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INTRODUCTION

L’un des problemes rencontrés dans la réhabilitation de la décharge d’'Oued Smar
est la gestion des lixiviats générés au fil des ans. En effet, de 1978 jusqu’a 2010, la
décharge d’Oued Smar a recu continuellement un important flux de déchets urbains et
industriels s’accumulant jusqu’a atteindre une masse de 40 millions de tonnes (MATE,
2010). L’exploitation de la décharge était anarchique et ne répondait a aucune norme.
Elle se résumait donc a un tri sauvage de certains produits de récupération, notamment
le carton, les emballages de toutes sortes, le polyéthylene, le PVC, les métaux et autres.

Le lixiviat par sa composition hétérogene (trés riche en matieres organiques et
minérales) est susceptible de contaminer I'’environnement avoisinant en particulier les
eaux souterraines, affectant ainsi la qualité des eaux et compromettant la santé humaine.
En plus de l'atteinte des nappes phréatiques, une altération de la qualité des sols et un
déséquilibre de I'écosysteme ont été constaté (c’est le cas de cette décharge ou le
systéme de drainage du lixiviat est défectueux). Cet état de fait, favorise I'accumulation
du lixiviat, ce qui provoque généralement des éboulements.

Vu la diversité de la composition et le caractére récalcitrant des lixiviats, un
procédé unique ne peut étre envisagé pour remédier au probleme de la pollution
engendrée par ces lixiviats a caractére récalcitrant. Pour cela, différents procédés qui
consistent a coupler des techniques d’oxydation avancées aux procédés biologiques ont
été mis au point ces derniéres années notamment au niveau du Laboratoire des
Biotechnologies Environnementales et Génie des Procédés (BIOGEP). Parmi ces
procédés développés, la décomposition photocatalytique de l'eau en présence du
dioxyde de titane (TiOz) qui permet de réduire les fractions réfractaires en fractions
biodégradables ou aboutir aux produits ultimes de la minéralisation. Ce dernier
procédé a suscité beaucoup d’attention en tant que procédé chimique prometteur pour
un environnement sain. L’'oxyde de titane (TiOz) est largement utilisé comme
photocatalyseur en raison, de sa non-toxicité, de sa stabilité photochimique et de son
faible coft.

D’'une maniere globale, les procédés d’oxydation avancés (POA) sont
présentement présentés comme une alternative efficace a la minéralisation des
fractions organiques récalcitrantes des lixiviats de la décharge. Les POAs sont
caractérisés par la présence des radicaux *OH qui possédent un pouvoir oxydant
supérieur a celui des oxydants traditionnels tels que H202, Clz, ClO2 ou O3 et qui



Introduction

conviennent pour des réactions rapides et non spécifiques. Ces radicaux sont capables
de minéraliser la quasi-totalité des composés organiques et organométalliques.

Ces dernieres années, il a été constaté une utilisation des procédés photochimiques
en amont des traitements biologiques, mais toutefois, leur utilisation n’est alors justifiée
que si les sous-produits résultants de la réaction sont assimilables par les micro-
organismes lors du traitement biologique permettant ainsi d’augmenter la
biodégradabilité des polluants récalcitrants et d’en diminuer leur toxicité. Ce couplage
de procédés permet aussi la diminution du cofit de traitement global.

Le premier objectif assigné lors de cette étude estd’éliminer le probleme des
lixiviats fortement chargées en substances polluantes de la décharge d’'Oued Smar par
un procédé d’oxydation avancée qui est la photocatalyse hétérogene (TiOz/UV). Ces
lixiviats ne peuvent étre traités par un traitement biologique du fait des faibles rapports
DBOs,DCO qui varient entre 0.045 et 0.18. Cependant, la photocatalyse hétérogene
(TiO2/UV) utilisée seule ne permet pas d’éliminer la fraction réfractaire de certains
lixiviats fortement chargées. En effet, les fluctuations dans les caractéristiques de ces
lixiviats dues probablement a 'accumulation au fil des ans des fractions réfractaires
posent un obstacle pour atteindre les normes des rejets. Pour ce faire, un couplage de la
photocatalyse hétérogene TiO2/UV a un traitement biologique a été envisagé.

Le deuxieme objectif de notre travail réside dans la contribution a la
bioremédiation d'un sol pollué par du gasoil a I'aide d’'un procédé biologique « Biopile »
et 'étude des relations existantes entre la structure des microflores de 'environnement
et leurs capacités a dégrader le gasoil. En effet, I'utilisation massive et abusive du pétrole
brut et de ses dérivés et les déversements accidentels sont une source importante de
pollution des sols. Cette pollution constitue alors un risque réel qui s’accentue avec le
temps vue les roles stratégique et politique que joue le pétrole dans la scene mondiale
et dont l'impact réside dans les effets désastreux qu’encourent 'homme et son
environnement. Des dégats réels ont été constatés lors des accidents (déversement,
fuite...etc.) et des rejets entrainant parfois des catastrophes écologiques
irréversibles. Pour faire face a cette situation, des technologies de décontamination des
sols pollués ont été développées pour éliminer la pollution. Parmi ces technologies la
bioremédiation apparait comme un procédé tres efficace, moins onéreux et simple
d’application et dont le principe repose sur la minéralisation compléte des produits
pétroliers et leurs dérivés en COz et H20. La bioremédiation ne générerait aucun sous-
produit toxique, contrairement aux procédés physicochimiques qui consistent souvent
en un transfert de la pollution d’'un milieu a un autre ou encore a son confinement.

Cette these est structurée en huit chapitres. Une revue bibliographique concernant
les généralités sur la bioremédiation, les voies métaboliques de la biodégradation des
hydrocarbures impliquées dans la bioremédiation, la problématique de la décharge
d’Oued Smar et le traitement des lixiviats stabilisés issues des décharges par couplage
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du procédé d’oxydation avancée et du traitement biologique font I'objet des chapitres I a
IV respectivement.

L'ensemble du matériel et des méthodes utilisées sont présentés dans le cinquieme
chapitre. Le sixieme chapitre sera consacré a 'étude de I'aspect microbiologique de la
biodépollution des sols contaminés par le gasoil par le procédé biopile. Le septieme
chapitre portera sur la modélisation et sur I'étude qualitative de la biodégradation du
gasoil par le procédé biopile dans un sol sableux. Le huitieme et dernier chapitre sera
réservé a la caractérisation physico-chimique du lixiviat de la décharge d’Oued Smar, et
aux essais de faisabilité de la photocatalyse hétérogene TiO2/UV sur les lixiviats. Le
couplage de la photocatalyse hétérogene aux procédés biologiques y sera également
traité.

Pour conclure ce mémoire, une synthese des résultats acquis est proposée et les
perspectives de poursuite de ce travail sont dégagées.



CHAPITRE1

Problématique de la restauration
des sols contaminés

I.1- INTRODUCTION

Suite a la croissance de l'industrie et la demande inhérente en énergie, il a été
constaté ces dernieres années une nette recrudescence des pollutions des sols par le
pétrole brut et ses dérivés (Udiwal et Patel, 2010). En effet, la pollution pétroliere est
en relation avec les différentes opérations de l'industrie pétroliere, de I'exploration,
production, raffinage et transport du pétrole jusqu’ a sa commercialisation (Vogel et
Ballerini, 2001 ;Kuhad et Gupta ; 2009).

De nombreux sites industriels et municipaux devront étre restaurés pour des
raisons de déclassement, de transactions immobilieres, de protection des eaux
souterraines, de déversements ou de fuites de produits chimiques. Ces déversements
posent de graves menaces pour I'environnement et pour la santé humaine (CCME, 2008;

Sanscartier et al, 2011).

Cette situation a entrainé en parallele le développement du marché de la
restauration des sols pollués. Parmi les différentes techniques, le traitement biologique
est bien reconnu comme un processus tres efficace pour le traitement des sols fortement
pollués en composés pétroliers biodégradables (Nano et al, 2003; Fallgren et al, 2008),
puisque le devenir de ces produits pétroliers rejetés dans l'environnement y est
principalement régi par le procédé de biodégradation (Solano-Serena et al,
2001; Sanscartier et al, 2009). Cette derniere dépend non seulement de la
biodégradabilité intrinseque des polluants, mais aussi de la présence de micro-
organismes compétents dans les sols (Solano-Serena et al, 2001; Gallego et al, 2011).

1.2 -LE DEVENIR DE LA POLLUTION PETROLIERE DANS LE SOL
Le devenir du pétrole répandu dans le sol dépend des propriétés physico-chimiques
des hydrocarbures, des caractéristiques du sol et des facteurs environnementaux

(température, précipitation et dissémination des particules contaminées du sol).
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L’ensemble de ces parametres contrélent les taux d’adsorption/désorption des polluants
du sol et donc la distribution de ces substances dans les trois phases du sol (solide,
liquide et gazeuse). Du fait de leur caractere lipophile et d'une faible solubilité, la
majorité des hydrocarbures ne sont pas volatilisables ou lessivables et ont tendance a
s’adsorber sur les fractions organiques et minérales du sol. Ce phénoméne, nommé
géosorption, est un procédé d’accumulation de molécules sur des surfaces solides
(phénomeénes d’adsorption) ou d’'une phase du sol vers une autre (phénomene de
partitionnement). Selon le type de la fraction organique (amorphe et condensée)
concernée, la géosorption est subdivisée en deux catégories (la phase amorphe et la

phase condensée).

La phase amorphe constituée par les substances humiques, les polysaccharides, les
lipides, les protéines et la lignine, est majoritairement responsable du partitionnement
des polluants organiques. Par contre, la phase condensée est composée de charbon, de
suie et de kérogene lorsqu’elle est impliquée dans 'adsorption des hydrocarbures. La
séquestration des hydrocarbures est considérée comme réversible au niveau de la phase
amorphe et irréversible au niveau de la phase condensée (Figure 1.1). Ce phénomene
est gouverné par différents parametres : les propriétés intrinseques de I'écosysteme, les

facteurs environnementaux et les propriétés physico-chimiques du polluant.

Sorption a la

surface
\- ¥ Fraction

organique

'\SP"'-—-——-—-_._ Sorption au niveau
de la phase
condensée

§O <—— Microorganisme
Diffusion a AR fr‘,."h
Pintérieur des \ Sorption au niveau

pores de la phase
O amorphe

Figure 1.1 : Interactions entre les hydrocarbures aliphatiques et les différentes fractions du
sol (Militon, 2007).
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Un autre parametre essentiel modulant la disponibilité des polluants du sol est le
temps de contact entre les composants du sol et ses molécules (Laurent et al, 2005 ;
Militon, 2007). Il faut noter que ces propriétés et les conditions de 'environnement

changent avec le temps et doivent donc faire I'objet d’'une surveillance continuelle.

Par exemple, au fur et a mesure que la dégradation du pétrole prend place par
évaporation, sa densité augmente et le taux d'évaporation s'accélere avec
I'augmentation de la température et de la vitesse des vents et dong, il est important de
connaitre la nature dynamique des déversements d'hydrocarbures et le fait que les
propriétés des hydrocarbures déversés puissent éventuellement se modifier en continu
au cours des opérations d'intervention. Le suivi de pres de ces changements
permettront de déterminer les stratégies d'interventions en conséquence (Russell,
1999).

1.2.1-les propriétés physico-chimiques du pétrole brut :

Les caractéristiques physico-chimiques du pétrole brut et du pétrole raffiné
different. Ces caractéristiques influencent leur volatilité, leur toxicité ainsi que le taux et
la durée de l'altération et donc il va falloir en tenir compte pour les interventions en cas
de déversement (Russell, 1999) :

e Densité: La densité de I'hydrocarbure détermine la flottabilité du pétrole
déversé. La densité de la plupart des pétroles, bruts et raffinés, se situe entre 0,78
et 1,00. La densité du pétrole répandu augmente avec le temps, au fur et a mesure
que disparaissent les composants les plus volatils et les moins denses (Russell,
1999 ; Ghaderi, 2012).

e Point d'écoulement: Dans l'industrie pétroliére, le point d’écoulement d'un
produit est la température a laquelle le produit commence a s’écouler. On mesure
souvent le point d’écoulement d'un brut, d’'un gazole, d’'un résidu ou d’un fioul
pour définir la faisabilité d'un pompage. Dans notre cas, c’est cette propriété qui
va déterminer si le pétrole pénetre dans les sédiments ou suit la pente en
s'écoulant (Russell, 1999 ; Taraneh et al, 2008).

e Viscosité : C'est une mesure de la résistance des hydrocarbures a I'écoulement,
ou de leur cohésion interne; la viscosité controle la vitesse d'étalement et le degré
de pénétration du pétrole dans les sédiments. Le déplacement du fluide est
d’autant plus lent que son coefficient de viscosité est élevé (Russell, 1999 ;
BRGM, 2005).
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H2S : Au cours d'un déversement d'hydrocarbures, ce facteur est un élément de
préoccupation pour la sécurité car 'hydrogene sulfuré est un gaz dont la toxicité

est fonction de la concentration et du temps d’exposition (Russell, 1999).

Parmi les autres propriétés des hydrocarbures dont il faut tenir compte pour les

mesures d’interventions se trouvent le point d'ébullition, le point éclair, la tension

superficielle, I'adhésion, la solubilité et le contenu aromatique.

Point d'ébullition: Il détermine la température d'évaporation de chaque
hydrocarbure. Un grand nombre de fractions légeéres (a basse température
d'ébullition) s'évaporent a des températures inférieures a 20°C. Avec
'évaporation de ces fractions légeres, le volume du pétrole diminue et il devient
plus dense et plus visqueux (Russell, 1999).

Point éclair: Le point d’éclair est la température a laquelle il faut porter
I’échantillon pour que les vapeurs émises briilent spontanément en présence
d’'une flamme. Le point d’éclair constitue un critere de sécurité lors des
opérations de stockage et de distribution. On doit se souvenir qu'il existe un
sérieux danger si les températures de 1'air sont supérieures au point éclair de
chaque fraction légere contenue dans les déversements d'hydrocarbures.
L'essence et d'autres fuels légers peuvent s'enflammer sous la plupart des
conditions ambiantes et posent donc un danger grave lors de tout déversement.
Un grand nombre d'hydrocarbures qui viennent de se répandre ont également
des points éclairs peu élevés jusqu'a ce que les composants plus légers
s'évaporent ou se dispersent (Russell, 1999).

Tension superficielle : Elle controle la vitesse a laquelle s'étale I'hydrocarbure.
Les hydrocarbures a faible tension superficielle s'étalent plus rapidement. Il
s'ensuit qu'une plus grande superficie est exposée a l'altération. La tension
superficielle est en partie déterminée par la température ambiante et diminue
avec l'augmentation de la température (Russell, 1999 ; Chen et al ,1999).
Adhésion : Cet élément est important pour déterminer si le pétrole adhére aux
sédiments ou aux autres substances avec lesquelles il entre en contact (Russell,
1999).

