm en éléments nutritifs et la forte acidification qu'il a subie n'ont pas
modifié les performances du réacteur pendant la durée de l'expérience. Aprés une breve et faible

diminution de l'activité¢ de dégradation, le biofilm a recouvert ses capacites initiales et les a




maintenues pendant cing heures d'asscchement malgre une chute progressinve du phl jusgu'a une
vateur de 2,6. Par conséquent, mi iaterruption de 'apport de hquide, mi la forte acidificanon du
biofilm n'ont perturbé lactivite de degradation du consortium. Cela peut étre auribue a la capacite
de deégradation et a la tolerance des mucro-organismes tongiques a l'aciditicanon du biotilm ainsi
qu'aux reserves possibles de nutriments au sein du biotilm. Cependant, la reprise de Patomisation du
liquide nutritit provoque une diminution progressive de tPetticucite d'elimination qui passe de 42 %y
a 23 %. Cette diminution est a mettre au compte des conditions transitorres lices a la readaptation

du biofilm aux nouvelles conditions environnantes.

Par ailleurs, Papplication d’un choe de charge en contnu de 138 hg m,”" 7 a provogque une
inhibition paruelle de Pactivite biologique qui a evolue vers fa baisse pour atteindre une vitesse
volumique de dégradation minimale de 1,6 kg m, " | apres 48,3 heures de fonctionnement. |.u

-3 -~ -

»men phase gazeuse et de 3.5 g b en

ped =

charge appliquee correspond a des concentrations de 123

(1

phase hquide.

Des donnges concernant le comportement du reacteur dans le régime transitoire. retletant des
conditions de fonctionnement reelles, ont cte présentees. Le suivt de ce comportement Jdans des
conditions de variation de charges et de changement du debit gazeux ont permis d obtenir des
renseignements précieux, en particulier en ce qui concerne les phénomenes importunts d absorption
et de desorption. Finalement, une peniode de 2-3 heures est necessaire pour atieindre |etat

stationnaire apres une perturbation de I'équilibre du reacteur.
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CHAPITRE VIL COMPARAISON DES CINETIQUES DE LA CROISSANCE ET DE LA
DEGRADATION EN REACTEUR BATCH ET EN REACTEUR CONTINL

[ INTRODUCTION

D’une maniére v

=

enerale et a l'exception des polluants necessttant des cultures pures pour leur
biodegradation, les bloreacteurs utilisés pour traiter les COV sont consideres comme etant des
boites noires qui tiennent compte des phenomenes de transtert de masse mais pas des aspects
microbiologiques. Par consequent, les micro-organismes uulises sont preleves dans une station
d’epuration et ne sont generalement pas detinis. D7un autre cote, les supports selectionnes sont
souvent compacts et offrent une grande surface specitique. L est impossible. dans ces conditions,
dacceder directement aux nucro-organismes dans le reacteur afin de pouvoir etudier feur

comportement et controler leur crolssance.

Le reacteur tubufaire DTB-MLEK a cte deveioppe atin de surmonter les ditticultes inherentes aux
systemes biologiques mentionnes ci-dessus. Le principe de fonctionnement de ce reacteur conste a
produire un brouiltard de fines goutteleties  presentant une  surface d'echange  specifique
extremement ¢levee et permettant un contact optimal entre Ie COV, e hgquide et les mucro-
organismes qui se developpent sous fa torme dun biotilm sur la paroi interne du broreacteur,
L atomiseur tuvorise un tres bon transfert gaz-hgude et permet de controler independamment
"apport en substrat gazeux et en solution nutritive. Loapport minimal de Ta phase liquide couple a
une agitation elevee dans le chapeau du reacteur et absence de support ditticilement caractertsable
ont contribue au developpement de ce nouveau type de broreacteur. Done, a linverse d'une boite
noire, ce reacteur parfaitement caracterisable sur te plan biologique permet acees tres tacile o la
biomasse pour sa mise en suspension en reacteur batch en vue dun suivt de ses caractenistques

cinetiques et microblologigues a n’importe quel moment de fa periode d'experimentation.

Par ailleurs, la biodegradation des polluants par des cellules microbiennes immobilisees en
bioreacteur et par des cellules en suspension dans des reacteurs batch correspond a deux situations
completement difterentes. Dans e dernier cas, les micro-organismes croissent dans des conditions
controlables (pl 1. disponibilité en nutriments, ete. ), ulors que dans le premier cas. 1l sont confrontes
a certaines contraintes  (immobilisation, dispombifite restreinte en nutriments,  gradients de

concentration, et¢.). Ce chapitre @ pour objectit de comparer les cinetiques de croissunce et de
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degradation en reacteur batch et en réacteur continu. L'existence d'un lien entre ces cinetiques dans
les deux types de reacteurs permettrait de predire les performances d'un réacteur continu sur 1 base

des résultats obtenus en réacteur batch.

Cette comparaison permettra, en outre, de déterminer l'effet de I'immobilisation des cellules sur les
cinetiques de croissance et de dégradation. Dans le cas d'une modification de ces cinetiques. 1l est
évident que les experiences en batch ne peuvent prédire le comportement des cellules dins le
réacteur DTB. Différentes etudes ont démontre par le passé que de telles modifications peuvent étre
dues a des causes diverses liées soit aux conditions environnantes physico-chimiques des cellules
soit a des changements physiologiques induits lors de I'immobilisation (Fletcher, 1984 : Shrave et

Vog

I, 1993).

(¢}

Les pertes de charge lices a la présence du biotilm sur la paroi du reacteur DTB ont egalement ete
estimeées et comparces a des valeurs rapportées par la littérature afin d'examiner leur influcnce

possible sur l'activite biologique des cellules fixées.

I ESTIMATION DU TAUX DE CROISSANCE SPECIFIQULE EN BIOREACTEUR

Une estimation du taux de croissance specifique en bioreacteur peut étre faite en etablissant un bilan
de matere par rapport aux micro-organismes se developpant sur la paroi de la colonne. En
admenant que le volume du biofilm est un parametre de mesure de 'accumulation de la biomasse,
La Motta (1976 b) a considére que la vitesse d'accumulation de la biomasse active est direclement

proportionnelle a son volume selon I'équation :
[ =uV (VILS)

ou
r. est le taux d'accumulation de la biomasse active (m” s ')
M est la constante du taux de croissance maximal du biofilm sur le support (s™)

V est le volume du biofilm (m‘)

Cette ¢quation suppose que la densiteé du biofilm est constante, ¢'est-a-dire que la masse du biofilm

est propartionnelle a son volume. Cette supposition n'a pas eté confirmee par les resultats de Hoen
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¢t Ruy (1975) obtenus lors d expériences de degradation de trois composes organigues dissous dans
un milieu mineral par un biofilm croissant a la surtace d'un evlindre horizontal soumis a un
mouvement de rotation. L'equation du bilan de matiere lors de la phase de croissance initiale Ju
film biologique, c'est-a-dire, lorsque l'ettet de 'érosion est encore negligeable. est donnee. selon la
Motta (1976 b) par :
dVv
— = uV (VI 6y
dt
Integrant l'equation (VILo), il vient :
\ o ,
In—=In—=pi (VIL7)
V,

o ¢ U

Au regard de T'evolution du biotilm, par simihitude a la loi classique de la muluplicie celiubare.
cette phase a ete appelee "phase logarithmique” ou "phuse dynamique” (Characklis, 1982) A cette
phasce de crotssance mitiale suceede, selon Belkhadir ¢« (1988) ¢t Trulear ¢t Charackhs (1982,
une phase de crossance linearre en fonction du temps correspondant & une accumulation a taux
constant de L biomasse sur le support. Cette phase de croissance dy numique correspond a la muse
en place et a Paccumulavion d'une bromasse active. Nous avons souligne precedemment u'au-dela
de cette epaisseur active, une proliteration fongigue non denuee dactivite brologique serait
impliquee dans o degradaton du polluant et compenscrait méme labsence ductuvie de la
composante bacterienne suite @ son mhibition par laciditication du biofilm. permetiant de
conserver ainst fes performances de degradation globales. Cela impliquerait que e biotilm imtial
torme entre les jours 1 et 3, céderait ta place, suite a l'aciditication de la bromasse. a un biofilm
bacterio-fongique presentant d'autres caracteristiques (tolerance a lacidite, densite, distnbution des
populations, uctivite, eic.) et une epatsseur active plus importante. La determination Jde la vitesse de
CLOISSANCE MUNINWM py,,. au sein du brotilm necessite done d'estimer 'evolution de I'epursseur de
celut-ci durant {a phase imitiale comprise entre les jours 1 et 3, phase distinete du point de vue de
evolution de l'activite de degradation, au terme de laquelie une vitesse de degradation maximale

est atteinte.

Vu quil est difficile de caracteniser avee precision la phase dynamique sur le plan experimental,
etant donne I'héterogéneite de fa croissance en surtace ¢t en protondeur. il est possible neanmoins
d'utihiser des mesures de Facuvite biologique pour caracteriser cette phase {Trulear et Characklis.

1982).
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En admettant que le transport du substrat dans le biofilm se fait uniquement par diffusion
moléculaire, une formulation mathématique du transfert de matiere déerivant le fonctionnement en
rezime permanent du reacteur permet d'écrire, dans le cas d'une pénétration totale du biotilm par le
substrat, la relation entre la vitesse de conversion du substrat et I'epaisseur du biofilm (La Moua,
1976 b; Ollis et Bailey, 1986) :

r= Ak d (VIL8)

\

et cans le cas d'une penétration incomplete du biotilm par le substrat

rl' :‘h\(zt)cllk\)l:(cl )]: ("”9’

ou

r, I, = vitesses speécifiques de dégradation correspondant a des cinétiques d'ordre zero et '
respectivement (kg s™)

A = surface colonisée par les micro-organismes (m°)

K. = constante de vitesse d'épuisement du substrat par unité de volume de biofilm (kg my, s D
& = epaisseur du biofilm (m)

Do = diffusivité effective du substrat au sein du biofilm (m*s™)

C, = concentration du substrat a l'interface liquide-biofilm (kg m™)

La profondeur de penetration du substrat au sein du biofilm dans le cas d’une cinetique d’ordre zero

est, selon I'equation (VI1.8), donnee par :

i — (VIL10)

En supposant que les micro-organismes s¢ trouvent sur toute la surface du bioreacteur meme en
["absence d’un biofilm visible et que la densite cellulaire reste constante lors de la croissance de ce
dernier entre les jours 1 et 3, les equations (VIL7) et (VIL10) permetient d'ecrire dans ces
conditions

5 r

In— = ln— = pt (ML LT
5, MR

o

Une alternative a la détermination des epaisseurs moyennes 9, et 8 correspondant aux jours | et 3

respectivement en vue de deduire le taux de croissance specifique maximal p du biofilm consisie a
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deternuner les vitesses d'¢puisement maximales en MEK aux jours 1 ¢t 3 contormement a
Pequation (VILT1). En se basant sur les resultats de T'experience de sunvt des performances du
bloreacteur pendant un ¢ycle de détachement-renous ellement du biotilm (Chapitre V. section 1.2,

on peut decrire la phase de croissance inttiale du bititim par 'equation (VI 11,

Au jour I, la cupacite de dégradation maximale n'a pas cte determinee expenmentalement. kn
appliquant la meéthode de Hanes- Woolt qui consiste a porter les valeurs du rapport de By, ¢n
fonction de B3, obtenues au jour 1, on trouve une valeur de Tordre de 1.2 kg my )7 (Figure VIL T,
La methode de Hanes--Woolt est recommandee car clle muumise fes deviations dues aus erreurs
experimentales (van't Rict et Tramper, 1991 0 Doran, 1995 © Shuler et Kargr, 1992)0 Au jour 3. 1
vitesse d'epuisement maxtmale n‘avant pas ete mesurce experimentalement fors du sunv it du eyvele de
détachement-renouveilement du biofilm, on admet gu'clle equivaut a la capacite de dezradation
maxinale de 3.5 kg m, “j", valeur maximale enregistree dans les conditions de gestion de crotsiere
(Q =1 m'h Q- 05 PR utilisees tors de la caracterisation de Factivite microbienne durant
le cyele de détachement-renouvellement du biofim. Cette vitesse correspond a la charge enitigue

indigquant la transition entre le regime diftusionnel et le regime biofogigue (Ottengrat et Van den

Ocver, 1983) lorsque T'epaisseur de ta couche active est maximale.