Solubilité : Elle détermine si le pétrole se dissout dans 1'eau et devient toxique
pour la faune et flore marine (Russell, 1999).

Contenu aromatique : Les aromatiques sont plus toxiques et présentent une
haute solubilité qui peut accroitre la toxicité; en outre, ils sont plus volatils que

d'autres composants des hydrocarbures (Russell, 1999).
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¢ Pression de vapeur: La pression de vapeur du produit indique sa capacité a se
volatiliser (BRGM, 2005).

e Constante de Henry: Elle influe a la fois sur la capacité d’'un produit a se
volatiliser et sur les phénomeénes d’adsorption (BRGM, 2005).

e Coefficient de partage eau/octanol : Il permet d’apprécier '’hydrophobie de la
substance et par conséquence son affinité pour la matrice solide. Cela
conditionne les phénomenes d’adsorption, de migration, et de biodisponibilité de
la substance. En fonction des propriétés du milieu (contenu en carbone et en
minéraux argileux), celui-ci peut piéger le produit dans les niveaux riches en
matieres organiques (BRGM, 2005 ; Copolovici et al, 2005).

e Coefficient de partage eau/solide : Il quantifie la répartition relative du
composé entre une phase solide et 'eau. Plus le coefficient est élevé, plus le
produit est adsorbé sur la phase solide (BRGM, 2005).

e Coefficient de partage eau/carbone organique : Il correspond au coefficient de
partage eau/solide rapporté a la teneur en carbone organique du sol. Il quantifie
la répartition relative du composé entre la matiere organique et I'’eau. Plus le
coefficient est éleve, d’autant le produit a une affinité pour la fraction organique
du sol (BRGM, 2005).

1.2-2- Propriétés du sol

Les propriétés physico-chimiques du sol peuvent affecter de maniére significative

le devenir des hydrocarbures. D’apres le BRGM (2005), les principales propriétés sont :

La nature du sol: Elle regroupe la granulométrie, la minéralogie et la composition
chimique globale, Ces parametres influents sur les phénomeénes de sorption du
contaminant : fonction du contenu en carbone organique, en minéraux argileux (fraction
de taille inférieure a 2 um), en oxydes et hydroxydes métalliques, en carbonates et en
silicates. Ces parametres influent également sur le transfert du contaminant dans le

milieu : la convection, la dispersion et la diffusion.

Porosité/Perméabilité : Influe sur le transfert du contaminant dans le milieu : la

convection, la dispersion et la diffusion.

Teneur en eau : Influe sur le transfert du contaminant dans le milieu (la convection, la
dispersion et la diffusion), la dissolution et I'’hydrolyse du contaminant et sur l'activité

microbienne et donc sur la biodégradation du contaminant.
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Conditions d’oxydoréductions: Influent sur la dégradation abiotique de certains

polluants organiques.

pH : Influe sur le phénomene de sorption et sur la présence et le développement

microbien, donc sur la biodégradation du contaminant.

Présence d’'une population microbienne: Influe sur la biodégradation du

contaminant.

Disponibilité en éléments nutritifs : Influe sur le développement de la population

microbienne présente dans le sol, donc sur la biodégradation du contaminant.

La composition chimique des hydrocarbures change suite a leur dégradation.
Cette derniere se produit par évaporation, dégradation microbienne, oxydation
chimique et réactions photochimiques. Ces phénomenes engendrent l'apparition de
meétabolites, avec un changement de la structure chimique. Ceci provoque des
modifications de leur toxicité et de leur comportement dans le sol par rapport a celui de

la molécule mere.

Certains hydrocarbures dont la masse moléculaire est peu élevée se dégradent
rapidement (1 a 2 jours) a cause de l'évaporation et subissent des changements
profonds de nature, tandis que les autres hydrocarbures dont la masse moléculaire est
plus élevée demeurent relativement stables pendant longtemps et leur dégradation est
plus lente et a pour principale cause la dégradation microbienne et I'oxydation chimique
(Russell, 1999 ; Laurent et al, 2005).

1.3- LA MIGRATION DES HYDROCARBURES DANS LE SOL

Il s’agit d'un probléme particulierement complexe a traiter dans son ensemble.
Une telle pollution conduit en effet a un mélange de phases (eau, huile, air, vapeur) et a
un mélange de plusieurs composants carbonés avec leurs propres caractéristiques
physiques (densité, viscosité...). Chaque phase en déplacement (avec passage possible
d’'une a l'autre) véhicule plusieurs composants, susceptibles de passer d'une phase a
I'autre (par dissolution, vaporisation, condensation), y compris d’interagir avec la phase

solide (adsorption-désorption) (Lemiere et al, 2001).

Les caractéristiques des hydrocarbures vont donc influencer leur migration et
leur comportement dans I'environnement; la densité, la viscosité, la solubilité, les
conditions d'équilibre entre phase liquide ou dissoute et phase vapeur et la
biodégradabilité (SDAGE, 2002; BRGM, 2005).
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La pollution par les hydrocarbures forme une phase fluide distincte de I'’eau ; une
fraction soluble et susceptible de passer dans les nappes ; dans la zone non saturée une
autre fraction peut se trouver sous forme gazeuse. De plus, la densité du polluant par
rapport a I'eau induira un comportement de pollution tres différente selon qu’elle est

inférieure ou supérieure a celle de I'eau (Lemiére et al, 2001).

1.3.1 Cas des hydrocarbures plus légers que I'eau

La quantité déversée doit étre suffisante pour qu’il y ait formation d’'une phase
continue non miscible, sinon, la pollution se manifestera sous la forme de gouttelettes
d’huile piégées dans les pores constituant autant de micro sources de pollution. Les
hydrocarbures contenus dans ces micro-sources seront transportés vers les eaux
souterraines sous forme dissoute uniquement, et principalement par le jeu des eaux de
pluie. Dans le cas ou il y a constitution d’'une phase huileuse non miscible et continue,

celle-ci va migrer vers la nappe.

Ainsi le volume de produits non piégés dans la zone non-saturée va atteindre la
nappe sous l'influence de la gravité et des forces capillaires, et s'étalera progressivement
a son toit en phase flottante. Une fraction de ces composés migrera avec l'eau
souterraine suivant le gradient hydraulique (phase libre), une autre sera adsorbée au
matériau aquifere et/ou biodégradée a divers degré, une autre pourra se volatiliser dans
les pores de la zone non saturée (phase gazeuse), une derniere se solubilisera dans l'eau
souterraine (phase dissoute). Cette derniere phase formera ainsi un panache de
contamination qui pourra migrer et se disperser a l'intérieur de l'aquifere (Lemiere et
al, 2001; SDAGE, 2002 ; BRGM, 2005).

1.3.2 Cas des hydrocarbures plus lourds que I'’eau

Leur migration jusqu’a la nappe peut étre trés rapide, surtout si la teneur en eau
de la zone non saturée est faible. Une fois dans la nappe, ils continuent a migrer vers le
bas jusqu’a ce qu'ils aient atteint soit le substratum soit une intercalation peu perméable.
IIs peuvent alors rester piégés dans les irrégularités du substratum ou bien migrer dans
le sens du pendage de celui-ci, éventuellement dans le sens contraire de la direction

générale de I'écoulement de la nappe (Lemiere et al, 2001).

L.4.TRAITEMENT BIOLOGIQUE (BIOREMEDIATION)

La bioremédiation est une technique de traitement de plus en plus utilisée afin de
traiter des sols et des eaux contaminés par les hydrocarbures. Elle consiste
principalement en 'utilisation des micro-organismes ou des plantes présents en milieu

naturel.
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Au cours de la bioremédiation, les micro-organismes du sol jouent un role
primordial dans la minéralisation des hydrocarbures pétroliers en sous-produits non-
toxiques tels que le dioxyde de carbone, I'eau, la biomasse et 'humus (G.LE, 2000;
Huesemann, 2004; Singh et al ; 2009).

Ces processus de dégradation biologique peuvent exiger la présence d’air, ou non.
Dans certains cas, les voies métaboliques que les organismes utilisent pour s’accroitre
ou pour obtenir de I'énergie peuvent aussi étre utilisées pour décomposer des molécules
de substances polluantes. Dans ce cas (nommé cométabolisme), le micro-organisme ne
retire aucun bénéfice direct. Les chercheurs tirent avantage de ce phénomeéne pour
I'appliquer dans le domaine de la bioremédiation. Compléte, une biodégradation
parvient a détoxiquer des polluants jusqu’au stade du dioxyde de carbone (gaz

carbonique), de I'’eau et de sels minéraux inoffensifs (EFB, 1999).

La bioremédiation utilisé comme une approche de décontamination des sols
pollués est en concurrence avec d'autres disciplines, puisque elle est efficace et moins
coliteuse pour éliminer les contaminants dangereux par rapport aux procédés physico-
chimiques (Ward et Singh, 2004 ; Singh et al, 2009).

Plusieurs types de bioremédiation existent, différents selon les conditions

naturelles, on distingue:

I.4.1 L'atténuation naturelle :

Selon I'agence de protection de I'environnement des Etats Unis (USEPA 1997), le
terme de 'atténuation naturelle désigne tous les processus se produisant naturellement
dans les sols et les eaux souterraines, sans intervention humaine, visant a réduire la
masse, la toxicité, la mobilité, le volume ou la concentration des polluants dans ces

milieux.

Les processus impliqués in situ sont la dispersion, la dilution, la volatilisation,
I'adsorption, les mécanismes de stabilisation ou de destruction des polluants
(dégradation biotique par des bactéries autochtones ou abiotique), qu’ils soient
physiques, chimiques ou biologiques.

Ces réactions peuvent étre classées en deux grandes catégories (catégories

destructives et catégories non destructives).

11
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Les mécanismes non destructifs ont pour seul effet la réduction de la
concentration des contaminants par la dispersion hydrodynamique (la diffusion et la
dispersion mécanique), la sorption, la dilution, la volatilisation et la stabilisation
chimique. Par contre les mécanismes destructifs visent a réduire la masse et le volume
des contaminants. Les réactions incluses dans cette catégorie, sont la biodégradation,

'oxydation et 1'hydrolyse abiotique.

Le processus de biodégradation dans ce cas est dénommé «bioremédiation
intrinseque» et est considéré comme le mécanisme majeur d’atténuation naturelle. Cette
approche est passive et le processus de biodégradation dépend uniquement des
conditions naturelles du site. Une diminution significative des teneurs en polluant est
alors incertaine et ne peut étre envisagée que sur un tres long terme
(http://www.biorem.net; Delisle et Greer, 2004 ; BRGM, 2005; ADEME, 2006).

I.4.2 La biostimulation :

Elle consiste a modifier les conditions naturelles d'un site pour en
augmenter les taux de biodégradation par l'ajout des substances nutritives, d’oxygéene
sous forme gazeuse ou liquide et agents correcteurs du milieu afin de favoriser la
croissance et le développement de bactéries déja présentes dans le milieu. La dispersion

des contaminants est contrélée afin de garantir 'efficacité des mesures correctives.

Cette méthode posséde le désavantage d'étre non sélective, et donc de faire
croitre indifféremment tous les types de micro-organismes, éventuellement toxiques ou
pathogénes, présents naturellement sur le site avant intervention
(http://www.biorem.net; Koller, 2009).

1.4.3 La bioaugmentation ou la bio-inoculation :
C’est I'introduction des souches bactériennes spécialisées pures ou de consortiums

de microorganismes, ou des enzymes spécifiquement élevés et adaptés pour digérer un
type précis de polluant en vue de la décontamination d’un sol (http://www.biorem.net;
Gobat et al, 2010).

Selon Radwan (2009), la biorestauration implique deux approches; la
biostimulation et la bioaugmentation ; le fait d’atteindre ces deux objectifs sur site est
loin d'étre une tache facile, surtout en ce qui concerne le second objectif, et ce al'inverse
de l'atténuation naturelle qui est considérée comme une stratégie pour la gestion des
sites pollués et non comme un procédé de bioremédiation (Pignatello, 2009; BRGM,
2005, ADEME, 2006).
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1.4.4 Facteurs influenc¢ant les performances de la bioremédiation :

Le succes de la bioremédiation des sols dépend de la connaissance des facteurs
environnementaux (Figure 1.2), de leur identification et de leur optimisation de sorte
qu'aucun d'entre eux ne deviennent un facteur limitant au cours du traitement. Ces
facteurs sont connus pour affecter a la fois la vitesse et le degré de la biodégradation des

hydrocarbures dans les sols contaminés (Huesemann, 2004 ; Kuhad et Gupta ; 2009).

Les différents facteurs influencant le bon déroulement de la bioremédiation sont
selon (http://www.enviroaccess.ca/; Costes et Druelle, 1997 ; Huesemann, 2004 ;
Vidali, 2011):

» Lanature du sol:
e La composition granulométrique de la fraction minérale solide, qui

caractérise la texture du sol;

e Les compositions chimiques: caractéristiques de la phase minérale et
organique;
e C(Caractéristiques physiques : conductivité électrique et hydraulique,... etc.;

e C(Caractéristiques géotechniques : teneur en eau, porosité, densité et indice
de plasticité;
e C(Caractéristiques biologiques : nombre suffisant en microorganismes qui

dégradent les hydrocarbures, absence de cométabolisme.

» Ladistribution de la pollution dans le sol :

Elle renseigne sur le degré de piégeage du contaminant au niveau du sol qui conduit
souvent a de sérieux problemes de limitations de la biodisponibilité.

e NAPL (phase liquide non aqueuse); Gouttelettes plus ou moins
solidifiées;
e Adsorption a l'intérieur d’agrégats de fines particules;

e Adsorption autours de grains individuels;

» La concentration, la structure et les caractéristiques physico-chimiques du
polluant:
e Proportion de 2, 3, 4, 5 et 6 cycles aromatiques (le nombre de cycles
influent sur les propriétés physico-chimiques des polluants: solubilité
dans I'eau, pression de vapeur, dégradabilité, etc..);

e Densité et viscosité;
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e Importance des fractions lourdes des goudrons associés aux HAP (résines,

asphaltenes).

» Les facteurs environnementaux :
e Latempérature;
e LepH;
e L’humidité;
e Lateneur en nutriments ;
e Lateneur en oxygene ;
e Présence d’'inhibiteurs ;

e Le potentiel d’'oxydoréduction.