Par consequent. il est possible de déterminer conformement a l'equation ¢(VIETH un taus de
. - ~ i . ;
crotssance de la biomasse de 0,0223 h ' Cetie valeur correspond a un temps de doublement de L

bromusse dJe Pordre de 31 heures en bloreacteur.

I reste a determiner la diffusivite eftective du substrut dans le brofilme Ce sera Fobjet de Ta section
suivante.

L ESTIMATION DE LA DIFFUSIVITE EFFECTIVE DE LA MEK AU SEIN DU BIOT LM

T DESA PROFONDEUR DE PENETRATION

Le coetticient de diftusivite peut eure dedunt de Fequation ¢ VILY ) comime suit

ot VT2

24K
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7
09 R* = 0,9988
TR
S Z 44
2 = 34
z =
o .5
S 2 sl
= 2
-
| -
0 T T T
| 2 3 4 5 3

Charge en MEK (kg m,'ij"l

Figure VIL 1. Le trace de Hanes -Woolf pour la détermination de la vitesse
d¢limination maximale au jour |
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Les grandeurs wu sein de cette equation ont ¢te detinies aupuray ant.

On & souhene gue la prohiteration de la composante fongique est lice a aciditication du biofilm.
Erant donne la torte proportion des champignons (Tableau IV.2) ¢t leur wulle netiement plus
importante que celle des bacteries, on peut done imagimer que la fructon volumigue moyenne
occupee par les hluments fongiques est preponderante au sein du biofilm. Les constatations
visuclies ont perints de noter l'existence d'une multiiude de fllaments fongigues pointant vers
Pinterieur du reacteur tant au niveau du chapeau quau niveau du trone avee un developpement plus
accentue au niveau de ce dermer. Plusieurs auteurs (Pweologlou of of - 1980 Trulear et Characklis,
1982) ont constate que la predomimance de micro-organtsmes tilamenteux conduit & une diminution
de la densité du biofilm (¢ 40 hgpy m'). Cela conduit & penser que la concentration mussique des
cellules est plus elevee pendant la phase imuiale de tormanon du brotilm qu'on a denommee "phase
dynamique”. La ditfusivite du substiat au sein du bofilm ctant basée, entre autres. sur la
concentration massique des celtules Xi (Ky 7 poa Xo Y selon Pequation (VILT2) 1] s'ensuit qu'elle
evolue vers la hausse avee le developpement du biotilm. Ne disposant que d'une valeur de X;,
representative de la biomusse totule recuperee en tin de cvele, 1l s'enswit que seule la diftusivite
correspondant au biotilm existant en fin de cycle peut étre déterminee

LEn admettunt que la resistance au transfert externe est ne

eligeable. 1l est possible de urer de

Iequation (VIL 12} la valeur du coetticient de diftusivite etiective comme suit

rH, o
cE T (VIS
2AK C
ou
C. - concentration affluente en MLK dans la phase guzeuse thy m™)

H, + constante d'Henry adimenstonnelle

Pour celu, il faut donc determiner la constanie de vitesse de consommaton du substrian qui est

donnee par la relation suivante (Diks et Otengraf, 1991)

r

k. :}}_\_"_ VL L

Hws = Vilesse spectiigue maximale de croissance de tu biomasse (h)

X, = concentration de la bromasse au sein du biofilm (kg Mo )
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Y = rendement de conversion du substrat en biomasse

La concentration de la biomasse a été déterminee en recuperant la totalite de la biomasse a la fin du
cyele de detachement-renouvellement du biofilm et elle vaut 46,1 Kgps My, ' En effet. pour un
poids humide de 2,82 kg de biofilm, un poids sec de 130 g a eté determine. Le rendement de
conversion du substrat en biomasse a été calculé en sachant que 247 g de MEK ont ¢t¢ consommes
durant le ¢ycle étudié. Sa valeur est de 0,53. Ces données permettent de trouver une constanie de

: : . -3 .-l \ -1 g-
vitesse de dégradation de l'ordre de 1,94 kguix Mo~ b correspondant a 0,042 gy p 2oy h

Le Tableau VIL | reprend les valeurs de la diffusivite effective de la MEK calculees selon 'equation

cimne

(VI 12) pour les trois charges appliquées au 77 jour du cycle.

Ces donnees permettent de calculer un coefficient de diffusivite moyen de l'ordrz de
9,02 10" m" s™" au jour 7 pour les charges appliquées de 1,5, 3,5 et 5,5 kg m, ' j' respective nent.
Cette moyenne représente environ 65 % de la diffusivité de la MEK dans l'eau. Ces resuliats sont en
accord avec les observations de Characklis ¢r al. (1990) qui notent que les cellules representent
environ 20-50 % du volume du biofilm et peuvent réduire considérablement les taux de diffusion. A
titre de comparaison, le Tableau VIL2 indique les coefticients de diffusion mesures
experimentalement pour diverses molécules au sein de biofilms et de boues biologiques. Dans la

plupart des cas, ces coefficients sont inférieurs a 80 % des valeurs determinees dans I'eau

Quant a la profondeur de penctration du substrat au sein du biofilm, elle est donnée par l'equation

suivante (La Motta, 1976 a ; Ouengraf et Van Den Oever, 1983) :

Ird
’) 0 |
s _[2D.C (VIL15)
Kk,

Ne connaissant pas l'influence de I'évolution de la composition du biofilm et de sa dynamigue
d'organisation sur la concentration cellulaire, il s'ensuit qu'on ne peut ayoir une idee sur la variation
de la densité du biofilm dans le temps. Comme on l'a deja souligne, la densite cellulaire dont on
dispose est représentative de la boue récupéree a la fin du cycle de detachement-recolonisation. Par
conseéquent, 1l est possible d'utiliser I'équation (VI1.15) pour estimer la protondeur de penetrazion du

cine

substrat au 77" jour du cycle, par exemple, pour les trois charges étudiees, ¢n supposant que la

distribution de la biomasse active et de sa densite dans le biofilm est uniforme (Tableau VIIL 1)
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Lableau VIL1. Valeurs de la diffusivite effective et de la profondeur de penctration
correspondant o diverses charges appliquées au 77 jour du cycle de detachement-
renouvellement du bofilm.

Charge appliquee T Concentration - Vitessede  Diftfusivite . Profondeur de
I (kgm,” j']) . affluente en { degradation  * eftecuve (m” s ©penetration ¢mim)
| phase gazeuse ¢ (hgm,jY) '

(gm’) e
1,5 | 1,1 | 1.0 7,63 107" 0,79

: 3.5 | 25 | 1.6 B UR [V 1,26

5.8 41 23 08310 P81

Tableau VIL2, Coefficients de diftusion determines experimentalement dans des biofilms et
des boues activees selon dittérents auteurs (Chritensen & Characklis, 1990).

© Substance . Coeflicientde - D/ Dpsa 0 Aggregal
dittusanie “diftusivite Dy (107 microbien
Oxygene I 15 0,70 ’ Filin
Oxyeéne | 21 - 0,08 P Boue activee
! } ; ;
| Glucose | 0,48 . 0,08 © Boue uctivee
, ; .
1 i : | .
i Glucose f 0,6 - 6,0 ! 0.1 1.0 : Boue activec
| : |
! Oxyeene | 22 ; 0.9 Film
| i .
Ammoniac I3 0.8 .
Nitrates ; 14 ' 0.9
Oxveene 420 i 0,2-- 10 © o Bouc activee
Glucose : 0.6--2.1 : 0,1--03 .
: Oxygene | i 0,95 : Fitm
Glucose : =03 Film
Methyl-cthyl- 2,85 | 3,84 i Film
i cétone : |
L Methyl-isobuty - | 5,37 ' 0,19 f
cétone ! |
i | |
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En combinant les équations (VIL.9) et (VII.15), on peut écrire la relation :

Ak 6 (VIL16)
Vi C

Cette équation montre que lorsque la pénétration du substrat est incompléte (cas des biotilms €oais),
la vitesse de dégradation dépend alors de la profondeur de peénétration et est independante de
I’épaisseur totale du biofilm actif En admettant que la vitesse d'épuisement maximale du biofilm
correspond a la valeur maximale enregistree dans les conditions de gestion de croisiere
(Qzou = 1 m’h' Qou=051 h™') utilisées lors de la caractérisation de Iactivité microbienne ¢urant
le cycle de détachement-renouvellement du biofim, c'est-a-dire, 3,5 kg m," j', I'équation (VII.16)
permet de trouver une profondeur de pénétration maximale de 2,76 mm. Ce resultat ainsi que ceux
repris au Tableau VIL.1 mettent en exergue lI'importance de I'épaisseur active d'un biofilm bactério-
fongique. Ces valeurs sont conformes avec les observations de Tomlinson et Snaddon (1966) qui
considerent que l'epaisseur active d'un biofilm constitue essentiellement de Glomrichum ¢st de
l'ordre de

2.1 mm.

Finalement, l'effet des forces de frottement sur l'activité biologique des cellules peut étre evalue par
le biais de la theorie de la mécanique des fluides. Dans le cas d'un écoulement laminaire, I'equation

de Poisewlle (Giles,1986) permet de décrire la perte de charge linéaire dans une conduite

cylindrnique

/ ) -") 1

*\_l.:’_ij“; (VIL1T)
L d;

dj, = diametre hydraulique de la conduite (m)

2 4 ' 'l
U = vitesse reelle de I'ecoulement (m s7)
Or, nous avons vu que la vitesse réelle de I'ecoulement était fonction de la colonisation du support,

par l'intermédiaire du coefficient de présence de phases. De la méme fagon, le diametre de la

conduite sera influencé par la colonisation du support par une relation du type

d, = yed, (VIL13)

dy; = diametre hydraulique de la conduite avant la colonisation (m)
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Associant les equations (VI 17) et (VIL18) 1] vient

AP 32uu, P
— = (VIL19)
L. e d;

i

La force de frottement caleulee est de 045 dynes em™. Elle se situe en bas de linternvalic des
valeurs trouvées par Mittelman o af., ¢t qui sont comprises entre O et 32 dynes em™ (Shreve et
Vogel, 1993, Pur consequent, les contraimtes de cisaillement imposees aux cellules immobilisees ne
devraient avoir aucun eftet sur eur croissance et leur metabolisme. En effet, ces mémes auteurs ont
mesure un taux daccroissement du nombre de bacteries timmobilisees ¢t une diminution de la

vitesse de consommation du substrat au dela de 3,6 dynes em )
V. DISCUSSION-CONCIL.USION

En se basant sur le taux specitique de consommation maximal  determine en  batch
(Guon 040 gan g’ h') par Vandermesse (1996) pour le consortium bacteno-tongique issu du
brofilnt et connaissant le poids see de la bromasse (130 g) recoliee a la tin de Fexperience dunalyse
du cycle de detachement-renouy ellement du biofilm, on peut dedutre une capacite d ehimination
maximale de 6357 kg m,” 7 dans ces conditions. Cette valeur ne retléte pas la capacie de
degradation maximale actuelle du réacteur DTB-MEK. En etfet la vitesse specttique  de
consommation de ce dernmer n'est que de 0,042 gy« g‘.\_k h'*. donc, de l'ordre de neut tois plus

faible qu'en reacteur batch.

Agathos v ufl. (1997) ont etabli les performances de biodegradation du consortium bacterten
caractérisant I'inoculum de depart (voir Chapitre IV, section 11.3.3 1) en culture batch liquide pour
lrols concentrations initiales en MEK 1 1, 2 ¢t 3 g 17 Les protils de croissance ¢t de degradation
sont modehsés par des cquations sigmoide et foganthmique respectivement (Figure VIL2) afin de

determiner les parametres cinetiques de crossance et de degradation (Tableau VIIL3).
- . 1 . . y
La valeur du taux specilique manmal de crotssance (U 1o 7y est Ja meme que celle enreaistree par

Sharectdeen of af. (1993) dans le cas de la degradation du methanol par un consortium bacterien en

reacteur bateh. Lile est de ordre de sept tois plus elevee quTau semn du reacteur DTB-MIEK.
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Figure VII..2. Cinétiques de croissance et de dégradation de la MEK par le consortium
bacténien. Evolution de la concentration en biomasse et en MEK en fonction du temps pour un
batch contenant 3 g I"' de MEK au départ. Les lignes sont des courbes théoriques calculées a
I’aide de modeéles en utilisant le meilleur ajustement parameétrique, tandis que les points sont
les mesures expérimentales.
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Tableau VIL3. Valeurs experimentales ¢t théoriques de la croissance microbienne et
parametres  de  degradation  obtenus lors  d’experiences en reucteur  batch  pour une
concentration initiale de 3 ¢ 1™ pour le consortium bucterien qui @ servi a4 noculer le reacteur
DTIB-MEK Les valeurs theoriques sont determinees a partir des equations steechiomeltrigues

postulees (voir equation H.40) (Agathos ¢r al., 19Y97)

; Parametre - Valeur experimentale Valeur théongue
,um.n\(h‘l) 0316 -
:\ (\ SN (:-:’Nli:r{ :-_—11’5 h ) E 0,2() i -
! |
P - 7T T 3 : .
Yoovr (ges gank ) ! 0,43 i .70
Yook (mole moic'l) ]| 3,30 3.5
B oo . L [ _
Y(.‘Ul..’\h N [ 1180 ' 2
|
Y age (mole molety 0,35 040
e ——— B e e A e e s =
| Yxoor(8es 802 ) 4,50 0,43
ey _ O
i[ YX el (E;’.k's ":; ) U,.)L) 0’)7
i ; N — ; —
Y ik (mole mole™) 0,35 0,40
| _ B
e Lo .
! Yy, 6,23 ; 9.00




En outre, aucune inhibition de ["activite bactérienne n’a été observee contrairement aux resultats de
Deshusses er al. (1996) qui indiquent un arrét d’activité d’une culture mixte a des concentrations en
MEK en phase liquide excédant 0,36 g 17,

Dans d’autres expériences en batch ol des injections successives de MEK concentrée a 3 g I ont
cte effectucées sans renouvellement du milicu (seul oxygene a ¢té ajouté, une fois consomme), la
dégradation de la MEK a provoqué une acidification du milieu. Un arrét de I"activite bacterienne a
¢te constate lorsque le pH a chuté a une valeur de 5,5 (Deseveaux, 1995). Aucun metabolite acide
(acides acetique, formique, etc.) n’a pu cependant étre détecté dans ces conditions. Notre
pressentiment que cette acidification pouvait étre liée a la libération de protons concomitante a la
consommation de 'ammonium comme source d’azote s’est contirme lors d’experiences ultéricures

lorsque le sulfate d’ammonium a ét¢ remplace par le nitrate de potassium

En effet, dans une série d'expériences finales visant a démontrer que l'acidification est bien due a
l'accumulation des protons d'un acide minéral, des cultures ont ¢té réalisees dans des bouteilles
contenant 0,25 gps 1" de biomasse prélevée du biofilm dans un milieu dans lequel le sulfate
d'ammonium (9 g 1) a été remplacé par le nitrate de potassium (14 g I'") (Agathos er a/., 1997). Le
milieu de culture est identique a celui décrit plus haut (Tableau 111.2) sauf que du sulfate de sodium
a é1¢ ajouté (9,68 g 1'') pour compenser le sulfate du sel originel. Apres 48 heures d'incubation, de la
MEK. concentrée a 10 g I a complétement disparu et le pH est resté égal i 7 dans les milieux a base
de nitrates, landis que dans le liquide a base d'ammonium, 5 g I"' de MEK n'ont pu étre dégrades et
le pH est descendu a 5,5. D'autres donnees indiquent qu'avec ce demier milieu, la degradation de
seulement 3 ¢ I de MEK par la population mixte du biofilm a réduit le pH du milieu de 1,5 unites
apres 20 heures. La source d’azote joue, dong, un role preponderant. Le remplacement de NH;™ par
NO;™ permet de ramener le pH a des valeurs proches de la neutralité et du coup permet aux bacteries
de consommer le substrat sans difficulté. Considérant que des concentrations de 'ordre de 20000
ppm en MEK ont pu ¢tre dégradees par le consortium bactérien, il apparait que ce dernier n'est
nullement inhibé par la MEK a un tel pH. La méme tendance est observeée chez les souches
fonziques et notamment /usarium qui est nettement plus actif que Géotrichum. Cela deénote la plus
grande sensibilite du biofilm au sein du reacteur DTB dont 'inhibition survient lorsque les
concentrations en phase liquide sont de l'ordre de 2,5 ¢ I'' pour une charge appliquée de

16,4 kg m,f"‘j'l {voir Chapitre V, section V.2.).
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L influence du pii sur fa croissance ¢t lacuvite des micro-organisies a ete ¢ludiee en réacteur
batch (Vandermesse, 1996). Le pH optimal etait de Vordre de 7 (Figure VIL.3). La concentration
initiale en MEK éait de 3 ¢ 1" et la concentration de l'inoculum ¢tait de 0,23 2,5 17 Lors d'une
autre experience realisee avee des micro-organismes 1solés du brofilin sur des milieux solides, it a
ete montre que le consortium bucterien artificiellement reconsttue n'a pu degrader la MizK qu'aux
pH de 6 et de 7. alors que Glorrwclnon cundidum, 1sole, n'a ¢te acut quiaux pil de 3, 6 et 7 et
Fusarnom oxyvaporum, asole egalement, a pu degrader le poltuant aux pH de 4, 5, 6 ¢t 7. Les
champignons semblent proliterer le plus a un ptl de 5. Aucune croissance microbienne n'a pu étre
decelee aux ptl 2 et 30 Ces résultats exphiquent Uenvahissement fongique du reacteur quand

Paciditication la plus poussee a hicu a la fin de la phase de croissance « dynamique » du biofilm,

Malgré cette similitude relative au hen entre lu nature des germes et les condittons acides dans les
deux types Jde reacteurs, les reésuttats sont, dans ensemble, en contradicuon avee les conclusions de
Diks et Ottengraf (1991 qui soulignent qu’il est possible de predire les performances dun réacteur
intégrant une biomasse dont les parametres micro-cinétiques ont eté determines en culture batch.
Les facteurs influengant les performances d un bloreacteur sont, en effet, comme tl a ete souhigne au

chapitre 1f, plus nombreux et plus complexes qu’en mibieu liquide.

Par ailleurs, ces resultats indiquent que la consommation du substrat est ues atfectée par
Fimmobulisation des cellules dans un systeme tonctionnant en regime continu malgre 'absence de
forces de cisatllement. La determination des parametres cinetiques du consortium utilise ne peut
donc se fatre que dans le design actuel. De plus, des problemes diftusionnels inherents au biotilm
semblent limiter les performances de degradation du reacteur car une protondeur de penetration

maximale de 2,76 mm a ¢té estimee pour une epaisseur moyenne du biofilm de 543 mm.

Il est génerulement admis que la biodegradation de poliuants par des cellules immobihisees en
bioreacteur ¢t celle due a des cultures microbiennes en suspension correspondent a deux situations
tres differentes. Avant tout, soulignons que dans la grande majorite des cas, les syvstemes a cellules

immobilisees fonctionnent dans des conditions de hmutation diftusionnelle (Bailey et Ollis, 1986).
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Qutie les phenomenes de résistance a la diffusion, plusicurs mécanismes ont éte avances pour
Justifier la modification de la cinétique intrinseque de la biomasse active. L’ immobilisation reduit
Pinteraction entre les enzymes en maintenant ces dernieres dans une position spatiale fixe. Shreve
et Vogel (1993) retutent Fhypothese selon laquelle 'immobilisation provoquerait des alterations des
proprietes cellulaires et attecterait de la sorte la production d’énergie etou les voies metaboligues
des cellules. Selon eux, ce sont plutét les changements physico-chimigues (plH, température,
concentrations de nutriments et de produits metaboliques, etfets de cisatllement, taux de ditfusion

de l'oxygene, ete.) qui sont responsables des modifications observées.

Selon Aiba ez wl. (1973), la constante cinétique K, d’un systeme comportant un biofilm depend non
seulement des conditions hydrodynamiques de 'environnement mais également des conditions
clectrochimiques du support et du substrat. Sclon Deshusses (1994), les populations microbiennes
sont sounuses a des contraintes nutritionnetles des lors que Papport en nutriments devient linutant,
Cela resulte en un taux de croissance qui est nettement plus faible que dans des culures en
suspension. Costerton (1988 considere que la bactérie possede un génome assez stable, mais qu'elle
est capable d'exprimer un spectre important et varie de pheénotypes en reponse d son environnement.
H appelle ce tvpe d'adaptation rapide "plasticité phenotypique”. Ces changements sont reversibles
lors d'une culture normale en milicu liquide. Ansi, les bacténes planctoniques en milieu liquide
sont clairement dittérentes des bacteries en biofilm (Costerton o «f., 1994). Cette attirmation
signitie donc que lors du passage de la croissance en mihieu hquide pendant I'inoculation du
réacteur 4 la croissance au sein d'un biofilm les bactéries peuvent s'étre adaptees par l'expression

d’'un nouveau phenotype.