/I\llicroor anismes \

e Lacroissance

e La physiologie

e Les compétences
génétiques

e Ladiversité métabolique

e Enzymologie

[Facteurs environnementaux \ /Contaminants \

e pH o Transfert de masse
e Température ~ e Biodisponibilité

e Humidité e Hydrophobicité

e Oxygene e Récalcitrance

e Nutriments e Structure

e Type de sol o Toxicité

. J . J

Figure L.2: Le systéme de la biodégradation en bioremédiation selon (Singh et Ward, 2004).
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1.4.5 Les techniques de la bioremédiation :
D’apres ADEME (2006), les techniques biologiques de dépollution des sols sont
nombreuses; selon la nature de la pollution a traiter, elles sont mises en ceuvre seules ou

combinées a d’autres procédés, physiques, chimiques, thermiques ou biologiques.

Bien que I'avantage principal des techniques biologiques réside dans leur mise en
ceuvre sur le site méme (in situ), certaines nécessitent I’excavation des terres et sont
traités sur site ou hors site (excavation et transport des terres vers un centre de

dépollution).

e L'’identification des techniques biologiques existantes ou émergentes et I’analyse
des procédés impliqués met en évidence l'existence de deux catégories
principales : les techniques de bioremédiation qui utilisent essentiellement des
bactéries et les techniques de phytoremédiation qui exploitent les propriétés des
végétaux (plantes, arbustes, arbres). Elles peuvent étre classées en fonction de
leur degré d’innovation :

e Les techniques plus anciennes, qui n’évoluent plus vraiment, a l'exception
d’ajustements mineurs pour optimiser leur rendement et gagner en efficacité.

e Les techniques innovantes qui font l'objet de travaux de recherche et
développement poussés et d’essais pilotes sur site. Elles concernent
principalement la combinaison de procédés existants et bien connus (couplage
bioaugmentation / phytoremédiation; couplage bioremédiation (champignon)/
phytoremédiation ; couplage phytoextraction / valorisation énergétique de la

biomasse ; systéme de multi procédés /phytoremédiation.

1.4.5.1 Bioréacteur

La technique de bioremédiation en réacteur ou « bioslurry » consiste a réaliser la
biodégradation du polluant dans un contenant installé sur le site (cuve fermé, bassin,
colonne...), en ajoutant au matériel a traiter, les ingrédients nécessaires a la réaction.
L’eau doit étre en quantité suffisante pour maintenir en suspension les particules du sol.
L’utilisation des réacteurs est généralement admise pour des sols et des boues
contaminés (efficace pour des concentrations en polluants comprises entre 2.5 et
25g/Kg) par des substances peu biodégradables et/ou pour des sols particulierement

difficiles a traiter comme ceux fortement argileux (Koller, 2009).
Le bioréacteur présente plusieurs avantages (Costes et Druelle, 1997) :

e Meilleur contréle des parametres de cultures (température, pH,

nutriments) ;
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e Oxygénation plus efficace ;
e (Contact entre organismes et polluants plus intimes ;

e Transferts de matiere et thermiques accrus.

On distingue les trois dispositifs suivants

e Traitement des matériaux solides : on réalise des opérations
d'homogénéisation puis on mélange avec de 1'eau pour former de la boue. Les
réacteurs mélangent ensuite la boue avec les micro-organismes et de 1'air pulsé
généreé au niveau bas des réacteurs, la boue est récupérée en sommet de cuve
puis est traitée avant d'étre rejetée. La boue passe enfin dans un séparateur : la
terre est remise en place, I'eau est recyclée.

e Traitement de l'eau : le principe est le méme que pour les solides. Les
réacteurs sont remplacés par des colonnes dans lesquelles l'eau est mise en
contact avec un matériau neutre qui sert de support aux micro-organismes fixés.
e Traitement des gaz : I'emploi d'un biofiltre est la solution la plus répandue,
qui est efficace et peu onéreuse. Le filtre biologique est formé de compost, milieu
idéal pour la croissance des bactéries. Le rendement du biofiltre est directement
dépendant de la hauteur de compost filtrant, et aussi de la vitesse du flux gazeux
injecté. Le maintien de bonnes conditions d'utilisation permet d'obtenir un taux

de dégradation des polluants au-dela de 90%.

1.4.5.2. Le compostage :

On fait plusieurs tas de quelques metres de circonférence et d'un metre de
hauteur. On mélange la terre extraite a un substrat organique qui favorisera l'aération
au cours du temps. Le processus est thermogene et thermophile, comme pour un
compost normal. Les températures élevées peuvent accélérer la dégradation et les
processus du cométabolisme, mais la diversité des organismes actifs a haute
température peut étre plus faible. Les rendements obtenus étant généralement tres
faibles, il vaut mieux réserver cette technique pour des contaminants aisément
biodégradables (Van Gestel et al, 2003 ; Godoy-Faundez et al.,2008; Gobat et al,
2010).

1.4.5.3 Le landfarming :

Cette technique consiste en I'épandage en faible épaisseur (de I'ordre de quelques
dizaines de centimetres) de sols pollués par des produits organiques, souvent d’origine
pétroliere, sur une surface préparée a I'avance, le terrain pouvant étre ensuite cultivé.

Le sol pollué est traité comme une surface agricole (on ajoute du fertilisant (nutriments)
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et on mélange avec le sol). L’efficacité et la rapidité (un a deux ans) de la biodégradation
varient notamment en fonction de l'aération du sol, de son humidité, de la
biodisponibilité des nutriments, de la richesse microbienne et de la température. La

mise en culture favorise le métabolisme des microorganismes.

Cet épandage se fait sur des zones soigneusement confinées pour protéger le
sous-sol de tout risque d’infiltration, avec linstallation par exemple de films de
polyéthyléne haute densité, qui doit pouvoir supporter le passage d’engins de labour. Le
labour des terres permet de contrdler la percolation des contaminants vers les couches
plus profondes du sous-sol, tout en assurant la ré-oxygénation des terres, on profite de
cette opération pour ajouter des éléments minéraux tels que des engrais (Koller, 2009;
Marin et al, 2005 ; Hejazi et al, 2003 ;Ballerini, 2000).

1.4.5.4 Traitement par les champignons :

La biodégradation de polluants récalcitrants, comme les HAP de haut poids
moléculaire et les huiles lourdes, crée toujours un obstacle a 'utilisation généralisée des
biotechnologies d’assainissement. Cette situation est attribuable au fait que les
bioprocédés utilisent principalement des bactéries. Or, la majorité des réactions de
biodégradation effectuées par les bactéries sont réalisées par des enzymes spécifiques,

ce qui implique le transport des polluants a I'intérieur des cellules.

Cette situation devient problématique lorsque le sol contient des polluants
fortement adsorbés sur les particules de sol, ou lorsque ceux-ci ont un poids moléculaire
élevé, puisque les bactéries ne possedent pas les enzymes spécifiques requises pour le
transport. En contrepartie, certains champignons microscopiques ont la capacité de
produire des enzymes extracellulaires non spécifiques. Ces enzymes de la famille des
monoxygénases peuvent transformer les HAP de haut poids moléculaire, facilitant ainsi
le traitement des sols contaminés par des composés plus complexes (Samson, 1994 ;
Salicis et al, 1999 ; Burns et al, 2013).

Récemment, des chercheurs ont constaté que les HAP ont des structures proches
de celles des écorces de pin qui sont attaquées par des champignons filamenteux. Ces
micro-organismes présentent aussi l'intérét de travailler dans des pH plus acides que les

bactéries et d'étre moins exigeants en oxygene (Lors et al, 2012 ; Burns et al, 2013).

L'utilisation des champignons est tres efficace sur les HAP (>60%) mais reste
cependant encore tres limitée. Sur un chantier en 1998, 10 000 tonnes de terre polluée

ont été traitées pour une dépense estimée a 80 000 Euros : Les concentrations des
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polluants de départ atteignaient 10000 ppm. Apres traitement les concentrations
résiduelles étaient de 10 ppm: un résultat exceptionnel pour un prix défiant toute
concurrence! Il y a ainsi eu quelques réussites sur des pilotes mais la méthode n'est pas
encore completement au point. Une société américaine a enregistré 1'année passée des
premiers résultats positifs concernant les HAP, et l'on espére pouvoir traiter

prochainement également les PCB.

Méme s’il n'est pas encore parfaitement au point, le traitement par champignons
est sans aucun doute une des grandes technologies de demain

(http.//www.mine.pollution.sols.free.fr/Eipr/).

1.4.5.5 Bioventing :

La technologie de traitement de sols par bioventilation consiste a injecter de l'air
sous la nappe dans l'enclave contaminée, de fagon a favoriser la biodégradation des
contaminants organiques (hydrocarbures légers, essence, diesel) et a les entrainer dans
'effluent gazeux. En cas de phase flottante, celle-ci doit étre récupérée avant de
procéder aux travaux de bioventilation (Magalhaes et al, 2009 ; Garcia Frutos et al,
2010).

La technologie repose sur un réseau d'injection d'air, un réseau de pompage a vide
et une unité de biofiltration de l'air vicié. Une soufflante de type régénérative peut étre

utilisée pour effectuer a la fois l'injection de l'air ou I'extraction des gaz viciés.

L'automatisation du procédé est possible. Les sols traités par bioventilation ne
sont pas excavés et restent donc en place apres les travaux de décontamination. Le
controle de l'efficacité du traitement est effectué principalement par un bilan de masse
(différence entre la quantité initiale de contaminant et la quantité extraite dans I'effluent
gazeux). Des mesures de la contamination résiduelle dans les sols et les eaux
souterraines sont aussi réalisées a intervalles réguliers

(http://www.enviroaccess.ca/fra/).

1.4.5.6 Biosparging (biobarbotage) :

Cette technique, qui permet de traiter localement la zone saturée, consiste en
'injection d’air dans la zone aquifere, par des puits verticaux ou horizontaux, en dessous
du niveau de la nappe d’eau (Kao et al, 2008 ; Chien et al, 2008).

L’enrichissement en oxygene de l'aquifere pollué peut étre aussi realisé par

injection d’eau oxygénée, qui en se décomposant libére progressivement de I'oxygene.
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Les solutions utilisées renferment généralement des teneurs limitées en H20; ne

dépassant pas 1000ppm afin d’éviter toute action bio-acide potentielle.

D’autres accepteurs d’électrons tels que les nitrates ont déja été introduits en zone
saturée pour accélérer les processus biologiques de dégradation (Vogel et Ballerini,
2001).

1.4.5.7 Phytoremédiation :

Plusieurs processus naturels liés a la croissance des végétaux peuvent aider a
nettoyer des composés organiques, des métaux et méme des radioéléments qui
contaminent des sites et des eaux. Les biotechnologies végétales qui en découlent sont
englobées sous le nom générique de phytoremédiation. Elles sont un choix de plus en
plus fréquent dans le monde lorsqu’il s’agit de rechercher des méthodes efficaces, peu
coliteuses, générant peu de déchets et respectueuses de I'environnement pour assainir
et restaurer des sites pollués (Pulford et Watson, 2003 ; Zhang et al, 2010 ; Kim et al,
2011).

Parmi les mécanismes d’action des végétaux contre la pollution, on distingue :

a) la phytoextraction : Certaines plantes, dites hyper-accumulatrices, ont acquis une
capacité naturelle a accumuler des composés potentiellement toxiques dans leurs
tissus pendant leur croissance.

b) la phytostabilisation : la rhizofiltration qui consiste a développer une biomasse
végétale sur les eaux contaminées ou usées peut étre beaucoup moins chere que les
méthodes traditionnelles de filtration ou méme d’autres biotechnologies utilisant des
fermenteurs avec des micro-organismes.

c) la phytodégradation: 11 s’agit de contribuer a la dégradation de composés
organiques (ex: hydrocarbures, pesticides) en composés plus simples par des
cultures de plantes appropriées. La présence de ces plantes a deux actions possibles:

e favoriser la présence et l'activité dépolluantes de micro-organismes associés a
leurs racines

e dégrader directement dans leurs cellules les composés polluants.

Il est possible de sélectionner les microorganismes associés dans ces biotechnologies
végétales, afin de renforcer 'efficacité des traitements ou d’accélérer les processus. La
plante apporte I'énergie via des composés organiques libérés par ses racines et sa

biomasse, ou sert d’hdte aux microorganismes.

Les micro-organismes peuvent aider les végétaux a s’établir dans un milieu pauvre

en nutriments. De nombreuses plantes sont capables d’utiliser et de détruire des
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molécules organiques pendant leurs croissances : des organochlorés, d’autres pesticides,
des molécules entrant dans la composition d’explosifs, des PCB (diphénylpolychlorés),
des TCEs (trichloréthylene), des HAPs (hydrocarbures polyaromatiques) et d’autres

résidus pétroliers.

d) Ia phytovolatilisation : Des plantes ont naturellement I'aptitude d’absorber des
contaminants. Puis, lors du métabolisme, les contaminants ou leurs dérivés sont

associés dans des composés volatils qui sont libérés dans I'atmosphere.

Pour les sites trés pollués ou les végétaux ne peuvent pas directement s’installer,
I'apport d’amendements organiques et minéraux aide a changer la forme chimique des
contaminants dans les sols et a diminuer la phytotoxicité. Il s’agit des techniques
d’inactivation, pratiquées sur le site ou une zone de traitement. Des plantes peuvent
ensuite étre installées en complément. Il peut s’agir de plantes relativement tolérantes,
n’accumulant pas les contaminants dans les parties susceptibles d’étre consommeées par

des animaux, ou bien de plantes métallophytes.

1.4.5.8 Biobarrieres:

Dans beaucoup de cas, I'atténuation naturelle n’est pas suffisante pour controler
le nuage de pollution dans la zone saturée du sol et ne peut donc pas prévenir la
migration des polluants vers les zones de captage d’eau potable. Pour remédier a cette
situation, des barrieres anti-migrations telles que des puits d’injection d’air, des puits
remplis de composés aptes a relarguer tres progressivement de I'oxygene (peroxyde de
magnésium), des tranchées d’interception avec flux d’air ou d’autres accepteurs

d’électrons, peuvent se révéler tres utiles.

Les barrieres peuvent encore étre des tranchées remplies d'un support (granulés
de tourbe) ou des plaques d’acier perforées sur lesquels des microorganismes adaptés
aux polluants en place sont fixés. Ces barrieres doivent étre placées a une bonne
distance de la source de pollution pour que la teneur en polluants soit compatible avec la

capacité biologique des micro-organismes fixés (Vogel et Ballerini, 2001).

1.4.5.9 Traitement en biopile :

La biopile est une technique qui couple la biodégradation et la ventilation sur le
sol excavé et peut combiner deux principes tres différents (la biostimulation et la
bioaugmentation). Pour certaines applications, la biostimulation des microorganismes
indigenes est la méthode la plus efficace. Le processus est entretenu (croissance de la

biomasse) par l'intermédiaire de la réaction d’oxydation contrdélée du carbone, utilisé
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comme source d’énergie. Outre I'apport d’oxygene, le procédé de dégradation biologique
requiert des macroéléments sous une forme biodisponible, c'est-a-dire directement
assimilables par les microorganismes. Il s’agit d’'une réaction en chaine, ou les composés
sont transformés par cassures successives en molécules moins complexes, jusqu’'a

I'obtention de sous-produits simples tels que le CO; et H20.

Pour satisfaire les contraintes techniques et/ ou législatives, le tas a traiter sera
recouvert d'une membrane imperméable, et la gestion des entrées sorties des phases
liquides et gazeuses devra étre parfaitement maitrisée. Pour améliorer le rendement (70
a 90%), on ajoute si possible des nutriments et des micro-organismes a la terre a traiter.
Cette technique a permis d'ouvrir le marché biologique a de nouvelles pollutions plus
difficiles. Toutefois, il reste pour l'instant plus cher que le traitement in-situ et il

nécessite beaucoup de temps et de place.

Le matériau a traiter est installé sur une surface imperméable, légérement en
pente. Un tas de plusieurs metres de haut est fagonné et taluté, et peut s’étendre sur un
périmetre de quelques metres a quelques dizaines de metres de large, et sur plusieurs

dizaines, voire plusieurs centaines de metres de long.

A la base du tas, un systéme de tuyauterie est installé dans une couche drainante
(gravier); il permettra une aération efficace de I'ensemble du matériau, selon une
répartition réguliere. Au sommet du tas, un dispositif d’aspersion (de type agricole le
plus souvent) est mis en place; il servira a humidifier le matériau et, éventuellement, a
ajouter des nutriments et/ou des micro-organismes. Un réseau de rigoles ceinture le
dispositif, afin de pouvoir récupérer les effluents sortant du tas et coulant sur une dalle
imperméable. Enfin, I'ensemble est recouvert d’'une membrane plastique, l'isolant de
I'extérieur (Lecomte, 1995 ; RECORD, 2007; Wu et al 2009; Koller, 2009).

a) Le fonctionnement du dispositif est le suivant :

e La quantité de nutriments nécessaire peut étre ajoutée a la terre a traiter avant la
mise en tas (et éventuellement des micro-organismes). Dans le cas contraire, les
nutriments en solution sont ajoutés par le systeme d’aspersion sommital.

e Percolant au travers du tas, les effluents liquides sont récupérés via le réseau de
rigoles, envoyés dans une cuve et recyclés avant d’étre injectés a nouveau. La
concentration en nutriments est au besoin réajustée, et en cas de baisse de
'activité bactérienne, des ajouts de micro-organismes peuvent étre effectués

directement dans la cuve.
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e Au démarrage de I'opération, une aspiration des gaz est réalisée par le systeme
de drainage du fond. Dans un premier temps, cette aspiration permet de
récupérer un maximum de composés polluants volatils. Ceux -ci sont traités dans
un filtre (biologique ou charbon actif) avant que l'air extrait ne soit évacué dans
I'atmosphere.

e Lorsque le dégazage des produits volatils diminue, I'aspiration des gaz peut étre
arrétée et le dispositif de pompage des gaz inversé. Au lieu d’aspirer, on injecte
au contraire de l'air frais par la base du tas, provoquant ainsi une augmentation
significative de la vitesse de biodégradation. Pendant I'aspiration des volatils, le
pompage maintient un débit du flux gazeux important. Par contre, pendant

I'injection d’air frais, un débit faible est conservé au niveau du pompage.

Le dispositif est aménagé de facon a permettre d’'une part I’échantillonnage de terre
traitée, et d’autre part la mesure en continu d’'un ensemble de parametres déterminants
pour le bon fonctionnement du systéme, tels le pH, la température, le taux d’humidité, la
teneur en gaz polluants de I'air ambiant... les échantillons sont prélevés a intervalles
réguliers et analysés. L’analyse portera sur les nutriments, les produits polluants a
dégrader et éventuellement certains métabolites intermédiaires. La gestion de
I'ensemble de ces résultats est effectuée par le poste central du controle (Lecomte,
1995).

b) Limites d'application
Les facteurs limitant I'applicabilité de la technologie sont:
» la perméabilité du sol (il est préférable que le sol ne contienne pas plus de 60 %
de silt et d'argile);
» le caractere réfractaire de certains contaminants a la biodégradation (PCB et
autres hydrocarbures chlorés) ;
» la présence de substances toxiques en concentration élevée dans le sol (cuivre,

plomb, mercure...).

Pour le traitement de 1'effluent gazeux, un controle rigoureux des filtres permet
d'assurer un rendement stable.
La technologie ne permet pas d'éliminer les contaminants inorganiques comme les

métaux.

Cette technique permet aujourd'hui de traiter avec un excellent résultat les sols et

nappes pollués par des produits organiques y compris les polychlorobiphényles (PCB) et
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les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) a l'exception de pollutions

particulierement récalcitrantes (Record, 2007 ; Yang et al 2009).
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CHAPITRE 11

La biodégradation des hydrocarbures

I1.1- INTRODUCTION

Les connaissances de la biodégradation des hydrocarbures pétroliers ont pris de
I'avancée au cours de ces deux dernieres décennies. Un certain nombre de souches
dégradant les hydrocarbures ont été isolées et caractérisées a l'aide des techniques

moléculaires avancées

En effet, au cours de la bioremédiation, la communauté microbienne joue un role
important dans le cycle biogéochimique, d’ou la nécessité d'analyser la structure de la
communauté et ses variations afin d’améliorer la compréhension de 1'écologie de la
communauté microbienne et les mécanismes de biodégradation des hydrocarbures. Le
défi a soulever est donc de caractériser le rdle des divers organismes métabolisant les
différentes familles des hydrocarbures pétroliers présents dans les sols contaminés
(Singh et Ward, 2004 ; Kuhad et Gupta, 2009).

Le devenir des produits pétroliers rejetés dans I'environnement est
principalement gouverné par le processus de la biodégradation. L’existence de ce
phénomene dépend de la biodégradabilité intrinseque du polluant mais aussi de la
présence de microflores dégradatrices compétentes dans les sols et les eaux
souterraines. Les interactions physiques, métaboliques de la communauté microbienne
contribuent a la nature dynamique de ce systéme et utilisent différentes méthodes pour
accéder aux hydrocarbures. Une compréhension de ces interactions est nécessaire pour
élaborer des stratégies efficaces de la bioremédiation des sols (Solano-Serena et al,
2001 ; Van Hamme et Ward, 2001 ; Kuhad et Gupta, 2009).

Dans ce chapitre, nous donnerons un apercu sur les mécanismes et les différentes

voies métaboliques de la biodégradation des hydrocarbures.
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I1.2- MECANISMES D’ACCESSION AUX HYDROCARBURES

Depuis longtemps, on a attribué la faible dégradation de plusieurs contaminants a
leur récalcitrance (résistance a l'attaque enzymatique). Mais, depuis le début des
années 90, c’est plutot leur tres basse hydro-solubilité qui expliquerait leur catabolisme
difficile et limité (Comeau, 1999). Selon Scott et Finnerty (1976a, b) le mécanisme
d’accession impliqué dans le transport des hydrocarbures a travers la paroi est mal
compris bien que des gouttelettes d’hydrocarbures soient fréquemment observées dans
la cellule (Morgan et Watkinson, 1994). Ainsi, du fait de la faible solubilité de la
plupart des hydrocarbures, le mécanisme d’accession par les microorganismes peut se

faire par quatre modes:

I1.2.1-Utilisation de la phase dissoute (le transfert par solubilisation dans la phase
aqueuse) :

Ce modele est celui généralement accepté pour la plupart des substrats. Une fois le
substrat dissout assimilé, la bactérie ne peut utiliser que les molécules se solubilisant
dans l'eau. Par exemple, il a été démontré que la solubilité et la vitesse de dissolution du
naphtalene limitent la croissance d’'une souche Alcaligenes NP-ALK (Comeau, 1999) ;
Au début, la faible densité cellulaire de la culture initiale permet une croissance
exponentielle puisque la concentration de naphtaléne dissous suffit aux besoins
meétaboliques. Lorsque la densité cellulaire augmente jusqu’a ce que les exigences
nutritionnelles surpassent la vitesse de dissolution, la biodisponibilité devient alors
limitante et la croissance linéaire dépend, alors de la vitesse de dissolution du

naphtalene (Comeau, 1999).
I1.2.2-Le transfert interfacial direct (TID) :

Dans ce cas, le microorganisme ne produit pas de biosurfactant, mais adhere du
fait de sa forte hydrophobicité a I'interface phase hydrophobe/phase aqueuse (Ballerini
et Vandecasteele, 1999).

Ainsi selon Finnerty et Singer (1985) divers microorganismes dégradant des
hydrocarbures ont des surfaces hydrophobes et peuvent donc s’associer aux
gouttelettes d’hydrocarbures ou méme entrer dans la phase organique pendant la
culture. Singer et Finnerty (1984a) et Rateldge (1978) ont largement démontré que

les grands changements dans la composition des lipides de la membrane cellulaire
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peuvent se produire pendant la croissance sur des alcanes et peuvent dans certains cas

augmenter l'association cellulaire avec la phase d’hydrocarbure.

Kappeli et Finnerty (1979) ont décrit un systéeme de transport actif utilisé par
AcinetobacterHO1-N cultivé sur le n-hexadécane, les gouttelettes d’hydrocarbures sont
encapsulées dans des microvésicules de membrane qui pénetrent par ce biais dans la

cellule.

On a également observé des structures intracellulaires, exemples décrits par
Watkinson (1980) qui fait cas de vésicule et de tubules intracellulaires dans le cas de
Nocardia sp. Cooney et al (1980); Sumcker et Cooney (1981) ont rapporté
I'accumulation des gouttelettes d’hydrocarbures dans les hyphes des Cladosporium
resinae pendant la croissance sur des n-alcanes mais les mécanismes impliqués dans la
pénétration n’ont pas été élucidés. Par la suite, Lindley et Heydeman (1986, 1988) ont
constaté que pour le cas de Cladosporium resinae le processus se déroule en deux étapes,
I'hydrocarbure est dans un premier temps passivement adsorbé sur la surface de la
cellule ensuite dans un second temps est transporté dans la cellule par un processus qui

obéit a la cinétique de Michaelis Menten (Morgan et Watkinson, 1994).

I1.2.3- Le transfert interfacial assisté par biosurfactants (TIA) :

Des biosurfactants sont produits par la bactérie, ils ne sont pas indispensables au
transfert qui s’effectue par adhésion comme dans le cas précédent mais ils 'accélerent
de facon importante en augmentant l'aire interfaciale entre les phases hydrophobe et

hydrophile (émulsification) (Ballerini et Vandecasteele, 1999).

La formation d'une émulsion est souvent observée lors de la croissance de
microorganismes sur des hydrocarbures aliphatiques (huiles), dans ce cas la production
de bio-émulsifiant permet un accroissement du ratio surface/volume. Ceci augmente la
surface disponible pour I'attachement direct des microorganismes au substrat (Comeau,
1999).

L’emulsane est le bio-émulsifiant le plus connu, sécrété par la souche Acinetobacter
calcoaceticus RAG-1 (Foght et al, 1989 ; Hommel, 1994 ;Vaneechoutte et al, 1999), il
existe aussil'alasane sécrété par Acinetobacter radioresistens KA53. Barkay et al (1999)
ont démontré que le complexe alasane augmente considérablement la solubilité des

hydrocarbures polyaromatiques dans la phase aqueuse (Toren et al, 2002).
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En plusdes bactéries, certaines levures sont capables de produire des bio-
émulsifiants telle que Candida lipolytica (le liposan), Saccharomyces cerevisiae,
Trichosporon loubieri CLV20, Geotrichum sp. CLOA40, et Trichosporon montevideense
CLOA70 etc... (Hommel, 1994 ; Barriga et al, 1999 ; Monteiro et al, 2010).

Iwabuchi et al (2000) ont constaté I'existence d’une relation étroite entre la
morphologie des colonies de Rhodococcus rhodochrous et leur capacité a tolérer le
pétrole. Ainsi, les souches issues des colonies de morphotype rugueux sont sensibles au
n-hexadécane a la fraction aromatique du pétrole brut par rapport aux souches issues
des colonies mucoidales lisses. Ceci est particuliéerement di a la production d'un
polysaccharide extracellulaire «S-2 EPS» qui rend les cellules lisses résistantes.
Iwabuchi et al (2002) ont constaté que lutilisation de ce polysaccharide
extracellulaire « S-2 EPS » stimule la dégradation de la fraction aromatique du pétrole
brut « Arabian light », par les bactéries autochtones des eaux marines et proposent de

|'utiliser dans la bioremédiation des environnements marins contaminés par le pétrole.

I1.2.4- Le transfert micellaire (la pseudo-solubilisation) :

Certains microorganismes peuvent produire des biosurfactants qui solubiliseraient
le substrat dans des micelles et que ces derniers seraient directement assimilés
(Comeau, 1999).

Koch et al(1991) ont obtenu un mutant Tn5 d’'une souche de Pseudomonas
aeruginosa dégradant des hydrocarbures qui ne pourrait pas se développer sur le n-
hexadécane. Ils ont constaté que la mutation avait eu comme conséquence, une perte de
production du biosurfactant, entrainant ainsi I’arrét de la pénétration des hydrocarbures

dans la cellule.

Goswami et Singh (1991) ont remarqué qu'un processus de pseudo-
solubilisation (formation de micro-émulsions) est impliqué dans la prise du n-
hexadécane. Ils ont étudié deux souches de Pseudomonas capables de croitre sur cet
hydrocarbure. Une de ces deux souches s’est développée beaucoup plus rapidement que
I'autre, avec un taux de croissance relativement élevée. Ceci est dii a la production
simultanément d’'un émulsifiant «xune lipoprotéine» et un facteur de pseudo-

solubilisation «une glycoprotéine» (synergie).

Il existe plusieurs microorganismes capables de produire des biosurfactants, par
exemple : Ustilago maydis PRL-617, Rhodococcus aurantiacus, Rhodococcus erythropolis,

Mycobacterium paraffinicum, Corynebacterium spp, Arthrobacter sp, Flavobacterium sp,
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Bacillus subtilis, Bacillus licheniformis, Brevibacterium aureum MSA13 etc... (Hommel,
1994 ; Bodour et al, 2003 ; Xia et al, 2011 ; Youssef et al, 2012 ; Freitas de Oliveira
etal,2013).

Les exemples les plus importants de tels microorganismes sontles especes de
Pseudomonas produisant les rhamnolipides et les especes de Torulopsis produisant les
sophorolipides. Les biosurfactants de ces especes sont extrémement efficaces et
engendrent des tensions superficielles minimales pour des concentrations inférieures
que celles requises pour les agents tensioactifs synthétiques. Il convient de noter que les
rhamnolipides sont activement synthétisées au cours de la phase stationnaire de
Pseudomonas aeruginosa. Par conséquent, elles sont également produites pendant la
premiére étape du processus de la bioremédiation et contribuent donc a la mobilisation
et solubilisation des contaminants pendant les étapes de minéralisation (Chayabutra et
Ju, 2000 ; Yin et al, 2009).