Si Certains auteurs, tels que Fletcher (1984) et Bailey ¢r «f. (1987) affirment quil y a des
diffcrences phénotypiques entre bactéries planctoniques et bactéries en biofilm, dautres sont
beaucoup plus réticents. En faisant le pont de la science, Van Loosdrecht er uf. (1989 constatent
que beaucoup detudes confirment que l'attachement @ une surfuce conduit a des alterations de
l'activite microbienne. Cependant, il n'y a pas de tendances claires. Si certaines etudes montrent une
augmentation du taux de croissance bactérien, d'autres démontrent au contraire une diminution. Ces
auteurs concluent quil n'y a pas de preuves directes que l'adhésion influence le metabolisme
bactérien, dans le sens que la bacterie subuait des changements structurels dus a l'adhesion. Les
différences observees peuvent étre attribuées a des mécanismes indirects, dus a des changements de

conditions a la surtace. Plutét que la cellule elle-méme, c'est Penvironnement qui subit des
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changements. Il faut donc garder a 'esprit que si les affirmations de Costerton (1988) pourraient
fournir des explications aux différences apparentes de comportement du systéme biologique en
bioreacteur et en batch, tous les auteurs ne sont pas du méme avis. L'attachement bactérien raste un

domaine empirique.

2
A




CHAPITRE VI LE TRANSFERT DE MASSE

. DISCUSSION DES CARACTERISTIQUES DU CONCEPT

Les experiences realisees lors de ce travall ont porte sur la caracternsation et la pertormance du
réacteur DTB. Les résultats se sont montrés encourageants. Le present chapire est consacré a une
vision globale du réacteur permettant une estimation globale de ses potenualites d’application. e
concept du réacteur DI tut élaboré sur la base d’une vision globale des problemes de transtent. La
performance de ce reacteur est dependante de apport en substrat S et de 'evacuation du produit de
réaction P. Un reacteur ideal est done, dans ce sens, caracterise par une biomasse active dont le
contact est a la fois opumisé avec le substrat et munimise avee le produnt de la reaction. Une
optimisation du contact entre le substrat et le biotilm correspond a une répartition unirorme et

homogéne du brouillard sur toute la surface du biofilm.

Dans [e cas d7un substrat gazeux, cette vision idealiste s¢ heurte a Minevitable coexistence de trols
phases. S1 la biomasse active, sohide, peut ¢tre imaginee en contact direct avec le gaz. elle ne peut
s’en contenter. ['ensemble des nutriments indispensables a son metabolisme ne peut lui étre
apporte que sous torme dissoute, ¢'est-a-dire en presence d'un liquide. Ce hquide, s’ interposant
entre la biomasse active et le substrat gazeux, doit ¢ire considéré comme un obstacle au transtert

gazeux. L'epaisseur du film liquide doit done étre minimiisee autant que possible.

Si la technologie de la biotiltranion, en conterant au support le role de apport de 'ensemble des
molécules necessaires au metabolisme du consortium, permet de supprimer la phase hquide, elle
présente, cependant, une série d'inconvenients. Outre fe tait que la nature organique des supports
rende cette technologie difticiiement caractérisable et controlable, cile entrave Pelimination des

produils de la reaction et doit éure considérée comme un ¢eurt a fa situation 1deale.

Le liquide a pour role non seulement d'apporter les ¢léments nécessaires au metabolisme de la
biomasse, mais aussi d’evacuer les produits de la reaction. A ce double role de transtert. 1l constitue
cgulement un facteur limitant du transtert du substrat guzeus vers la biomasse active.

La théorie génerale du transtert gazeux constitue la base de developpement dun concept

-~

biotechnologique pour substrats gazeux. Le moteur du transtert est constitué¢ d’un gradient de
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conecentration AC s'appliquant sur une surtace A et contrdle par la distance separant lu source du

transfert de sa cible

Le hyuide €tant considére comme un obstacle au transtert mais neanmoins indispensable. sa
pulverisation permet de le repartir de maniere homogene tout en limitant sa presence. La tille
moyenne des gouttelettes etant inferieure a 50 um et le volume liquide specitique etant taible. il est
raisonnable de penser que la couche liquide separant la phase gazeuse des micro-organismes sera
d’épaisseur minimale. La faible taille des gouttelettes entraine une surfice d echange specifique
extrémement clevée, soit de I'ordre de 60 10° m™ m™ pour des gouttelettes de S0 um. Cette sur uce
d echunge specifique clevee est lavorable au translert gazeux 1l ne fait aucun doute que le higuide
sera tres rapidement sature, des sa mise en contact avec le gaz et ce. méme si celui-ci presente une

tres faible diftusivite.

Sous I'angle du controle et de la caracterisation, le réacteur. a l'inverse d une boite noire. est
parfaltement accessible. A ce systeme triphasique vient s ajouter un support a la biomasse active
qui n’est autre que la surface lisse de la parol interne du reacteur. Contrairement a une phase de
maintien constituce d'un liquide agiteé, enrobant la biomasse active. un support solide est prererible

car il permet le rapprochement du substrat gazeux et de la biomasse active

Hormis le fait que le substrat gazeux est par définition une composante extericure au svsteme. le

reacteur DB envisag

24
-

e, contrairement a la biofiltration. I'exterionisation de "apport ¢n solution
nutritive. Cet avantage permet de controler independamment les grandeurs de geston tels que la

composition, la concentration, le debit et la température du milicu nutritif,
II. LE TRANSFERT DE MASSE

Une caractéristique importante du réacteur DB est le transtert de masse. Le transtert du substrat
gazeux vers la biomasse active par I'intermédiaire d un liquide constitue une etape tondamentule

determinant la pertformance du reacteur

APpIEs avoir caracterise le comportement de la biomasse apres son integration en bioreacteur. ane
serie d’experiences biologiques ont ete realisees. Celles-ci ont permis de mettre en evidence des

performances encourageantes et des perspectives d'amchioration interessantes ¢ reacleur.




denomme "tubulatre” est caractertse par absence de support proprement qit La bromasse se

devctoppe sur la paroi "tubulaire” du reacteur.

L ensemble des expeériences menees permettent dassocter des valeurs experimentales wun equations
de transtert de masse. Cette section est consacree a Fetude des capacites de tianstert du substrat

aazeux eta Minfluence des parametres opérationnels sur les capucites de transtert
H 1 CARACTERISATION EXPURIMENTALL DU TRANSFERT DE MASSE

Ce paragraphe vise la caracterisation du transtert de masse. non seulement au sein du browllard

mals egalement au sein du réacteur "tubulaire”. Lo wansfert de masse au semn de ¢e dernier est

ctudie sur la base de son experimentation biologique.
(L 1.1 Determination des capacites de transtert du broutllard

Comime nous "avons signale lors de la description du reacteur sous angle phvsique. atomiseur a

etfet venturi produit a un debit vazeux compris entre 0.8 ¢t 1,5 m™ h™ ¢t a un debit Higquide de 0.5 4
-1 P \ . .

F'Th des goutielettes de 26 a 35 um. Sur la base de la talle de ces gouttelettes, on peut deduire

gu’elles presentent une surtuce spéeifique comprise entre 170 000 ¢t 230 000 m™ par ™ de hguide.

Semnteld (1986) a developpe des expressions representant les temps caracieristiques associes aux
difterentes etapes de transtert dun gaz dans une goutte et qui traduisent les temps necessaires a
U¢tublissement du régime permanent. Les temps caracteristiques de la dittusion Jdu gaz de la phase
gazeuse vers la gouttelette, du transtert a travers Pinterface gaz-liquide et de ta diftusion du subsirat

dissous au sein de la phase aqueuse sont données par les equations suivantes -

~

R” ,
T, = — (VUL
© 4D,
I MRT
¢ o 2IMRID, (VL2
‘ aH-
R- L
T, = — (VI
T D,

Ty, = temps caractenistique de a dittusion du substrat du coeur de la phase cazeuse vers la goutte (s
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T, = lemps caracteristique neécessaire a I’équilibre de phases a ' interface (s)
T, = temps caracteristique de la diffusion du gaz en phase aqueuse (s)
R, = rayon de la goutte (m)

D, = diffusivité du substrat dans la phase gazeuse (m” s

O
|

= diffusivité du substrat dans la goutte (m~ s

Z
|

i 1. S i i
masse molaire du substrat diffusant (g mol ™)

R = constante des gaz parfaits ( 0,082 atm | mol™ K™)

R

= fraction des molecules arrivant a l'interface gaz-liquide qui sont transférées vers le liquide.

{

encralement eégale a l'unite.

)

1T = temperature ambiante (K)

H = constante de Henry (atm mol™ 1)

Ces temps sont de 0,32 107, 8 10™ ¢t 0,11 seconde respectivement pour une goulte de 35 um. Le
temps caracteristique de la diffusion au sein de la goutte est donc I'étape la plus lene. 1l est de
I"ordre de 0.22 s pour une goutte de 50 um. La durce necessaire a la saturation de celle-ci ayant lieu
en une fraction de seconde, elle a lieu tres vite si on tient compte du temps de sejour du brou llard
au sein du réacteur qui est de l'ordre de 68 secondes pour un débit gazeux de 1000 1 h™. Seinfeld
(1986) ajoute que pour des gouttes de diametre superieur a 0,1 mm, des turbulences internes sont
creces au sein de la goutte en mouvement et le temps nécessaire a la diftusion interne du gaz est de
I"ordre de R p/vip, ce qui représente environ 10~ seconde pour une goutte de | mm de diametre
(v) représentant la vitesse de chute terminale de la goutte dans 1'air, w; la viscosite du lhiquide et w,,

la viscosite de 'air).
[1.1.2. Détermination des capacités de transfert au sein du reacieur DTB-MEK

Une estimation indirecte des capacités de transfert peut étre obtenue @ partir des experiences de
degradation de la MEK. Cette estimation basée sur le transfert d’oxygene, corollaire inevitable de la
dégradation de la MEK, permet d’affecter au réacteur tubulaire une valeur de Kja biologique de
I’ordre de 11 107 s, Cette valeur ainsi que le raisonnement ayant permis sa determination sont

presentes ci-dessous.

Dans les conditions limites, c’est-a-dire une situation de deficit maximum en paz dissout

correspondant aux performances maximales du réacteur, le transfert, selon la loi de Fick, est
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fonction de la diffusivite du gus duns Ie milicu considere et de sa concentration a saturation. Le
produit D, C* vaut alors 2,33 107" Kg m " 5™ pour Foxygene (pression particlie de 20 kPa et T -

35 -C. diffusivite de Toxveene 31 107" m”s™, sotubilite 7,52 107 he m') La ditusnite de la
MEK valant 14 107 m™ s7 1] s ensuit que la diffusion de la MEK est Identique a celle de Foxyvgene
pour une concentration a saturation de 107 107 ke m™ (voir cyuation VIHIL25 plus tomn),
Connuwissunt la constante d'Henry adimensionnelle (1) de la MEK (3 iU"‘}ﬂ on peut deduire la
concentration en MEK dans a phase guzeuse en dessous de laguelle la MEK diffuse moins bien que
Poxyzene. Cetie concentration est de 33,5 10 ke m 11 est done raisonnable de considerer que,
dans notre cas. le transtert d'oxy gene est un metlteur ounl de caracierisation des pertormances du

transtert que fa MER,

Prenons la valeur de transtert optimale d'oxy gene obtenue avec le reacteur DB et qui correspond a
une vitesse de consommation de MEK de 4.8 hgm, ™ ' S nous considerons qu b taut 3.5 moles
d oxygene pour degrader 1 mole de MK, nous pouvons dire que la biomasse permet e transtent de
728 ke oom, 7 En considerant que da surface specitique du réacteur tubulaire est de 27 m m . la
vitesse spéciiique maximale de transtert est ézale a 0.27 kg d oxygene par m™ de support et par jour.
Cette valeur est supericure a celle de fa bromasse hinee sur un support reticule on mousse de

polyurethane ¢t tranant l¢ methanol (Thalasso, 1993) et dont la valeur maximale est Jde