Dans le cas des champignons, le mécanisme d’accession aux hydrocarbures
demeure mal compris. Kirk et Gordon (1988) ont mis en évidence que quelques
souches des champignons marins dégradant les alcanes, ont produit des biosurfactants
pour émulsionner leurs substrats et que les microgouttelettes résultantes ont été alors
entourées et pénétrées par des hyphes. Cependant, selon Morgan et Watkinson, 1994,

le mode du transport d’hydrocarbures dans la cellule n’a pas été déterminé.

Kiran et al (2009) avaient isolé a partir d’'une éponge marine un Aspergillus ustus
(MSF3) capable de produire des biosurfactants et de dégrader une panoplie
d’hydrocarbures et ce a l'inverse des surfactants synthétiques. Il est a noter que
dernierement Konishi et al (2010) et Rufino et al (2011) ont pu isoler des levures
telles que Pseudozyma hubeiensis SY62 et Candida lipolytica UCP 0988 possédant la

capacité de produire des biosurfactants.

I1.3-LES VOIES METABOLIQUES DE LA BIODEGRADATION
I1.3.1. Dégradation des hydrocarbures saturés.
I1.3.1.1.Micro-organismes :

La biodégradation des hydrocarbures saturés est essentiellement un processus
aérobie réalisé par des bactéries. Les capacités des microorganismes eucaryotes plus
restreintes seront mentionnées pour les classes d’hydrocarbures concernées. La
dégradation des n-alcanes a été étudiée en détail. Une spécialisation nette des
microorganismes selon les longueurs de chaine des alcanes en est une premiere

caractéristique importante.
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Des bactéries méthylotrophes sont seules capables (hormis quelques levures) de
dégrader le méthane. Elles sont répandues en reflétant la distribution du méthane dans
I'environnement et elles appartiennent a cinq genres de bactéries gram-négatifs

(Methylobacter, Methylococcus, Methylomonas, Methylocystis, Methylosinus).

Les alcanes courts (C2-C4) sont dégradés par des bactéries appartenant aux genres
Mycobacterium et Nocardia et par certains champignons (Graphium sp.). Les alcanes a
chaine moyenne (Cs-Ci0) sont utilisés notamment par des bactéries du genre
Pseudomonas (P. aeruginosa et P. putida, P. oleovorans) et ont été les plus

particulierement étudiés.

Les alcanes a chaine longue (Ci0-C20) sont tres bien dégradés par les
microorganismes, plus rapidement que les alcanes moyens. Ces bactéries appartiennent
en particulier au groupe Corynebacterium, Mycobacteruim, Nocardia (CMN), notamment
au genre Rhodococcus (c’est le cas de la souche Rhodococcus Q15 capable de dégrader
une large gamme des alcanes (Cioa Cz1) a de basses températures allant de 0° a 30°C et
de la souche Rhodococcus erythropolis NTU-1 qui peut se développer a des
concentrations relativement élevées en n-alcane mais aussi a des genres gram-négatifs

(Pseudomonas, Alcaligenes, Alcanivorax et Burkholderia cepacia).

Elles sont ubiquistes dans I'’environnement comme le sont leurs substrats d’origine
naturelle produits par les végétaux. Les n-alcanes a longue chalne sont également
d’excellents substrats pour plusieurs genres de levures (Candida, Pichia, Yarrowia,
Torulopsis) et de champignons (Phanerochaete chyrsosporium). Les alcanes a tres longue
chaine (>Cz0) sont également dégradés par les microorganismes comme
Exiguobacterium aurantiacum mais il existe tres peu d’études sur l'utilisation de ces
substrats solides a température ambiante (Whyte et al, 1998 ; Ballerini et
Vandecasteele, 1999 ; Kloos et al, 2006 ; Mohanty et Mukherji, 2008, Liu et al,
2012 ; Adetutu etal, 2012).

Une étude publiée par Churchill et al (1999) a révélé que la souche CH1 de
I'espece de Mycobacterium isolée dans les dépots d’Alaska est capable d’utiliser a I'état
liquide les n-alcanes linéaires (dodécane et décahéxane) et les n-alcanes a chaines
branchées (pristane), ainsi qu’a l'état solide des n-alcanes a longues chaines
(octadecane, docosane, octacosane) comme source unique de carbone et d’énergie pour

la croissance.

Yu et al (2000) ont également isolé deux souches de Mycobacterium a partir des

sols arctiques de la Toundra canadienne, il s’agit de la souche DhA-55 capable de se
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développer sur le dodécane et le pristane, et la souche IpA-13 capable de se développer

sur l'octane et le pristane.

Des études récentes ont montré la possibilité de la dégradation des n-alcanes par
des microorganismes photosynthétiques en particulier les cyanobacteries Microcoleus
chthonoplastes, Phormidium corium, Aphanothece halophyletica, Dactyolococcopsis salina
et les souches Halothece EPUS, Oscillatoria OSC et Synechocystis UNIGA mais aussi les
algues vertes Spirogyra mirabilis, Ulothrix subtilissima, Mougeatia scalaris, Pediastrum
clathratum, S. quadricauda, Tetraedron minimum et Ankistrodesmus acicularis. Il a été
également démontré par Abed et al, 2002; Abed et Koster, 2005;
Subashchandrabose et al, 2013 que les n - alcanes ont été oxydés en acides gras et

ensuite incorporés aux lipides des cellules.

Plusieurs autres études ont mentionnée l'avantage de l'association des bactéries
photosynthétiques de type cyanobactéries ou les algues et les bactéries hétérotrophes
au cours de la biodégradation des n-alcanes. Les cyanobactéries et les algues fournissent
I'oxygeéne nécessaire pour les bactéries hétérotrophes. Ces derniers, a leur tour vont
émettre le dioxyde de carbone nécessaire a la croissance des phototrophes (Abed et
Koster, 2005 ; Abed, 2010 ; Subashchandrabose et al, 2011)

I1.3.1.2. Mécanismes d’attaque «Les oxygénases» :

Selon le schéma standard, le catabolisme des n-alcanes commence par
I'hydroxylation du carbone situé a une extrémité de la chaine (oxydation terminale) qui
correspond au bilan réactionnel d’'une monooxygénase (Truffaut et al, 2001; Morgan
et Watkinson, 1994):

RCH3 + 02 + NAD (P) H + H* >RCH20H + NADP* + H,0 (IL.1)

Le systeme enzymatique impliqué est bien connu chez la souche Pseudomonas
oleovorans qui sert de référence pour la dégradation des alcanes. Il comprend trois
composantes : une hydroxylase membranaire (gene alkB) qui catalyse I'oxydation de la
molécule, ainsi qu’une rubridoxine-Fe?* couplée a une rubrédoxine réductase qui
assurent le transport d’électrons. Tous les génes codants de ces enzymes ont été
entierement séquencés. Contrairement a l'alcane hydroxylase de Pseudomonas
oleovorans qui est une mono-oxygénase, une dioxygénase conduisant a un
hydroperoxyde a été identifiée chez une espece d’Acinetobacter. Plusieurs séquences

nucléotidiques similaires au gene alkB ont par ailleurs été obtenues récemment chez
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diverses especes de microorganismes, y compris a Gram positif. Ces travaux révelent la
diversité relativement importante de ces genes, dont certains présentent peu de
similarité avec le gene initialement connu chez Pseudomonas oleovorans. (Truffaut et
al, 2001).

Les travaux menus par Margesin et al (2003) concernant la caractérisation de la
population microbienne dégradant les hydrocarbures dans les sols alpestres contaminés
indiquent la prédominance de sept génotypes responsables de la dégradation des
hydrocarbures, parmi eux quatre impliqués dans la dégradation des n-alcanes
(Pseudomonas putida Gpol alkB; Acinétobactérie spp. AlkM ; Rhodococcus spp. alkB1 et
Rhodococcus spp alkB2).

Tanase et al, (2012) ont isolé et identifié des souches capables d’utiliser les n-
alcanes a chaine longue comme seul source d’énergie et de carbone. Il s’agit de
Rhodococcus  erythropolis, Acinetobacter baumanii, —Burkholderia cepacia et
Achromobacter xylosoxidans). Le gene alkB codant pour I'alcane mono-oxygenase a été
détecté dans ces souches. Le méme gene a été détecté dans neuf genres : Acétobacter,
Alcanivorax, Acidisphaera, Burkholderia, Geobacillus, Marinobacter, Mycobacterium,
Pseudomonas, Rhodococcus et Xanthobacter. Ces genes sont considérés comme des bio-

marqueurs pour la détection des bactéries dégradant les alcanes (Li et al, 2013).

Le systeme d’hydroxylation des eucaryotes, a été étudié notamment chez la
levure Candida tropicalis. L’hydroxylase est un cytochrome P-450 qui regoit les électrons
du NADPH par l'intermédiaire d’'une réductase flavoprotéique. Les hydroxylases du type
cytochrome P-450 sont caractéristiques des organismes eucaryotes mais ont été
observées chez quelques systemes bactériens tels que l'octane hydroxylase de
Cornybacterium 7E1C (Ballerini et Vandecasteele, 1999) et le cytochrome P-450 de la
souche Burkholderia cepacia (GS3C). Le cytochrome P450 (mono-oxygénase) joue un
réle important dans la dégradation des n-alcanes; elle est particulierement nécessaire

pour introduire de l'oxygeéne dans le n-alcane (Wu et al, 2011).

I1.3.1.3. Voies de dégradation :

La figure II.1 présente une synthese des voies métaboliques impliquées dans la
dégradation des alcanes linéaires et branchés. La séquence de base apres I'’hydroxylation
terminale de I'alcane consiste en une suite de déshydrogénation, impliquant souvent des
enzymes NAD (P) dépendantes, en aldéhyde et acide. Le dérivé acyl coenzyme A

(acylCoA) est ensuite métabolisé par le systeme classique de la [B-oxydation soit
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directement ou, dans certains cas, apres avoir subi a nouveau la séquence d’oxydation

terminale a I'autre bout de la chaine (®»-oxydation).

L’oxydation subterminale peut également avoir lieu, I'hydroxylation initiale se
faisant alors sur I'avant-dernier carbone ou méme plus loin dans la chalne (Watkinson
et Morgan, 1990). L’ensemble de ces voies a été démontré lors de la dégradation des n-
alcanes mais il est possible que I'w-oxydation et I'oxydation subterminale concernent
plus les alcanes branchés. Certaines souches de Rhodococcus possédent les deux voies
métaboliques pour la dégradation des alcanes de C; a Cg; il s’agit de Rhodococcus
rhodochrous PNKb1l. La souche BPM 1613 d'espece Rhodococcus sp quant a elle
catabolise le pristane par l'oxydation terminale, suivi de I'0 oxydation. D'autre part,
Rhodococcus erythropolis atcc 4277 apparait pour dégrader les alcanes (Cs a Cig)

seulement par la subterminale (Ballerini et Vandecasteele, 1999 ; Whyte et al, 1998).

Les résultats obtenus par Koike et al, (1999) suggérent qu'une nouvelle voie
oxydante impliquant I'étape de la cis-désaturation puisse étre incriminée dans la
dégradation des alcanes par Rhodococcus. Comme étape initiale dans l'utilisation des
alcanes, un coenzyme A cis-désaturation interne indépendante peut étre impliqué, ou un
métabolite insaturé produit serait alors scindé au niveau de la double liaison en deux
chaines plus courtes d’acide gras dicarboxylique qui par la suite seront oxydées par la
B-oxydation. Cette voie postulée est bien différente de 'oxydation subterminale.

En ce qui concerne les alceénes, le cas des doubles liaisons terminales a été étudié.
Ces alcénes sont biodégradables et leur métabolisme rejoint celui des alcanes. Plusieurs
modes d’attaques ont été mis en évidence mais l'oxydation du groupement méthyl
terminal est considérée comme le mécanisme majeur. Les cyclo-alcanes constituent une
autre classe d’hydrocarbures. Les structures alicycliques sont fréquentes dans les
composés naturels (o-pinene, camphre) et la dégradation de ces composés a été bien
initiée (Trudgill, 1990).

En ce qui concerne les hydrocarbures pétroliers, les voies de dégradation
examinées dans le cas du cyclohexane et de ses dérivés conduisent aux conclusions

résumeées ci-dessous:

La dégradation du cyclohexane nécessite une premiere étape d’hydroxylation du
noyau qui permet la dégradation selon le schéma présenté dans la figure I1.2. Plusieurs
auteurs s’accordent pour constater que l'on n’isole pas de souches pures utilisant le
cyclohexane comme seule source de carbone et d’énergie mais des cultures mixtes.

Certaines impliquent des relations de cométabolisme ou de mutualisme.
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Figure IL.1: Schéma général des voies métaboliques de dégradation des n-alcanes et

des isoalcanes (Ballerini et Vandecasteele, 1999).

Des souches cultivables sur cyclohexanol ou cyclohexanone sont en revanche
facilement isolées. Le point remarquable dans la voie de la dégradation suivie est I'étape

d’oxygénation du cycle pour former I'w-caprolactone.

D’autres voies de dégradation des composés alicycliques ont été démontrées,
dépendantes de la nature des substituants du cycle. Un cas important est celui des
alkylcyclanes. Les n-alkylcycloalcanes a nombre impair de carbone dans la chaine
latérale sont facilement dégradés, apres ’hydroxylation terminale initiale de la chaine,

par la B-oxydation qui englobe la dégradation du cycle.
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Dans le cas des chaines a nombre pair de carbone, la 3-oxydation est bloquée au
niveau du cycle. Seules des bactéries spécialisées, plus rares peuvent a ce niveau libérer
la cyclohexanone qui peut alors étre dégradée comme préalablement mentionné
(Ballerini et Vandecasteele, 1999).

I1.3.1.4 Croissance :

Les cinétiques de croissance sur n-alcanes a longue chaine ont été étudiées en
détail mais ces cinétiques sont complexes du fait du mode de transfert. Une valeur
caractéristique est celle du taux de croissance () observé en culture continue qui est de
0.25h! pour la levure Candida tropicalis utilisée pour la production de protéines
unicellulaires. La croissance sur n-alcanes est trés énergétique, elle impose des
transferts d’oxygene et de chaleur importants et permet des rendements massiques de

production (Ballerini et Vandecasteele, 1999).