0,04 kgm, "

En considérunt une concentration a saturation ¢n oxyeene de 7,32 107 ke m o la temperature de
fonctionnement du reacteur ¢t en considerant que les meilleures performances de transtert oblenues
correspondent aux capacites maximales du systeme, 11 est possible au moven de 17 equation de fick
(1111, de determiner une valeur de Kja nunumale que Ton qualifiera de bologique et se rapportant
au volume du reacteur ¢t non au volume de liquide present. Cette valeur de Ka biolozique de
Cordre d'au moins 11.2 107 s est du méme ordre de grandeur que fes merlleures valeurs cnees
Jians L litterature pour les wechnologies plus classiques ¢ Fableau VI I est eependant duticile de
comparer ces valeurs, putsqua Uinverse du reacteur DB les Ka cites par la luterature sont

souvent determines par une methode chimique.
L:n outre, le design du reacteur tubulaire n’a pernus le developpement de [ biomasse que sur une
surtuce spéeitique limitee, de Pordre de 27 m™ m . Un design plus adapte permettrat Fobiention de

K largement superieurs.
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Tableau VIIL 1. Capacites de transfert des principaux bioreacteurs (Thalasso. 1993)

Performances citées ou calculées
_JBF s i LN
02107 -10 10"
7010718
719°-5010"

Type de reéacteur

|
- HMESE =

| Réacteurs a bulles }
\

Reéacteurs a injecteur
‘ Lits bactériens

. N e i

; Rédclcursﬁplalcuux 0310715107

| Réacteurs a disques tournants

Reéacteurs a membranes




20 DETERMINATION DU REGIME LIMITANT

La bioepuration de lair charge en MUK est considerce comme la juxtaposition des deus
Mmecanisimes mis en Jeu s le transtert de masse au truvers de la couche liquide et la reaction

brologique permettant Ielimiination du potluant de la phase liguide.

La question qui se pose est done de savorr s est possible d'estimer la constante phyvsigque de
transtert de masse K et Ja vitesse volumique maximale de bodegradaton V| separciment ¢t de les
combiner dans une seule equaton qui permettra de deenire e type de himitaton guand les deux

MeCanismes operent simultanement,

Comme nous 'avons deja souligne, le processus du trunstert de masse est decrit par e modele du
double film. La cinctique de la reaction de biodegradation est decrite par lu lor de Monod. La

relaton du bian du transtert suivt d une brodegradation s™eent

Jdc. . C .
__':]\lu((:‘*'_cl)w\!m___"_ VI
di Crk,

ou

C® - concentration en potluant dans la couche hiquide @ saturation (kg m

C, - concentration du polluant wu sein de ta couche liquide (hg m™)

A lequilibre. e substrat ne s’accumule pas a Pinterface fiquide-bofilm (dC dt 0y Par consequent,
le flux du transtert Jde masse guz-liquide est egal au flux de consommation Ju substrat dans le
brotilm. L cquation du bilan de transtert (VLS ) s7eenit

5

e (VIS

KalC*-C. }j=V
‘ ( ) MC.;—rf\

bee

Cette equation admet quatre mconnues (K, C, V.ot K)o bEnontroduisiant des vanables

adimensionnelies. on redutt le nombre d inconnues a deux (Da et vy

N = '_E‘—., I)J = V:” n \("' N = l\m m\’lH,(n
c* KaCr KaC, H ¢
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ou (Da ) est le nombre de Damkoler ; il est defini par Bailey et Ollis (1986) comme etant le rapport

entre le flux maximal de la réaction mise en jeu et le flux maximal de transtert.

L equation du bilan massique a I’équilibre du substrat devient :

1-x N

(VUII.7)
Da K4 X

En posant ® = da + x - 1, la résolution de I’equation (VIII.7) ¢st donnee par Bailey et Ollis (1985 :

\

X:-(gLIVI—f-;—f —]J (\lxlS)

2 w

Le signe () tient compte de la valeur de (®) qui peut étre positive ou négative. Si Da << 1. le flux
maximal de transfert est trés grand devant le flux de la consommation par la reaction biologiquz (la
résistance au transfert gaz-liquide est faible). On a alors atfaire a un régime limité par la reaciion.
Inversement, lorsque la resistance au transfert de masse est importante, le transtert est le processus

limitant. Da est alors supérieur a I'unite.
1.2 1. Détermination de V,,

La relauon de Michaclis-Menten (11.36) permet de déterminer les principaux parametres cinetijues
de la biodégradation (V,,, K,;). Elle a ¢té développee a partir d’experiences utilisant une culture
pure de bactéries se multipliant a partir d’un seul substrat organique. Cependant, de nombreux
auteurs ont utilise cette relation dans le cas de cultures héterogenes, ¢'est-a-dire contenant un

melang

ge de populations bacteriennes.

En admerttant une faible variation de la biomasse lors des essais lorsque ces derniers sont reglises
une fois un régime quasi-stationnaire est atteint par rapport a l'¢paississement du biofilm et lorsque
la durée de ces cssais ne dépasse pas une journce, la concentration en biomasse sera supposee
constante pour déterminer le parametre Vy,. Ce dernier sera donc calcule en appliquant la methode

de Hanes-Woolf decrite précéedemment (Chapitre VI, section 1V.2) :
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';'_»;: ' - A l\’l“k)‘

La constante cinetique Vi, est determinee a partir de 1 ctude du comportement du reacteur a un debit
. . S R -1 : . . - : < . -~ : : ’ . :
gazeux de 0.5 m h et un debit liquide de 0,5 1 h™ (Chapitre V. section VL Cette experience

condult a Foblention d une vitesse volumique de degradation maximale de 4 2 kg m, )

La valeuwr de fa vitesse volumiqgue maximale 'V, predite est de 495 kg m, U Rappelons quune
valeur toute proche, de 4.8 kg m, 7 a ete obtenue tors d'une expericnce ou te pH du milicu atomise
4 ete ajuste a 6,7 avec un nubicu nutriut fortement tamponne (chupie V) osecuon IN A4y e debit
suzeuy applique a éte alors de 1000 1 h™ et la charge appliquee de 18 ke m, ™ j 7 correspondant « une
concentratton en phuse gazeuse de 14,25 107 kg m™. La concentration & saturation en phase hquide

lut correspondunt est de 2,85 kg

Une estimation purement physigue de K; peut etre obtenue sur fa base des equations (15 i1l 12y ¢t

(11.27; Cete derniere equation permet, en connaissant le debit hquide de 0.5 1 h ' anjecte par
atomiseur, de determimer une epatsseur de lu couche hquide de 40 pme bEn considerant done une
repartition uniforme du hiquide, et en myectant dans Vequation (11.3) Ta valeur de U epaisseur estimee
de fa couche liquide en tant gu'epansseur de tidm hiquide (6)), on peut montrer gque K vaut
3,510 ms ™ Luvaleur de D ayvant permis d obtenir cette valear estde 14 10" mos T Ces donnees
nous  penmctient de o caleuler une constante Kao rapportee au solume du reacteur de
G435 107 5 Enomjectant ces valeurs dans Fexpression du nombre de Drunkoler (VitLog b vient
que Davaut au naximum 6,021 pour fa MEK. Notons qu'une estimation physique de epaisseur de
la couche hiquide en wnt gqu'epaisseur du film liquide contere a ce dernier une cpaisseur §,
maximale. 1l en resulte, selon Pequation (VIIL6) que la valeur du nombre de Damboler ainsi

déterminee est une valeur maximale.

Cette valeur indique que le taux de transfert maximal est nettement plus cleve que la vitesse de

ceable et le systeme est hmate

=

reaction maximale. La resistance de transfert de masse est done negh

par le regime biologique. Cect n'est pas ¢lonnant compte tenu des resultats de Texperience

-
=
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d'asscchement du biofilm qui a révélé l'absence de limitation de transfert externe.

En outre, il est possible, par le biais de I'équation (VII1.6) appliquée a l'oxygene de determiner une
valeur maximale de I'¢paisseur du film liquide séparant la phase liquide du biotilm. Sachant qu'il
n'existe pas de résistance au transfert externe du substrat, il en va de méme pour l'oxygene,
corollaire incontournable de la réaction biologique. Par conséquent, le nombre de Damkoler

applique a l'oxygene est également inférieur a 'unité :

Dazv—v“[——<l (V1L 10)
KaCx*

L'inegalite (VIIL.10) peut s'ecrire :

Y
e — (VIL11)
aC®

_D,aC*
T

i

SOit encore O, < (VI 12)

Il en resulte que I'epaisseur maximale du film liquide est de 7 um. Certe valeur a ¢te trouvee en
considérant un transfert volumique de 7,67 kg m,” j' d'oxygene nécessaire a la dégradation de 4.93

kgm,” ' de MEK.

IL.5. RECHERCHE D’UNE EQUATION GENERALISEE DE PERFORMANCE POUR UN
ECOULEMENT INFINIMENT MELANGE

A 1res faible concentration, la charge appliquée est si faible que I'élimination est assurée a presque
100 % par un systéme en sous régime ou une partie du biofilm est inactive. Avec une concentration
moyenne, un régime limite par la diffusion au sein du biofilm s’installe. Les experiences de
dégradation de la MEK ont montré que I’hypothese d’un contréle diffusionnel etait plausible. Un
régime limité par le transfert externe, c'est-a-dire, par le film liquide est a ecarter au vu des resultats
obtenus lors de l'expérience d'assechement du biofilm et de la valeur du nombre de Damkaoler qui

vient d'étre calculée.
Les resultats de nos experiences ont donc montré une augmentation de la vitesse volumique de

dégradation de la MEK avec la charge appliquée indiquant une réaction d'ordre "z lice a l'existence

d'un régime limité par la diffusion (Harremoes, 1978; Ollis et Bailey, 1986) et le passage rapide a
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une zone de degradation maxmale voire dTinhibition croissante de activ e de la biomasse. A cete
<one de transition correspoind une capacite maximale d'elimination appurente. les plemnes capucites
de degradation n'etant jumals atteintes a cause de problemes ditfusionnels etou d'intubiion. La
valeur de la protondeur de penetration du biotitm en est la partaite tiustravon (Chapitre V'L section
IV.3). ineftet, on a pu evaluer une protondeur de penctration maxmmale du substrat de 2. 70 mm
pour une epalsseur totile movenne de biofilm de 345 mm. Duns ces condimons. e régime ost imute

par la diffusion car seule une puruie du biotihm participe a la reaction.

Considerant que le réacteur tubulaire est en régime dittusionnel. equaton de diffusion o1 11) est
valable tant pour la diftfusion au sein dun tum hquide (Lewrs et Whinman, 1924 quiau travers d'un
tfilm biologique (Characklis o . 1990). Deux grandeurs caracteristiques du wazs o savorr la
diffusivite tm” &7 et le cradient de concentration (hg m' 1 interviennent. n adimiettant que 1o
substrat diffuse o travers Je Bilm hiquide d une part (dilTusion externe) et a travers 1e il bologigue.
drautre pant (dittusion interne), la diftusion sera caractensee par une constante de ditfusion ctrectne
D du gaz dans te milieu considere. Lequation (11 11) peut s'eerire

& op (e )t
di N

NS

dans laquellie D est {a dittusivite du gaz dans le mihicu considere, o est eparsseur du tilm controlant
la dittusion, qu’il soit biologique ou hquide, et « est fa surtace specitique colonisee par fa biomasse
active. Considerant une concentration nullte en substrat au-defa du filmy controlant L ditfuston. i
vient (Lee, 1991

€ p At SCTIREY
dt S

Dans cette equation, te produtt D, C™ est une caractenistigue du gaz diftusant, tandis que 1o rapport
W est une caractenstique du reacteur dans des condinions de fonctionnement deternunees. N\e
connuissant pas la nature du milicu duns lequel a lieu a dittusion du gaz. e coctticient de diftusion
etfective est representaut du transfert de masse global du gaz. Les brofilms reduisant fortement les
wux de dittusion, on peut, par consequent, exprimer L constante D, par fe produt de la dittusis e
Jdu substrat dans ['eau et une constante que nous noterons A mtegrant les caractenstiques du mihicu

ditfusionnel, comparativement a celles de Peau (Thalasso. 19931 L equation (VUL ) peut done

stecrire
9€ b cnfal) (VHLLS)
dt . o)
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dans laquelle D est la diffusivité du gaz dans I’eau et C* est la concentration en gaz dissout a

I"interface entre le gaz et le film contrélant la diffusion.

Thalasso (1993) exprime le dernier terme de I'équation (VIIL.15) par un facteur de performance F,
qui regroupe I’ensemble des caractéristiques du film contrdlant la diffusion. L équation (VIIL13)

peut donc s'ecrire :

%Q:chwA_‘a:D‘C*[:pu (VL 16)
t o)

Faisant le bilan de masse du substrat gazeux, il vient

~ R | . ,dC .
O8C B C +Q . .C +— (VI 17)
: p o e 0 g
¢ dt
C. = concentration du gaz affluent (kg m™)
C.e = concentration du gaz elfluent (kg m”)
Qup = debit gazeux specifique (m'm,*s™)
Q14 = debut Liquide specifique (m m,"s™)

<

On peut €erire a partir des équations (VIIL16) et (VIIL17)

Q}‘l‘ 'CS" 5 (;)I‘L' 'CI.‘ TQ_.q; .C_L.L 2 l)l l;]ya C‘* (Vl“ l b

En regime diffusionnel, on peut admettre que le gradient de concentration de gaz dans la couche
liquide est tres faible (Van't Riet et Tramper, 1991) et de ce tait, la concentration de substrat au sein
de la phase liquide peut étre deéterminée a partir de la loi d’Henry (VILL16). Cette approximation est
corroborée par les mesures des concentrations de MEK effluente dans les phases gazeuse et liquide

cl :
Cle=— (VIIL.19)
H

(4

De plus, dans le cas d’un ecoulement de type infiniment mélangé applicable au réacteur tubulaire. la
concentration en substrat au sein de la phase gazeuse doit étre considérée comme uniforme, ¢ est-a-
dire, que la concentration en substrat au sein du réacteur est égale a la concentration en substrat

effluent.
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Lrequation (VHI 1Y) peut par consequent s'ecrire .

; [PRET
Q... C =Q , ~—~+Q  .C +—C_ N 2U
~on = ll HL Q-'r -+ l[ £
d'ou
¢ J . ¢, -
e (‘) . [){ ]"I. n l\ lil-y i
QT '
H s H

. |’ L‘ v y
r, :(‘)~\ .k‘;' _ (‘)[ e (‘)— k C,_ |
O TR j
7 O v i
| o] |
I T
= ¢ =C Gt | g 1
g ! ¢ ¢ () DI a !(‘ £ (NI 22 ‘I
i : -+ (‘) -+ S | |
' H o H, | ‘

Comme nous avons tait remarquer, [e caz dittusunt le moins factlement est le paz qui presente 1
produit C= Dy le plus taible. S1on tient compte de la staechiometrie rehant les constituants du gaz. i
s'ensult que le controle de fa dittusion sera realise par le constituant du gaz possedant fe quotient de

transfert 7 le plus tutbie (Thalasso, [993).

" — L#DI
LRENYN

7 = quotient de transfert (kg m™'y’

(VI 250

l

}

N = coetticient stechiometrique du constituant du guz

My masse molaire du constituant du gaz (kg mol™)
L uulisation de {"équaton de transtert (VIIL22) qui vient d'etre developpee permet Je metire ¢n

¢vidence un facteur de performance (F) de Pordre de 0,14 10" m™. Cetle valeur a cte determinee

comume sult.
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Considérons la vitesse maximale de dégradation de la MEK obtenue experimentalément
(4,8 kg m;” j”'). Le débit gazeux spécifique était de 14,6 10° m’ gaz m” s, la concentration
affluente en MEK de 14,25 107 kg m’ et la concentration effluente de 9,25 107" kg m’, Etant donné
que I'ecoulement était du type infiniment mélange, la concentration du substrat au sein du reacteur
etait nécessairement e€gale a la concentration effluente. Par consequent, | equation (VI 23) montre
que la MEK n’est pas le composé limitant le transfert (C, > 53,5 10® kg m Y. Ainsi. I'equation
(VII1.22), basée sur I'oxygéne (r, = 7,46 kg m,” j' = 8,64 10° kgm,” s, C, = 0,266 kg m™" _ H. -

35,38,a=27m m” et D; =31 10" m* s™') permet de déterminer une valeur de Fode 0,14 10"

Le facteur de performance est un outil de comparaison interessant des differents procedes de
bioepuration car il permet de déterminer le systeme le plus favorable au transtert de masse
L'utilisation d'un biofiltre traitant la MEK par Deshusses er a/. (1995) a permus d'obtenir une v tesse
volumique de dégradation maximale de l'ordre de 3,0 kg m,” j' a un débit gazeux spécifique de
122 10% m’ m,” s, La surface specifique du support utilisé consistant en un melange de compost
et de sphéres de polystyréne était de 150 m® m. Ces données permettent de calculer un facteur de
performance de 0,024 10° m™". Ces valeurs des facteurs de performance permettent, au moyen de
I'equation ( VII1.22) de rechercher une valeur de surtace specifique que devrait presenter le suppon
"tubulaire" pour atweindre une performance ¢quivalente a ce biofiltre. Cette valeur est de
16,8 m* m . Ce raisonnement nous améne a conclure que "ameélioration du transfert de masse dans
notre systeme passe nécessairement par 'augmentation de la surface specilique que derait
présenter le support "tubulaire” pour atteindre des performances plus élevees. Dans des conditions
de gestion similaires, I’augmentation de la surface specifique du support a 150 m* m” permettrait
d’obtenir une vitesse de transfert d'oxygéne de Pordre de 37.5 kg m,™ ' soit une vitesse volumique

de consommation de MEK égale a 24,2 kgm,” j
1. DISCUSSION

LLa discussion qui va suivre porte, d une part, sur le comportement dynamique des phases gazeuse et

liquide et sur la croissance et la répartition de la biomasse au sein du réacteur tubulaire. d autre part.




HE T ASPECTS DE TRANSFERT DE NASSE

L atomiseur utilise injecte le substrul guzeux o une vitesse supericure a 100 m s Connalssant le
digmictre de Poritice dimjection quis est de 14 107 my, la section quil presente ot done de
1.76 107 w7 Les debits gazeuy injectes lors des essars valant 0.5 ¢t Lom™ h'on peut dedutre des
vitesses de ecoulement guzeun en sortic de Patonmiseur de 90 et 180 m 7 respectivenmient, Nul
doute que ces vitesses tres elevees vont creer ung agttation au sommet Jdu reacteur excluant toute
inhomogenceite de lu phuse gazeuse. Ainsi, e brouillard wimsi que sa repartition sur fa zone actine

peuvent etre consideres uniformes.

Vu sous angle du transtert de masse, le film hquide represente une barriere @ la diftusion du
substrat. Selon la theorie du double film de Lewts et Whitman, ce film hiquide n'est constitue gue
dune partic de fu couche Tiquide. Celle-cr a cte évaluee w40 um. Le liquide dans notre systeme ot
relativement statique. On peut montrer que le flux gazeux nimpose que de tres faibles tforees ae
cisatllement sur le liquide ¢t na de ce tait que tes peu dintluence sur epaisseur de lu couche
liquide. L'epaisseur maximale da film liquide esumee au moyen de equation du nombre de
DamKoler (VIIL6) est done etonnamment faible, surtout en regard de celles citees par L hterature.
Neanmoms. Pequation (1L27) est stmpliste puisquielle considere un ccoulement partaitement
untforme ce qui n'est pus proune d'un point de vue microscopique. e nombrean modeles
mathematiques permettent a determination du coctticient de transtert du film hiquide dans 1es
reacteurs a bulles qui permetient estimaton de Veparsseur du tihim hquide Ces valeurs sont reprises
au Tableau VL2 a utre de comparaison. Le maximum de 7 pm ne parait cependant pas
ivratsemblable. Ce maximum, nettement inferieur aux valeurs citees pur fa hitterature en e Ju
concerne les weehnotogies plus classiques contirme e bon comportement hydrody naiiigue du

=

reacteur DI,

Dans fe cas de debits iquides de U5 TH et de 0.9 Th ' les epaisseurs des couchies hiquides ctaent
de 27 uim et 49 pm respecuvement. Les vitesses volumiques maxinules de degradution observees
ctatent de 3.7 et 5.U kg m, S respectivement. Qutre le fait quiune diminution du debit liquide
mnjecte tuvortse un meltteur trunstert du substrat, tl nen demeure pas moins que les epaisseurs Jde
couches liquides calculees sont extrémement petites et e rendement incomplet ne peut trouver son

explicauion qu'au niveau du regime biologique.




Tableau VIIL2. Ordre de grandeur de I'épaisseur du tilm hquide, selon différents auteurs.

Systéme

(bulles <2510°m)
Colonne a bulles avec agitation
(bulles <2510°m)
Colonne a bulles avec agitation
(agitation extréme) s
Colonne a bulles avec agitation
(agitation faible)

_L:puis.\.cur du film llt][)idr‘
|

_(m)
240 10™

1500 107
S 10-20 10"

300-500 10

Colonne a bulles avec ugilution
(bulles de 1 a 10 10™)

2R I0F

Hugmark, 1967

Auteur modele

Calderbank ¢t Moo-Young,
Lvel
Calderbank et
19061 5 |
Hugmark, 1967

Moo-Young,

[ Akita et \T()b-hldu,_-l“)‘ﬁl

Colonne a bulles avec agitation

| (agitation extréme) ,

' Colonne & bulles avec agitation
(agitation faible)

10-2010°

| \ . 3
| Colonne & bulles sans agitation

0107

300-50010° (Schugcrl eral, 1978

_ [LissetSlawer. 1974

)

Schugerl ¢ al , 1978




HE2ZOASPLECTS BIOLOGIQULES

Apres 300 Jours de fonctionnement, L croissance a condult 4 une concentralion ¢n biomusse active
de ordre de 48,7 kg par m' de réacieur, Apres assechement de la bromasse (o 103 -C jusqua poids
constant), celle-ci ne correspondait plus quia 61 ¢, soit 3.2 hges par m’ de reacteur. Alnst. 128 ke de
la boue biologique representent la tencur en cau du biofilm aurnbuable aux micro-orzanismes
Connaissant la concentration ¢n boue biologique. 11 est atse de deduire une teneur wtale ¢n cau de
Pordre de 93,4 "o, Si les profils de concentration en boue biologique et en biomasse active sur le
chapeau du reacteur ditferent de ceux du trone, 1l nen demeure pas moins que e profil de la
concentration ¢n substrat est unttorme le long du reacteur. Cect nlest pas etonnunt puisque
[Fatomiseur utihise mjectait la phase gazeuse au semn du reacteur @ une vitesse plusicurs milliers de

fors supericure a la vitesse movenne de écoulement gazeux. provoquant de fortes turbulences.