I1.3.1.5. Métabolisme anaérobie :

Les capacités des micro-organismes pour dégrader des hydrocarbures dans des
conditions strictement anaérobies sont tres limitées. Elles sont pratiquement absentes
pour des composés aliphatiques, mais cela n’empéche pas qu'’il existe des exceptions
extrémement rares (Chayabutra et Ju, 2000). C'est le cas d'une étude réalisée par
Holiger et Zehnder (1996) qui ont établi une description crédible de la dégradation et
de la minéralisation de ’hexadécane et du dodécane par une bactérie sulfato-réductrice,

dont le bilan global correspond a I’équation suivante :

Ci6H3z4 + 12.25 SO42- + 8.5H*— 16 HCO3 + 12.25H2S + H20 (I1.2)

Ce phénomeéne lent apparait actuellement comme assez inhabituel (Ballerini et
Vandecasteele, 1999).

Récemment, plusieurs études ont démontré la biodégradation anaérobie des
alcanes en présence des nitrates, sulfates, fer ferrique comme accepteur final d’électrons
ou dans des conditions méthanogenes (So et Young, 2001; Johnes et al, 2008 ;
Callaghan et al, 2009 ; Sherry et al, 2012 ; Hasinger et al, 2012). Les résultats
obtenus par Hasinger et al (2012) ont montré que la biodégradation des alcanes a
longues chaines (n-Cs32 a n-C39) est prononcée en présence des sulfates et 'observation

des fractions croissantes en pristane (n-Ci7) et phytane (n-Cig) fournit la premiere
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preuve de la dégradation préférentielle des alcanes ramifiés par rapport aux alcanes non

ramifiés en présence des sulfates.

Deux voies biochimiques ont été proposées pour l'activation initiale des alcanes:
I'addition du fumarate et la carboxylation. Les microorganismes impliqués dans la
biodégradation anaérobie des n-alcanes sont: Pseudomonas chloritidismutans,
Pelotomaculum spp, Desulfotomaculum, Desulfobulbus, Desulfovibrio, Smithella,
Chloroflexi, Bacteroidetes et Actinobacteria (Mbadinga et al, 2011).

NADPH+H™ NADP™ NAD™ NADH-+H"™ NADPH+H™ NADP™
OH o Y
: i % O
H,0 H,0O
L\Llo};e\aue hydroxylase Cyclohexanol deshydrogenase C»clohe\anone
monooxygenase
Cyclohexane Cyclohexanol Cyclohexanone Caprolactone
H,O
Caprolactone
Hydrolase

HOOC-CH,-CH,;-CH,-CH,-CH,OH =
6- acidehydroxyhexanoique

1

HOOC-CH,-CH,-CH,-CH,-CHO
6-acide oxohexanoique
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Figure I1.2: Voie métabolique de la dégradation du cyclohexane (Atlas et Bartha,
1993 ; Morgan et Watkinson, 1994).
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I1.3.2. Dégradation des hydrocarbures aromatiques :

En aérobiose, la plupart des voies cataboliques hydrocarbures aromatiques
convergent vers des intermédiaires hydroxylés tels que les catéchols ou leurs dérivés
(protocatéchuate, gentisate). Les enzymes qui catalysent ces transformations sont des
mono-oxygénases et des dioxygénases. D’autres dioxygénases agissent ensuite pour
réaliser I'ouverture du cycle aromatique de ces intermédiaires selon un clivage en
position ortho ou méta. Ainsi, les enzymes dioxygénases impliquées dans le catabolisme
des hydrocarbures aromatiques par des microorganismes de sol illustrent bien la nature
et la capacité de s’adapter a différentes sources de carbone (Mesarch et al, 2000;
Truffaut et al, 2001; Sakamoto et al, 2001 ; Bugg, 2010; Zhang et al, 2013).

I1.3.2.1. Dégradation des hydrocarbures mono-aromatiques :

11.3.2.1.1. Dégradation aérobie des hydrocarbures mono-aromatiques :

11.3.2.1.1.1.Micro-organismes :
La dégradation des hydrocarbures monoaromatiques est essentiellement le fait

de bactéries gram-négatives, surtout les especes de Pseudomonas (Pseudomonas
putida01G3, Pseudomonas putida PaW1, Pseudomonas pseudoalcaligens KF707,
Pseudomonas putida F1, Pseudomonas mendocina KR1, Pseudomonas fluorescens,
Burkholderia cepacia G4, Ralstonia pickettii PKO1) et gram-positives du groupe CMN (en
particulier la nouvelle souche de Mycobacterium cosmeticum byf-4 qui est capable de
dégrader simultanément le benzene, le toluene, I'éthylbenzeéne et 'o-xylene (BTE(0-)X)
(Hanson et al, 1999; Ballerini et Vandecasteele, 1999; Parales et al, 2000; Chablain
et al, 2001; Suenaga et al, 2001 ; Shim et al, 2002 ; Morlett-Chavez et al, 2010 ;
Mazzeo et al, 2010 ; Xin et al, 2012 ; Zhang et al, 2013).

Quelques cas de dégradation fongique ont été rapportés, c’est le cas du
deutromycéte Cladophialophora sp (=ATCC MYA-2335) isolée a partir d'un sol
contaminé par le BTEX, de Paecilomyces variotii CBS115145 capable de minéraliser
completement le toluéne et de Trametes versicolor et Exophiala sp (Prenafeta-Boldu et
al, 2003 ; Garcia-Pena et al, 2008 ; Aranda et al, 2010 ; Rene et al, 2012).

11.3.2.1.1.2. Voies de dégradation :
Le mode d’attaque dépend des groupements alkyles substituants mais pour un

méme composé il dépend également de la souche bactérienne. Cinqg voies distinctes ont

été décrites pour la dégradation aérobie du toluene. Toutes les voies sont amorcées
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avec l'oxydation du toluéne mais cinq produits d’oxydation différents sont formés
(Figure II1.3).

Le mode d’attaque tres utilisé par la dioxygénase sur le noyau aromatique est la
voie de dihydrodiol. La figure I1.4 illustre cette voie en présence de la molécule du
toluene. Le toluene est d’abord oxydé en toluene cis- dihydrodiol par addition de 1’02 au
noyau aromatique. Cette premiere réaction est effectuée par un systeme enzymatique

désigné par le « toluene dioxygénase ».

Ce systéme enzymatique a été déterminé chez Pseudomonas putida F1 qui
présente des analogies avec le systéme bactérien d’hydroxylation des alcanes déja
décrits. Il comprend trois composantes: réductase oL (todA), ferridoxine ro. (todB), et

les deux sous unité de la terminal dioxygénase « ISP toL» (todC1C2).

Le toluene dioxygénase a pour fonction de transférer des électrons du NADH au
ISP toL. Une regle générale est que les voies suivies aboutissent toujours a la formation
des composés du cycle citrique et la présence nécessaire des deux groupements
hydroxyles sur le cycle aromatique pour I'ouverture du cycle. Leur disposition doit étre
en ortho (cas du catéchol) ou en para (I'acide gentisique) (Zylstra et Gibson, 1989;
Ballerini et Vandecasteele, 1999; Parales et al, 2000 ; Shindo et al, 2005).

Les voies de dégradations des BTEX sont les mieux connues (voies Xyl, Tod,
Tom/Ttb2m, Tbu, Tmo) ainsi que leurs genes (toluene dioxgénase «tod », toluene
monooxgénase «Xxyl», xylene monooxgénase «tol», anneau hydroxylation toluéne
monooxgénase « tbu, tmo »). Ils ont été tous identifiés et bien caractérisés, notamment
ceux de la voie Xyl, impliqués dans la dégradation du toluene et des meta- et para

xylenes.

Les génes xyl sont souvent portés par des plasmides dits « plasmides TOL» chez
des souches des genres Pseudomonas ou Alcaligenes. lls ont été analysés et séquencés
dans le cas du plasmide TOL présent chez la souche Pseudomonas putida mt-2 et la
souche Pseudomonas putidaMT53 (Truffaut et al, 2001; Baldwin et al, 2003 ; Yano et
al, 2007 ; Zhang et al, 2013).
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Figure 1.4 : La voie de l'oxydation du toluéne (Zylstra et Gibson, 1989; Sakamoto et al,
2001).
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11.3.2.1.1.3. Croissance :
Les BTEX constituent d’excellents substrats de croissance, trés rapidement

minéralisés par les bactéries, méme si I'o-xylene est dégradé plus lentement que les
autres et exceptionnellement par des souches pures. Les autres composés mono-
aromatiques de l'essence plus substitués sont également dégradés. Cependant le
probléme de la toxicité des composés est posé.

Les doses toxiques variables selon les bactéries (dont certaines sont
particulierement résistantes) sont d’autant plus facilement atteintes que la solubilité de
ces hydrocarbures est significative, d’ou 'utilisation dans certains cas de techniques de
limitation en substrat. Les microflores sous forme de biofilms, utilisées dans les
procédés d’épuration en biofiltre, sont peu sensibles a ces effets d’inhibitions comparées

aux bactéries libres (Ballerini et Vandecasteele, 1999).

11.3.2.1.2. Dégradation anaérobie des hydrocarbures mono-aromatiques :
Récemment plusieurs travaux ont été publiés concernant la biodégradation

anaérobie des BTEX. C’est surtout dans les conditions dénitrifiantes que la dégradation
des BTEX a été constatée dans l'ordre toluéne, p- et m-xyléne, éthylbenzéne et o-xyléne
(le cas du benzene sera évoqué plus loin). Le bilan correspond a une minéralisation de

I'hydrocarbure :

HgC7 + 7,2 H* + 7,2 NO3— 3,6 N2 + 7,6 H20 + 7CO (I1.3)

Les nitrates apparaissent comme l'accepteur final d’électron le plus efficace que les
sulfates et le fer mais, en plus des sulfates et du fer, d’autres accepteurs d’électrons
fonctionnant a des potentiels plus bas peuvent également dégrader -certains
hydrocarbures mono-aromatiques. C’est le cas pour les bactéries sulfato-réductrices, des
bactéries utilisant Fe3+et enfin des consortiums dans les conditions méthanogenes. La

réaction conduit a une minéralisation du toluéne (production de CO; et de CH4).

Concernant le benzéne des résultats positifs et d’autres négatifs, ont été rapportés
avec divers accepteurs d’électrons. Il apparait que le benzene est dégradé dans certains
milieux possédant les microflores adéquates mettant en ceuvre la réduction des sulfates
ou de Fe2* ou la méthanogenese. Des bactéries impliquées dans la biodégradation
anaérobie du benzene ont été identifiés appartenant a la famille Desulfobacteraceae,
Desulfobulbaceae, Peptococcaceae et Geobacteraceae. Les voies biochimiques de
dégradation anaérobie du benzene sont actuellement inconnues, mais il existe de

nombreuses possibilités pour la réaction initiale :
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e Uneadkylation initiale pour former le toluéne ;
e Une hydroxylation pour former le phénol ;

e Une carboxylation pour former le benzoate ;

e L’addition du fumarate;

e Une méthylation du benzene.

Elles sont supposées analogues a celles des composés comme le benzoate (Ballerini
et Vandecasteele, 1999 ; Coates et al, 2002 ; Coates, 2004 ; Hu et al, 2007 ; Dou et al,
2008a, b et c; Dou et al, 2010 ; Cupples, 2011 ; Yu et al, 2012). D’apres la revue
bibliographique publiée par Farhadian et al (2008), la bioremédiation dans des
conditions anaérobies peut étre appliquée a des eaux souterraines contaminées par des

BTEX, puisqu’ elle est simple et économique.

I1.3.2. 2.Dégradation des hydrocarbures aromatiques polycycliques :

Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) sont des contaminants
environnementaux omniprésents. Ils constituent une classe des produits chimiques
organiques dangereux, dont certains effets toxiques sont fortement cancérogenes,
génotoxiques, immunotoxiques, mutagenes ou tératogenes et donc une menace pour la
santé publique ( Heitkamp et al, 1987; Boldrin et al, 1993; Langworthy et al, 1998;
Kastner et al, 1998; Bastiaens et al, 2000; Kanaly et Harayama, 2000; Wang et al,
2000; Rehmann et al,2001; Cheung et Kinkle, 2001; Alexander et al, 2002; Kanaly
et al, 2002; Eriksson et al, 2003 ; Bernal-Martinez et al, 2009 ; Jung et al, 2013;
Yessica et al, 2013).

Quelques HAP sont classifiés comme polluants prioritaires par la plupart des
agences de protection de I'’environnement et en particulier celle des Etats-Unis en raison
de leur persistance dans l'environnement (Kanaly et al, 2000; Kanaly et Harayama,
2000; Wang et al, 2000; Kanaly et al, 2002; Eriksson et al, 2003 ; Pazos et al, 2009).
Bien que les HAP puissent subir l'oxydation chimique, la photodécomposition et la
volatilisation; la dégradation microbienne est le processus principal affectant la
persistance des HAP dans I'’environnement (Potin et al, 2004b ; Laurent et al, 2005 ;
Haritash and Kaushik, 2009 ; Su et al, 2012).
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11.3.2.2.1. Micro-organismes :
Plusieurs especes d’algues, de bactéries et de champignons sont connues dans la

dégradation des HAP et peuvent étre exploités pour la remédiation des sols contaminés.
Généralement, ces micro-organismes sont isolés dans les sols et les dépots contaminés,
mais leur réle au sein de la communauté microbienne n'est pas bien connu (Stapleton
et al, 1998; Langworthy et al, 1998; Juhasz and Naidu, 2000; Kanaly and
Harayama, 2000 ; Juhasz et al, 2010). Des études ont montré qu’il y a une synergie
entre les mycetes et les bactéries pour la minéralisation des hydrocarbures aromatiques
dans le sol (Stapleton et al, 1998).

La dégradation des HAP par les différents microorganismes a fait 'objet de

plusieurs travaux scientifiques.

11.3.2.2.1.1. Dégradation par les bactéries :
Il a été observé que la dégradation des HAP dans le sol est dominée par des

souches bactériennes appartenant a un nombre tres limité de groupes taxonomiques
tels que Sphingomonas, Burkholderia, Pseudomonas et Mycobactérie y compris les genres
Acidovorax, Bordetella, Paracoccus, Rhodococcus, Rhodoferax, Hydrogenophaga, Bacillus
et Variovorax (Kastner et al, 1998; Bastiaens et al, 2000; Annweiler et al, 2000;
Kazunga et al, 2000; Kanaly et al, 2000; Samanta et al, 2002 ; Eriksson et al, 2003;
Johnsen et al, 2005 ; Yu et al, 2005 ; Guo et al, 2010a ; Martin et al, 2012).

Parmi ces groupes taxonomiques les isolats appartenant aux
sphingomonadaceaes occupent la proportion la plus élevée, qui récemment ont été
classés dans les genres suivants: Sphingomonas, Sphingobium, Novosphingobium et
Sphingopyxis et qui sont spécialisés dans la dégradation des produits chimiques
aromatiques et certains sont méme considérés comme des oligotrophes strictes
(Johnsen et al, 2005).