Rapporiunt Ta vitesse volumigue maximale de degradution observee de 48 kg m i a
concentration observee en bromasse. 1l s ensutt que chuque hgos de blomasse active est capable de
consommer 1,3 Kgyp o par Jour. Cependant, es experiences ont permis de reprocher au reacteur
DTB un rendement de degradation infericur a 100 %o a toutes les charves apphiquees Nous avons

atiribue ce detaut au regime dittustonnet et a baciditication du brofilm.
IV. CONCLUSION

La recherche de conditions favorables au transtert ost 'un des objectuts recherenes pour
Coptimisation du  tonctionnement Ju reacteur DT Ces conditions ont fat objet d'une
experimentation avec comine substrat gazeux la MEKL Le processus de degradation etant acrobie. fa
consommuation de oxveene est un corollaire nevitable de fa degradation de a0 MK Puar
consequent, les resultats ont ¢ie exprimes en termes de vitesse volumique de transtert d oxygene
Cette grandeur est non seulement couramment utihisee dans Ta fitterature mats ¢est une grandeur
plus spécitique des capacités maximales de transtert, puisque Foxygene dittuse beaucoup plus

difficilement que la MEK dans la gamme des concentrations de substrat testees.

On avu que le reacteur DT consiste en un systeme principalement gazeus aved des performances
de trunstert particulicrement intéressantes. D'une part, le broutllard presente une teneur on hiquide

de Fordre de 190 sous la torme de gouttelettes de 30 nncrons de diametre. Le hguide du browilard

[




entre trés rapidement en equilibre avec la phase gazeuse bien avant son arrivee sur la biomasse
D'autre par, les implications des capacités de transfert observees sur I'épaisseur du film hquide ont
eté mises en evidence. L'épaisseur maximale de ce film liquide, au sens de Lewis et Whitmen du
terme, ne pourrait dépasser quelques microns au sein du réacteur "tubulaire”. Outre la limitation de
la présence de liquide, le réacteur DTB offre des conditions hydrodynamiquement detavorables a

I'établissement d'une barriere diffusionnelle importante.

Liexperimentation du reacteur DTB a permis de mettre en evidence une vitesse voluiigue
maximale de 4.8 kg m,” ™' qui est loin d’étre negligeable au vu des performances de dégradation
rapportées par la litérature. Apres avoir mis en evidence les capacites de degradation de la MEK
par le réacteur, nous avons montré que le systeme est limite par la diffusion du substrat au sein du

biofilm et par la biologie (conditions acides).

En outre, une équation a ¢té développee afin de predire le comportement physique du reacteus DB
face a un substrat gazeux quelconque. Cependant cette equation ne tient aucunement compie des
capacités biologiques de la biomasse intégrée dans le réacteur et n’est supposée valable doac que
pour le systeme présenté dans ce travail. Cette equation permet de prédire qu’une augmentation des

capacités intrinséques du systeme peut étre obtenue en augmentant la surface d’echange specifique.




CHAPITRE IX. PERSPECTIVES ET CONCLUSION GENERALLE

I. PERSPECTIVLES

Le modele de dispersion Gaussienne utilisé dans la partic A permet de representer a reahité avec un
certain degré d’incertitude si on consideére les hypotheses servant de fondement a son claboration.
Par consequent, des mesures sur le terrain visant a apprecier avee precision la gualite de air
s’averent nécessaires. Un réseau de surveillance de Iair devrait done etre congu Les objectits
principaux de ce dernier sont I'évaluation du degré de poliution de 'air autour du complexe ct
’appréciation du modele mathématique utilisé. Le choix approprie des points d'échantillonnage est
déterminant pour la réussite d’un tel réscau. Ce choix est base sur les conditions meteorologiques
détavorables (instables et neutres) qui permettent de delimiter des zones de sunvediance potentielle.

Celles-c1 sont, par conséquent, susceptibles d étre le sic

pe

ge de concentrations en polluant maximales.

Les résultats présentés dans la partie B montrent que, par le developpement d'un design plus adapte,
I'utilisation d'un support plan présentant une surfuce spécifique de 150 m™ m’ permettran
F'obtention d'une vitesse de transfert doxygene de Tordre de 37,5 hg m,™ 7 Dans ce cadre, une
structure parfaitement plane, contrairement aux supports reticulés qui comportent des risques
importants de colmatage, serait 1déale. On peut ainst envisager de placer au semn du reacteur un
assemblage de plusieurs tubes d'un diametre compris entre un a plusieurs centimetres ou bien
utiliser une structure en “wid d'ubcdles”. Celle-ci est partors utilisee dans les hits bacteriens
(Degremont, 1972). L'avantage d'un tel design serait non sculement daugmenter la surface
specifique mais ausst de Himiter le detachement. Sice dermier survient dans un tube ou une cellule
de nid d'abeille, I'attachement du biotilm dans la cellule voisine n'en sera pas aftecte. 1'existence
d'une multitude de tubes serait ¢galement une solution judicicuse car le decrochement du brotilm
dans un seul tube n'affecterait que trés legerement la performance globale du reacteur. Cependant.
une mesure supplémentaire s'impose dans ces types de design. Un controle tres rigoureus et etficace
de la croissance fongique devrait étre recherché afin d'éviter que la biomasse ne colmate les tubes

ou les cellules.

On pourrait imaginer un scénario d'application de la structure en "nid J'ubeilles” comme on 1'a
souligné. Ces structures sont constituées d'un assemblage de "canaux” hexagonaux partariement

rectilignes (Figure IX(1). Les cellules hexagonales, placees dans un axe vertical. constitueraient

to
PP
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d'excellents supports de fixation de biomasse active. Ces structures sont @isponibles dans une large
gamme de dimensions et de matériaux constitutifs (PVC, resines, etc.). De plus, elles présentent les
qualités de résistance physique et chimique désiree. Les supports résinés presentent l'avantage de ne
pas retrecir sous l'effet de I'humidité. Chaque alvéole est isolee des autres ce qui permet de
conserver I'homogéenéité du brouillard obtenue au sommet du support. En prenant, a titre d'exemple.
un nid dabeilles de 9 mm daréte et présentant donc une surface specifique de
250 m® m”, il est possible de déterminer a partir de I'équation (VIIL.22) les performances d'un
réacteur intégrant un tel support. On peut raisonnablement considérer que le biofilm qui se
développerait dans un tel support serait de méme nature que celui ayant colonise le reacteur DB
Cela nous permet de considérer un facteur de performance de 0,14 10° m™. Cette supposition nous
permet de déterminer un transfert de 58,3 kg m,” j' d'oxygéne dans des conditions de gestion
identiques, correspondant a une capacité d'¢limination de MEK de l'ordre de 37,5 kg m,” j . On
peut ¢galement montrer par le biais de I'équation de gencralisation des capacites de transfert
(VII1.22) que le transtert d'oxygene tend asymptotiquement vers une valeur limite lorsque le debit
de gaz injecté dans le réacteur augmente. La valeur maximale de la vitesse de transfert est de lordre
de 70 kg m,” i’ d'oxygene, soit 45 kg m,” i de MEK pour un débit gazeux injecté d'environ
5400 m’ m,” h"

Comme nous l'avons souligné, la littérature cite classiquement ung gamme de 20 a 200 ¢ de
polluant éliming par m’ ey par h pour les technologies classiques de biofiltration. Au moyen du

réacteur DTB-MEK, nous avons obtenu une vitesse volumique de dégradation maximale de l'ordre

» '3 '3 L4 ’ B 2 !’ ’ n
de 200 gk m;” h™. Nous avons également montre que l'utilisation d'une support “nid d'ubcilles

permettrail par simple augmentation de la surface specifique du support, datteindre des vitesses
volumiques de 'ordre de 1560 gyy:x m ,'3 h™'. soit environ huit fois plus élevees que la gamme citee
par la littérature. L'écart entre les performances citées par la littérature et celles obtenues au moyen
du réacteur DTB-MEK n'est pas suffisamment grand pour conclure a des performances superieures
a celles des technologies plus classiques. Cependant, notre exemple d'application a fonctionne sans
exploiter les capacités optimales de dégradation que pourrait présenter un support possedait une

surface spécifique comparable a celle des procedes décrits dans la plupart des cas.

Les principales orientations a envisager pour l'obtention de meilleures performances se résument
aux points suivants :

e e controle de l'acidification du biofilm




¢ Une melileure retention du biotilm sur la parot du reacteur

e Un contrdle optimal de I'épaisseur du biotilm

e L'augmentation de la surtace de tixauon du biofilm, en sassurant d'éviter tout colmatage
1. CONCLUSION GENERALE

Ce travail a traite, dans sa premiere partie, de I'évaluation de la pollution liee aux emissions de SO
au voisinage du complexe des engrais azotés et phosphates de Annaba. Outre 'exces de pollution
court terme pendant les quatre mois considéres (Janvier, Mar, Jutilet et Novembre) de Fannee 1990,
des conditions météorologiques detavorabies sont susceptibles d'entrainer des pies de poliution
exeédant fa norme horaire de 1300 gg m™ Par ailleurs, i savere que le lessivage de SO- par les
préciptations ne contribue que tres peu au depot total de ce polluant. e depot see moven etant de
3,73 10° kg hectare™ an’™, il présente, quant a lu, un nisque daciditicauon des cours d'eau. De plus.
Févaluation du pH au sein des precipitattons a montre Fimportance du role joue par tes reactions de
dissociation en phase aqueuse vu quelles entrainent des pll compris entre 4.2 et 4.7 malgre

'absence des meécanismes de production des sultates tes plus importants.

Dans la deuxieme partie de ce travail, une technique innovante de bioepuration de gas charges en
composes toxiques a €t ¢tudide en utilisant comme polluant la méthyle ethyie cetone. Cette etude a
montré que la dégradation d'un compose organique volatil en réacteur ne peut Stre mence avec
succes si on considere celui~-ci comme une "boite noire”. L'aspect du controle a rendu possible cette
étude. En effet, l'apport indépendant du substrat gazeux et de la solution nutritive ainsi que 'acces
facile a la biomasse active permettent d'étudier I'intfluence des conditions de gestion et de design sur
l'activité du biofilm. Cette ¢tude a permis d'aboutir aux résultats suivants :

- La caractérisation en réacteur batch de I''noculum de départ et du biofilin forme au sein du
réacteur : cela a permis de suivre I'évolution de sa composition, de sa cinétique de croissance et
de dégradation. Cette caractérisation a révelé l'apparition d'une composante fongique a méme dJde
dégrader la MEK mais a l'origine d'un épaississement incontrole du biofilm. Celui-c1. malgre sa
résistance a l'acidification, présente en plus une résistance au transfert interne accrue. Lin outre.
lorigine de l'acidification semble avoir ¢té trouvée. Il semble que celle-c1 soit due a la
nitrification des ions NH,".

- La caractérisation du biofilm colonisant le réacteur du point de vue de la dynamique de son

comportement : le suivi de deux cycles de détachement-renouvellement du biotilm a montre que

4




les performances de dégradation du polluant n'augmentent pas avec son epaississement.
L'activite maximale est atteinte lorsque le biofilm est encore tres fin.

L'¢tablissement de la relation entre les performances du réacteur et les conditions de gestion
telles que le debit gazeux, le debit liquide, le pt, la concentration en MEK et en oxygene = dans
ce contexte, les expériences de variation de charge ont montre que la charge critique pour le
biofilm augmente avec la charge de croisiere et que la vitesse de degradation maximale est
indépendante de la concentration quel que soit le poids du biofilm. Bien que cette vilesse
volumique de degradation maximale semble acceptable, il n'en demeure pas momns que
l'efficacité d'élimination est, elle, souvent partielle. Contrairement au fonctionnement en mode
batch, le reacteur DTB-MEK a, de plus, revele l'apparition d'un phenomene d'inhibition de
I'activite microbienne. Par consequent, les parameétres cinétiques détermines en reacteur patch
ne peuvent malheureusement pas €tre transposés au réacteur DIB-MEK. En outre,
l'augmentation de la force tampon du milieu nutritif a entrainé trois effets posiuts : la disparition
du gradient de pH a la surface du biofilm, l'absence d'inhibition aux charges élevees et

l'augmentation de la vitesse volumique de dégradation de 3.5 a 4,8 kg m,’-‘ j'1

Par ailleurs, le design rudimentaire du réacteur laisse entrevoir de nombreuses possipilites
d'ameélioration. Envisageant une telle amelioration, nous avons montré que par le choix d'un support
présentant une surface spécifique de 250 m™ m’™, une vitesse volumique de transfert d'oxygene de

' SQ 2 -3 .- 2 ;
l'ordre de 58,3 kgoxypene M ) ' n'était pas exclue.
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Résumé

Mots cles - dispersion atmospherique, biocpuration, biofilm. consortium. phl. transtert de
masse.

L'objectif de ce travail est d'évaluer certains aspects de I'impact environnemental du SO- cnis
par Funite d'acide sulturique du complexe Asmudal de Annaba. Une evaluation de la qualite
de T'air en rapport avec la dispersion du SO: est effectuce en utilisant un modele de dispersion
Gaussienne. D'autre part, le pl moyen des precipitations et les quantites de SO» deposees par
voie humide et par vole seche ont ¢ie ¢values en tenant compte de toutes les periodes Je
coincidence entre les precipitations et le panache de SO: pendant Fannee 19935 11 ressort de
cette etude que les depots secs representent plus de 99,99 Yo du depot total de SO» ¢t sont
susceptibles d'aciditier les cours d'eau. En outre, les reactions de dissociation de ce vus
donnent lieu a des pH compris entre 4.2 et 4,7 malgre que le panache n‘atteint pas fes nuages
au dessus de la ville de Annaba et malgré que la conversion de SO» en H:SO; ne soit pas
possible durant le laps de temps correspondant a Pentrainement du polluant par les
précipitations .

Faisant suite a cette evaluation onigimale de 'impact de la pollution par le SO-. la question du
traitement constitue la deuxieme partic de ce travail. Purmi les techniques de controle
existantes, la bioepuration représente une option intéressante. La deuxieme partie Je cette
these traite d'une technique d'epuration biologique appliguee a un COV. la methyie cthyvle
cetone.

Dans ce cadre, une technologie originale basce sur I'utilisation d'un injecteur particubicr et
permettant de creer un broutliard a partir du gaz a epurer et d'un hiquide nutritita ete utihisee.
Ce brouillard, contenant des lors Fensemble des élements necessaires au processus biologique
humidifie la paroi du reacteur qui est le sicge du developpement d'un biofilm Les idees
maitresses ayant prevalu lors du developpement de cette technologie sont d'une part. le
controle et la maitrise du procéde et dautre part fa recherche de condinons opumales pour I
transtert du potluant gazeux vers les micro-organismes.

L'accent a ¢ mis sur letude des aspects cinetiques et operationnels du procede et sur
l'explication des phenomenes impliques lors de Pelimimation du polluant. wnt o I'etat
stationnaire que transitoire. Outre la caractérisation biologique du reacteur.  diverses
experiences permettant de determiner Pacuvite du biofilm ont ete realisées dans des
conditions de gestion diftérentes susceptibles d attecter les performances du systeme Flles
consistent en 1 etude de effet de difterents parametres de gesuon, a savorr. le ptl du mibieu
nutritif, les fluctuations de charge, fa charge de croisiere, la concentration en oxveene dans [a
phase gazeuse, les debits gazeux et hquide. Passechement du biofilm. les ¢hoces de charge et
les variations simultandes de debit gazeux et de concentration ¢n substrat.

La capacité maximale d'elimination du reacteur tubulaire denomme DB (Dry wibular
Biorcactor) a éi¢ de 4,8 kg par m' de reacteur et par jour. L'ctude du comportement eyvelue
de detachement du biofilm a mis en exergue linfluence de I'épaisseur de ce dernter sur les
performances de dégradation. La degradation du solvant provoque l'acidification du biofilin et
semble affecter son activité ¢t sa composition microbiologique (contamination fongique). Ce
changement a lui-méme une incidence sur le comportement du biotilm (detachement)
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Abstract

Key words : atmospheric dispersion, biofilm, consortium, cas liquid mass transter, phl, waste-gas
treatment

The sulturic acid plant within the phosphate tertilizer compiex located 3 kms away from the town
of Annaba is the largest source of SO; in the vicinity of the city besides other industrial processes
and emissions from domestic sources and motor vehicles. A computer simulation using a Gaussian
diffusion model was carried out to estimate downwind short term and long term SO: concentrations.
The available statistical data from the mceteorological stauon of Annaba were used for this
simulation. Results indicate that in the absence of background pollution, air quality standards are
exceeded in the short term as well as under untavourable weuther conditions.

Furthermore, the annual average pH within raintall as well as SO» dry and wet deposttion have been
cvaluated for the year 1995, The annual average pH of falling raindrops was computed for all
precipitation events coinciding with the plume during the period of study. E:stimation of SO wet
deposition has been carried out using a model of transient absorption of a gas by a water droplet. On
the basis of this study, results show that dry deposition contributes more than 99,99 94 of the total
sulphur deposition in the Annaba area. Moreover, despite the tuct that conversion of SO» to 150,
is not expected to occur during the course of SO, precipitation scavenging, aqueous phase
dissociation reactions within the falling ramdrops lead to pli values comprised between 4.2 and 4.7

Following this preliminary evaluation of the environmental impact of the plant by way of an
original modelling method, the 1ssue of air pollution control constitutes the second part of this work.
Among the various posstbilities of pollution control, waste gas biotreatinent 1s an interesting option.
Our etforts were oriented towards the purification of air contaminated by methyl cthyl ketone
(MEK).

The objective of the second part of the work 1s 10 test a novel, essentially pas-phase reactor (a
modular, segmented glass tubular fixed-film column) and to charactense its mass transter
characteristics in the course of MEK degradation by a mixed acrobic biomass under non axenic
conditions. Emphasis was placed on the characterisation and on the development of conceptual
explanations of the phenomena occurring during the removal ot the poliutant under both steady
state and transient operating conditions. Selected kinetic and operational aspects of the acrobic
treatment of vapours of MEK have been investigated.

The maximum climination capacity of the dry tubular (DTB) was 4,8 kg m,” d". The study of the
biofilm behaviour on the biorcactor walls through reproducible cyeles of detachment-recolonization
indicated the influence of the biofilm thickness on the system performances. The maximal
degradation activity was obtained with a thin biofilm and was not increased as the bofilm grew n
thickness. MEK degradation provoked the acidification of the biofilm which in turns favoured the
proliferation of two fungi capable of degrading MEK, namcly, Geowrichum candidum and Fusarium
OXYSPOFUM.

The present results suggest that both MEK diftusion within the biofilim and the affinity of the
microorganisms towards he substrate are the controlling fuctors of the process. A substantial
performance improvement of such a process necessanly results from a comprehensive knowledge
of both the mass transter and microbiological aspects.




Résumé

Mots clés : dispersion atmosphérique, bioépuration, biofilm, consortium, pH, transfert de
masse.

L'objectif de ce travail est d'évaluer certains aspects de I'impact environnemental du SO; émis
par l'unité d'acide sulfurique du complexe Asmidal de Annaba. Une ¢valuation de la qualité
de l'air en rapport avec la dispersion du SO; est effectuee en utilisant un modele de dispersion
Gaussienne. D'autre part, le pH moyen des précipitations et les quantités de SO, déposées par
voie humide et par voie séche ont été évalués en tenant compte de toutes les périodes de
coincidence entre les précipitations et le panache de SO, pendant I'année 1995. 1l ressort de
-cette €tude que les dépots secs représentent plus de 99,99 % du dépdt total de SO, et sont
susceptibles d'acidifier les cours d'eau. En outre, les réactions de dissociation de ce gaz
donnent lieu a des pH compris entre 4,2 et 4,7 malgré que le panache n'atteint pas les nuages
au dessus de la ville de Annaba et malgré que la conversion de SOs en H,SO; ne soit pas
possible durant le laps de temps correspondant a l'entrainement du polluant par les
précipitations .

Faisant suite a cette evaluation originale de I'impact de la pollution par le SO;, la question du
traitement constitue la deuxieme partiec de ce travail. Parmi les techniques de contréle
existantes, la bioépuration représente une option intéressante. La deuxieme partie de cette
these traite d'une technique d'épuration biologique appliquée a un COV, la methyle éthyle
cctone.

Dans ce cadre, une technologie originale basee sur l'utilisation d'un injecteur particulier et
permettant de créer un broutllard a partr du gaz a cpurer et d'un hquide nutniul a ete utilisee
Ce brouillard, contenant dés lors l'ensemble des éléments nécessaires au processus biologique
humidifie la paroi du réacteur qui est le siege du developpement d'un biofilm. Les 1dees
maitresses ayant prévalu lors du développement de cette technologie sont d'une part, le
controle et la maitrise du procédé et d'autre part la recherche de conditions optimales pour le
transfert du polluant gazeux vers les micro-organismes.

L'accent a été mis sur l'étude des aspects cinétiques et operationnels du procédé et sur
I'explication des phénomenes impliqués lors de I'¢limination du polluant, tant a I'état
stationnaire que transitoire. Outre la caractenisation biologique du reacteur, diverses
expériences permettant de déterminer activite du biofilm ont ete realisces dans des
conditions de gestion diftérentes susceptibles d’attecter les performances du systeme. Lilles
consistent en I’étude de Peffet de différents parametres de gestion, a savoir, le pll du milicu
nutritif, les fluctuations de charge, la charge de croisiere, la concentration en oxygene dans la
phase gazeuse, les débits gazeux et liquide, I'assechement du biofilm, les chocs de charge et
les variations simultanées de debit gazeux et de concentration en substrat.

La capacite¢ maximale d¢limination du réacteur tubulaire denomme DT (Dry tubular
Bioreactor) a été de 4,8 kg par m’ de réacteur et par jour. 1'étude du comportement cyclique
de détachement du biofilm a mis en exergue I'influence de I'epaisseur de ce dernier sur les
performances de dégradation. La dégradation du solvant provoque l'acidification du biofilm et
semble affecter son activité et sa composition microbiologique (contamination fongique). Ce
changement a lui-méme une incidence sur le comportement du biofilm (détachement).