Il est a noter que plusieurs travaux se sont intéressés aux especes de
Mycobactéries en raison de leurs capacités a dégrader les HAP soit par cométabolisme
soit par minéralisation. La plupart des voies biochimiques des Mycobactéries et leurs
meétabolites ont été identifiées par Boldrin et al, 1993; Schneider et al, 1996; Kanaly
et Harayama, 2000; Cheung et Kinkle, 2001; Khan et al, 2001 ; Moody et al, 2001;
Rehmann et al, 2001; Vila et al, 2001; Bogan et Sullivan, 2003 ; Fredslund et al,
2008 ; Zhong et al, 2011 ; Sarma et Pakshirajan, 2011. D’autres especes telles que
Cycloclasticus spirillensus, Lutibacterium anuloederans et Cycloclasticus spp provenant
des milieux marins ont montré leur potentiel a dégrader les HAP (Geiselbrecht et al,
1998; Chung et King, 2001).
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Les voies de dégradation des HAP ont été caractérisées sur la base des structures
des intermédiaires de dégradation identifiés. Le schéma général est comparable a celui
des hydrocarbures mono-aromatiques. Apres la double hydroxylation du premier noyau,
une étape d’oxygénation supplémentaire est nécessaire pour chaque ouverture du cycle
(Ballerini et Vandecasteele, 1999). Les genes impliqués dans le métabolisme et la
régulation des HAP ont été décrits pour des especes de Pseudomonas, Sphingomonas,
Mycobacterium et Nocardia par Menn et al, 1993; Sanseverino et al, 1993; Wang et
al, 2000; Moody et al, 2001; Ferrero et al, 2002 ; Pagnout et al, 2007 ; Cébron et al,
2008 ; Guo et al, 2010a.

11.3.2.2.1.2. Dégradation par les champignons :
Contrairement aux bactéries, les champignons n'utilisent généralement pas les HAP

comme leur source unique de carbone et d'énergie mais transforment ces composés en

meétabolites détoxifiés par cométabolisme (Boonchan et al, 2000).

Parmi les voies d'attaque des HAP chez les champignons, il faut distinguer celles
existant chez les champignons lignolytiques de celles existant chez les autres
champignons (non lignolytiques). Cette différence a fait 'objet de nombreuses études.
Deux cas sont a considérer (Bouchez, 1995; Ballerini et Vandecasteele, 1999 ;
Juhasz et Naidu, 2000).

a) Cas des champignons non lignolytiques : Les champignons non lignolytiques
tels: Cunninghamella elegans, Aspergillus ochraceus, Aspergillus niger, Penicillium
janthinellum, Syncephalastrum sp et Saccharomyces cerevisiae peuvent transformer une
variété de HAP, y compris le pyrene, le chrysene, et le benzo[a]pyréne en métabolites
polaires. Une étude a montré la capacité de la souche Aspergillus niger a transformer le

pyrene et le phénanthréne en 1-methoxypyréne et 1-methoxyphénanthrene.

L'attaque initiale des HAP est catalysée par une mono-oxygénase, par le biais de
cette enzyme. Un atome d'une molécule d'oxygene est incorporé dans un cycle
aromatique du HAP impliqué qui forme alors, un arene oxyde qui peut évoluer en phénol

ou en trans-dihydrodiol. L'autre atome de la molécule d'oxygene est réduit en eau.

L'attaque initiale des HAP pouvant se faire en différentes positions, a partir d'un
méme HAP, de tres nombreux isomeres peuvent étre formés. La mono-oxygénase
responsable de cette dégradation est le cytochrome P-450 (enzyme membranaire
inductible) (Bouchez, 1995; Sack et al, 1997; Boonchan et al, 2000; Garon et al,
2002; Potin et al, 2004a; Potin et al, 2004b ; Hlavica, 2013)
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b) Cas des champignons lignolytiques : Le mécanisme d’attaque des HAP est ici
completement différent des précédents. Lorsqu’ils sont cultivés en conditions limitantes
en carbone, en azote ou en soufre, les champignons lignolytiques produisent des
enzymes extracellulaires, y compris des lignines peroxydases [LiP] qui permettent

I'attaque de la structure aromatique de la lignine et le manganese peroxydases [MnP].

Ces enzymes extracellulaires sont présumées étre impliquées dans le processus
de dégradation des HAP et la laccase. Il s’agit en fait de cométabolisme puisque les
composés libérés ne peuvent pas servir de substrats de croissance aux champignons qui
les produisent. Les champignons de la pourriture blanche tels que Phanaerochete
chrysosporium, Trametes versicolor, Bjerkandera adusta et Pleurotus ostreatus sont les
mieux étudiés et peuvent dégrader certains HAP et détoxifier les sols et les dépots

pollués par les HAP.

Les lignines peroxydases sont peu spécifiques. Elles agissent sous forme oxydée
en soustrayant un électron a la structure aromatique attaquée. Les HAP tels que
I'anthracene, le pyréne, le benzo (a)anthraceéne et le benzo (a)pyréne sont oxydés mais
I'attaque reste tres limitée. Des structures quinoniques (pyrene 1,6-dione dans le cas du
pyrene) et des composés aromatiques hydroxylés sont obtenues. Dans la plupart des cas

ces métabolites ne sont pas métabolisés plus loin.

L’intérét suscité par ce mécanisme réside dans le fait qu’il met en jeu une enzyme
libre extracellulaire susceptible d'un meilleur accés qu’'une bactérie aux HAP polluants
et peut-étre, selon certaines hypotheses encore a confirmer (Ballerini et
Vandecasteele, 1999; Kastner et al, 1999; Boonchan et al, 2000; Canet et al, 2001;
Garon et al, 2002; Potin et al, 2004a; Potin et al, 2004b; Zhang et al, 2006 ;
Valentin et al, 2007 ; Haritash et Kaushic, 2009. Silva et al, 2009 ; Arun et Eyini,
2011).

11.3.2.2.1.3. Voies de dégradation chez les algues et les cyanobactéries :

Des rapports récents ont montré que les microorganismes photosynthétiques, en
particulier les cyanobactéries, peuvent jouer un roéle direct ou indirect dans le
métabolisme et la dégradation des hydrocarbures. Les cyanobactéries comme Anabaena
cylindrica, Phormidium faveolarumde Oscillatoria JCM, Agmenellum quadruplicatum et
Phormidium tenue peuvent dégrader différents composés aromatiques. La figure IL.5
illustre les voies de la dégradation du phénanthrene par Agmenellum quadruplicatum

PR-6 et de I’Anthracéne par Phormidium tenue selon Subashchandrabose et al (2013).
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En 1985, Narro avait démontré la capacité de A. quadruplicatum a oxyder le
phénanthrene en trans-9, 10-dihydroxy-9, 10-dihydrophenanthrene et 1-
methoxyphénanthrene avec le systeme de mono-oxygénase. Une autre étude réalisée
par Narro et al (1992) avait confirmé la formation du 1-methoxyphénanthrene a partir
du phénanthréne par Agmenellum quadruplicatum PR-6 (Sack et al, 1997; Abed et al,
2002 ; Subashchandrabose et al, 2013). Cependant, une recherche sur le génome de la
souche Synechocystis PCC 6803 a indiqué que cette cyanobactérie posseéde les genes de
dioxygénase, qui catalysent l'incorporation des deux atomes de la molécule d'oxygene
dans le noyau aromatique, produisant ainsi les dihydrodiols. Ceci laisse suggérer que ce
cyanobacterium pourrait également avoir joué un role dans la dégradation aérobie des
composés aromatiques comme le dibenzothiophene et phénanthrene (Abed et al,
2002).

Dans des systémes de nappe, les cyanobactéries sont présentes en association
avec les bactéries dégradant le pétrole brut et les empéchent de se disperser par
I'immobilisation dans leur mucilage. En outre, elles fournissent également aux bactéries
I'oxygene produit par la photosynthése et 1'azote fixé requis pour leur activité dans le
processus de dégradation. Ce réle indirect des cyanobactéries peut étre important pour
le succes global du procédé de la biodégradation (Abed et al, 2002).

11.3.2.2.2. Dégradation anaérobie des hydrocarbures aromatiques polycycliques :
La dégradation anaérobie des HAP a été démontrée dans plusieurs études de

microcosme avec comme accepteur final d'électron le nitrate, le fer ferrique, le sulfate
ou dans des conditions méthanogenes (Meckenstock et al, 2004 ; Ambrosoli et al,
2005 ; Fuchedzhieva et al, 2008).

Les résultats obtenus par Chang et al (2002) prouvent que des bactéries sulfato-
réductrices, méthanogenes, et les eubactéries sont impliqués dans la dégradation des
HAP, mais les bactéries sulfato-réductrices occupent une part importante des
consortiums adaptés aux HAP. Ce dernier constat concorde avec les travaux publiés par
Tsai et al (2009a et b). La figure IL.6 illustre la dégradation anaérobie des

phénanthrenes par les bactéries sulfato-réductrices.
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Figure II. 5: Voies proposées pour la dégradation des HAP par les cyanobactéries
(Subashchandrabose et al, 2013). A) Phénanthréne par Agmenellum

quadruplicatum PR-6 ; B) Anthracéne par Phormidium tenue.
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Les voies biochimiques de dégradation ont été étudiées avec des especes
dégradant le naphtaléne soit en culture pure, soit en culture enrichie. Ces voies
convergent toutes vers un métabolite principal qui est 1'acide 2-naphthoique. Ce dernier
est obtenu soit par I'addition d’'une molécule de dioxyde de carbone au naphtaléne, soit

par I'addition du fumarate au groupe méthylique du méthylnaphtaléne (Figure I1.7).

Naphtaléne 2-méthylnaphtaléne
HOOC. _~co0H
Fumarate
CO2
\'4
./\[g ‘ COOH
COOH
v 4~ Naphthyl-2-méthylsuccinate
./! i COOH

Acidenaphthoique

Figure IL7: Production de l'acide naphthoique par la dégradation anaérobie des HAP
(Meckenstock et al, 2004).

La dégradation anaérobie des HAP a été également démontrée in situ dans des
couches aquiféres contaminées par identification des métabolites spécifiques (naphthyl-
2- methylsuccinate, I'acide 2-naphthoique). D'autres métabolites spécifiques tels que les
acides carboxyliques ont été détectés dans les eaux souterraines, indiquant ainsi la
dégradation anaérobie des HAP et des composés hétérocycliques (Meckenstock et al,
2004).
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Figure IL.8 : Le mécanisme de dégradation du trichloréthyléne (TCE) par une bactérie méthanotrophe (la souche 46-1) (Little et al, 1988)
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I1.3.3. Dégradation des hydrocarbures chlorés (solvants chlorés):

Les solvants chlorés sont des hydrocarbures aliphatiques de bas poids
moléculaire, partiellement ou totalement substitués par du chlore. Le trichloréthylene
(TCE) est reconnu pour étre le polluant environnemental plus répandu dans le monde
industriel (40% des sites en sont contaminés). Il est considéré comme un polluant
prioritaire par I'agence de protection de l'environnement EPA (suspecté pour étre

cancérigene).

En général, les solvants chlorés sont des composés qui persistent dans
I'environnement pendant des décennies, quoiqu’ils puissent étre métabolisés par les
bactéries, en anaérobiose (déshalogénation réductrice) ou en aérobiose (oxydation

cométabolique).

En tenant compte des différentes contributions des auteurs (Doty et al, 2000 ;
Parales et al, 2000 ; Vogel et Ballerini, 2001 ; Maeda et al, 2001 ; Pant et Pant,

2010), nous avons résumé les processus de dégradation comme ci-dessous.

I11.3.3.1. Dégradation aérobie :

Certains solvants chlorés peuvent étre utilisés comme substrats carbonés par des
microorganismes aérobies. C’est le cas par exemple du dichlorométhane, du chlorure de
vinyle, du 1,2-dichloroéthane et du chloro-éthane. La biodégradation procede par une

réaction de substitution d’'un atome de chlore par un groupement hydroxyle.

Toujours en aérobiose, plusieurs solvants chlorés peuvent étre dégradés par un
processus de cométabolisme. C’est le cas du dichlorométhane, du chloroéthane, du
chlorure de vinyle, du dichloroéthyléne (DCE) et du trichloroéthylene (TCE).

Les enzymes responsables de l'attaque primaire sont des mono-oxygénases et
des dioxygénases telles la méthane mono-oxygénase (MMO), la toluéne mono-oxygénase,
I'ammonium mono-oxygénase, le propane mono-oxygénase (PMO), le phénol
hydroxylase et le toluene dioxygénase induites en présence de substrats inducteurs
cométaboliques comme par exemple : le méthane (stimulation des microorganismes

méthanotrophes), le propane, le propyléne, le phénol, le toluéne et 'ammoniaque.

Généralement, ces enzymes sont d’autant plus efficaces que les solvants

halogénés sont moins substitués.
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Les microorganismes aérobies capables d’effectuer ces types de réaction
appartiennent aux genres Pseudomonas (P. cepacia, P. mendocina et P. putida, P.
aeruginosa), Alcaligenes, Hypohomicrobim, Xanthobacter, Acinetobacter, Ancylobacter,
Arthrobacter, Mycobacterium, Rhodococcus, Burkholderia sp. PS12, Bacillus,
Achromobacter xylosoxidans, Klebsiella et Methylocystis (Fan et Scow, 1993 ;Doty et al,
2000 ; Vogel et Ballerini, 2001 ; Maeda et al, 2001 ;Olaniran et al, 2008 ;Shukla et
al, 2009; Pant et Pant, 2010 ;Chee, 2011). Le mécanisme de dégradation du
trichloréthylene (TCE), solvant chloré type, est illustré dans la figure I1.8 dans le cas de
la MMO.

I11.3.3.2. Dégradation anaérobie :

Les composés totalement substitués tels que le tétrachloroéthylene et le
tétrachlorure de carbone ne peuvent étre dégradés qu’en anaérobiose par des bactéries
méthanogenes, sulfato-réductrices, dénitrifiantes ou acétogénes. Le mécanisme de
biodégradation consiste en une déchloration réductrice se traduisant par la perte des
substituants chlorés, remplacés par des atomes d’hydrogene. Pour la mise en ceuvre
d’'un tel mécanisme, les bactéries ont besoin d’'une source de carbone et d’électrons
autre que le solvant chloré. Cela peut étre, par exemple, le benzoate (Vogel et Ballerini,
2001). Les déshalogénations successives du tétrachloroéthylene sont réalisées selon la

séquence :
CClz=CClz —CCl;=CHCl—CHCI=CHCl— CH2=CHCl— CH2=CH: (11.4)

Les vitesses de dégradation obtenues en déshalogénations réductrices sont plus

faibles qu’en co-oxydation (Ballerini et Vandecasteele, 1999).
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CHAPITRE III

TRAITEMENT DES LIXIVIATS STABILISES PAR COUPLAGE
PROCEDE D’OXYDATION AVANCEE ET TRAITEMENT
BIOLOGIQUE.

III.1- INTRODUCTION

Dans la plupart des pays, I'enfouissement sanitaire est aujourd'hui la méthode la
plus courante pour éliminer les déchets solides municipaux (Renou et al, 2008a). En
effet, les centres de stockage de déchets qui sont les voies de gestion les plus usitées
dans le monde, peuvent étre considérées comme des réacteurs chimiques et biologiques
complexes. Au cours de la dégradation des déchets, deux effluents sont produits par les
centres de stockage de déchets : les lixiviats et les biogaz (Pinel-Raffaitin, 2006). Ces
lixiviats sont générés sous l'action de I'eau qui s'infiltre a travers les déchets mis en décharge. Ils
sont composés de multiples éléments organiques et minéraux (Renou et al, 2008b).
Suivant le stade d’évolution biologique des déchets, on peut distinguer trois types de
lixiviats (les lixiviats jeunes, les lixiviats intermédiaires et les lixiviats agés ou stabilisés)
(Renou et al, 2008c).

En raison de la stabilisation des lixiviats au cours du temps, les traitements «
traditionnels » d'épuration ne suffisent plus a respecter les exigences de rejet. Les
lixiviats 4gés ou stabilisés sont caractérisés par une faible charge organique, composés
essentiellement des substances humiques (acides fulviques et humiques) de haut poids
moléculaire. Ces composés sont réfractaires a la biodégradation et conservent une DCO
récalcitrante d’ou un rapport DBOs/DCO faible et inférieur a 0,1 (Trebouet et al, 1998 ;
De Morais et Zamora, 2005;Renou et al, 2008c).

Au fil des ans, la reconnaissance de l'impact des lixiviats de décharge sur
I'environnement a contraint les autorités a fixer des normes strictes relatives au
controle de la pollution par les lixiviats; ces derniers doivent étre impérativement

traités avant d'étre rejetées dans l'environnement (Renou et al, 2008a). Afin
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d’améliorer la biodégradabilité des lixiviats stabilisés, les procédés d’oxydation avancée
(POA) ont été largement utilisés dans le but d’atteindre des valeurs compatibles avec le
traitement biologique (Renou et al, 2008a; Rizzo, 2011) et sont considérés comme
une alternative intéressante pour le traitement des lixiviats de décharge (Moravia et al,
2013) par rapport aux procédés de traitement conventionnelles (la biodégradation,
coagulation-floculation, adsorption sur charbon, osmose inverse... etc) (Oller et al,
2011). Il a été signalé comme étant I'une des méthodes les plus efficaces pour dégrader

les composés réfractaires du lixiviat stabilisé (Kurniawan et al, 2006).

Cependant, le développement de ces procédés dans les filieres de traitement des
eaux reste encore limité en raison des colts d'investissement et des colits opératoires
associés. Le développement des procédés hybrides et leur couplage avec des traitements
biologiques conventionnels ont été proposé, et ce, afin de pallier a certaines contraintes
spécifiques des POA et faciliter ainsi leur insertion dans les filieres de traitement des
eaux et des effluents industriels (Zaviska et al, 2009 ; Oller et al, 2011).

II1.2 LES PROCEDES D’OXYDATION AVANCEE

Il s’agit de procédés de traitement oxydatif qui peuvent étre regroupés en quatre
catégories : les procédés d’oxydation chimique en phase homogene (H:0:/Fex* et
H202/03), procédés photocatalytiques en phase homogene et/ou hétérogene (H202/UV,
03/UV, Fez*/H202/UV et TiO2/UV), procédés d’oxydation sonochimique et procédés
d’oxydation électrochimique (Zaviska et al, 2009).

Le principe des POAs repose sur la génération des radicaux HO* (Homlok et al,
2013). Ces radicaux libres sont des especes hautement actives capables de réagir
rapidement et de maniere non sélective sur la plupart des composés organiques, réputés
difficilement oxydables par voie biologique ou par des traitements chimiques
conventionnels (Bauer., 1994 ; Rodriguez et al, 2002 ; Tiburtius et al, 2005 ; Zaviska
et al, 2009). Ces composés réagissent avec les doubles liaisons -C-C- et attaquent les
noyaux aromatiques, composants majeurs des composés réfractaires (Gogate et Pandit,
2004a; Zaviska et al, 2009).

Parmi les procédés d’oxydation avancés utilisés pour générer des radicaux
hydroxyles comme un oxydant puissant, la décomposition photocatalytique de I'’eau en
présence du TiOz (Tiburtius et al, 2005). L’oxydation photocatalytique des polluants
organiques par le dioxyde de titane (TiO2) a suscité beaucoup d’attention en tant que
procédé chimique prometteur pour un environnement sain (Ohko et al, 2001 ; Guo et

al, 2010b). L’oxyde de titane (TiOz) est largement utilisé comme un photocatalyseur en
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raison de sa non toxicité, de sa stabilité photochimique et de son faible cofit. Certains
auteurs (Hoffman et al, 1995 ; Chen et Cao, 2005; Wu et al, 2009 ; Poblete et al,
2011) prédisent qu’il sera bientét reconnu comme l'une des techniques les plus

efficaces pour traiter les différents types d’eaux usées.
III-2.1 Procédé photocatalytique hétérogene (TiO2/UV)

La photocatalyse hétérogeéne est une technologie basée sur lirradiation d'un
catalyseur qui est un semi-conducteur «TiOz», qui peut étre photo-excité pour former
des sites électro-donneurs ou électro-accepteurs d’électrons et ainsi induire des
réactions d’oxydoréduction. En effet, si les photons absorbés possédent une énergie
supérieure au ‘gap’ d’énergie entre la bande de valence et la bande de conduction, des
paires d’électron-trou se créent dans le semi-conducteur. Ces paires ‘électron-trou’
peuvent se recombiner pour libérer de la chaleur ou migrer a la surface du semi-

conducteur et ainsi, réagir avec les especes adsorbées a la surface (Zaviska et al, 2009).

Ainsi la premiere étape impliquée dans la dégradation des contaminants par le
photocatalyseur TiOz supporté/UV est la génération des paires (e-/ h*), ce qui conduit
soit a l'oxydation direct du contaminant adsorbé soit a l'oxydation indirect par la
formation des radicaux hydroxyles (HO+:) formés par les réactions indiquées ci-
dessous (Gouveéa et al, 2000 ;Chen et al, 2002; Daneshvar et al, 2003 ; Da Silva and
Faria, 2003 ; Chan et al, 2004 ; Tiburtius et al, 2005 ; Wu et al, 2009 ; Zaviska et al,
2009).:

e TiO2+hv—TiO; (e-/h*) (111.1)
o TiOz (h+) + H20a4 —TiOz +HO",q +H* (111.2)

De nos jours, le débat demeure ouvert concernant le phénomene d'oxydation : Est-
ce que les molécules sont directement oxydées a la surface du semi-conducteur ou alors
par l'intermédiaire des radicaux HO* sous leurs formes libres ou adsorbées? Dans tous
les cas, le produit final de I'oxydation d'un substrat organique conduit a la formation de
CO2 et H20 (Bessekhouad, 2003).

La photocatalyse peut s’appliquer en utilisant le catalyseur sous forme de particules
en suspension ou supporté. Des configurations de réacteur contenant des particules en
suspension (type slurry) ont été proposées comme les plus efficaces par rapport aux
catalyseurs immobilisés sur des supports solides. Cependant, I'emploi de poudres
dispersées en solution présente un inconvénient majeur : une fois la solution dépolluée,
le catalyseur doit en étre éliminé par filtration. Cette opération augmente la durée

globale du traitement et le colit de I'installation.
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Pour éviter la filtration, la recherche s’est orientée vers des systémes a catalyseur
supporté sous forme de films minces. L'immobilisation du photocatalyseur sur un
support inerte présente de nombreux avantages. Elle rend flexible le transport et la
recharge du photocatalyseur, elle permet un flux continu des polluants, elle ne nécessite
pas de systeme de filtration, et peut étre utilisé pour des applications a petite et
moyenne échelle. Toutefois, I'immobilisation d’un catalyseur sur un support génére des

problémes spécifiques.

Pendant I'étape du chauffage pour fixer la couche mince, une partie de la structure
poreuse disparait sous l'effet du frittage. De plus, seulement une partie du catalyseur est
en contact avec le polluant. Dans le cas des suspensions de TiO2, les particules ne sont
pas illuminées de manieére continue mais pendant de courts instants a cause de
'agitation, tandis que le catalyseur fixé sur un support est irradié en permanence sur
toute sa surface jusqu’a une profondeur effective qui correspond a une épaisseur

critique (Sarantopoulos, 2007).

II1.3 LES PARAMETRES INFLUENCANT LA PHOTOCATALYSE HETEROGENE

Plusieurs travaux (sus- cités) ont mentionné l'influence de plusieurs parametres
tels que la concentration en polluant, l'intensité du rayonnement, la quantité de
catalyseur, la température, le pH et la teneur en oxygene dissous sur la dégradation

photocatalytique sur le TiO,.

I11.3.1 Oxygéne dissous

Bien que la présence d’oxygeéne en solution ne soit pas indispensable pour la
dégradation photocatalytique des substrats organiques, elle améliore de maniere
significative l'efficacité du procédé. Les molécules d’oxygeéne adsorbées sur le TiO:
agissent comme des pieges tres efficaces des électrons de la bande de conduction. Ainsi,
plus la teneur en oxygene dissous, est élevée plus la recombinaison de la paire électron-
trou est atténuée. De plus, I'ion-radical super-oxyde Oz* est un agent oxydant pouvant
réagir avec les substrats organiques ou participer a la formation d’autres especes

réactives.

Il est généralement considéré que l'oxygéne et les substrats organiques
s'adsorbent sur des sites de surface différents, ce qui signifie que l'adsorption de

I'oxygene et des polluants organiques n’est pas compétitives (LHOMME, 2006).
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I11.3.2 pH de la solution

Le pH optimal du milieu dépend fortement du type de polluant. Ainsi, pour des
polluants faiblement acides, le rendement photocatalytique augmente en faisant baisser
le pH car cela diminue sa polarité et ainsi facilite son adsorption sur le catalyseur, et

inversement pour des polluants faiblement basiques (Zaviska et al, 2009).

En effet, le pH en solution aqueuse affecte énormément le TiOz (il a un effet sur la
charge de surface et sur la taille des agrégats). Les groupements hydroxyles a la surface

du catalyseur participent aux équilibres acido-basiques décrits ci-dessous :

e TiOHy*<TiOH+H* pH<6.5 (111.3)
e TiOH&TIO + He pH > 6.5 (111.4)

Le pH pour lequel la charge de surface de I'oxyde est nulle s’appelle point de zéro
charge (pHpcz) ou point isoélectrique, il est égal a 6.5 environ pour le TiOz Degussa P25.

La spéciation des especes en fonction du pH est la suivante :
TiOH = 80% 3< pH<10
TiO- = 20% pH >10
TiOH2*>220%  pH<3

Dans ces conditions, la dégradation photocatalytique des composés organiques
ionisés est influencée par le pH de la solution. A un pH supérieur au pHpc, les
interactions avec les donneurs et les accepteurs d’électrons cationiques sont favorisées,
alors que pour un pH inferieur au pHpc, ce sont les interactions avec les espéeces

anioniques qui seront privilégiées (Yahiat, 2010).
I11.3.3 L’intensité du rayonnement UV et la température

L’intensité lumineuse fait partie des parameétres a prendre en compte pour
obtenir un modéle complet. Une source homogene permettra une irradiation optimale
de la surface du support catalytique. La relation entre lintensité lumineuse et la

constante cinétique de dégradation k s’exprime fréquemment selon I'’équation suivante :
k = Ik’ (111.5)

Il est souvent rapporté dans la littérature que la valeur de I'exposant a varie en
fonction de la puissance lumineuse regue par le catalyseur. Pour des intensités

inférieures a 250 W.m2, I’équation tend a étre du premier ordre.
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\

La valeur de a tend vers 0.5 pour des intensités supérieures. Ceci est dii a
I'augmentation de la recombinaison e-/h* pour les fortes intensités lumineuses (Petit,
2007).

Il est a noter par ailleurs que lors du processus d’oxydation photochimique, les
irradiations émises peuvent directement conduire a une transformation du polluant
cible. Cependant de forts changements de température entraineront des modifications
des propriétés adsorbantes du catalyseur, ce qui est susceptible de modifier la vitesse de
dégradation (Petit, 2007).

I11.3.4. La quantité du catalyseur

En général en photocatalyse hétérogene, la vitesse initiale est proportionnelle a la
quantité de catalyseur. Cependant, cette linéarité n’est valable jusqu’a une certaine
valeur de masse au-dela de laquelle il n’y a plus d’effet sur la vitesse : c’est la masse
optimale. Celle-ci est fonction de la conception du réacteur, de la source d’irradiation, du
type et de la concentration du polluant. En effet, jusqu’a une certaine quantité de
catalyseur, toute la surface photocatalytique est exposée au rayonnement UV. Au-dela de
cette quantité, certaines particules font écran a leurs voisines, empéchant de fait
I'activation de ces derniéres. Le réacteur doit étre donc congu de telle sorte que
I'irradiation soit uniforme sur la surface entiere du catalyseur. De plus, pour la
conception de réacteurs a grande échelle, I'élimination de la résistance liée au transfert

de masse doit étre prise en compte (Zaviska et al, 2009 ; Cazoir, 2011).

I11.3.5. La concentration en polluant

L’'importance de I'étape initiale d’adsorption du composé a dégrader a la surface
du photocatalyseur est mise en évidence par l'utilisation du modele de Langmuir
Hinshelwood. C’est un modele cinétique en catalyse hétérogene reliant la vitesse de
disparition d'un composé a sa concentration en solution. Il est souvent utilisé pour
décrire des réactions catalytiques ayant lieu entre deux especes adsorbées sur une

surface. C’est le cas de la photocatalyse.

Les composés dégradés par la réaction photocatalytique sont ceux qui se
trouvent adsorbés en surface du catalyseur, car ils peuvent entrer en contact avec les
especes radicalaires oxydantes (par exemple HO°) générées a la surface du

photocatalyseur excité (Huchon, 2006).
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I11.4 LE COUPLAGE PROCEDE D’OXYDATION AVANCEE-TRAITEMENT BIOLOGIQUE.
L'efficacité des procédés biologiques est souvent heurtée par la présence des
composés bio-réfractaires, méme si ceux-la soient les plus conventionnellement utilisés

et plus économiques.

D'autre part, les procédés d'oxydation avancée promettent la dégradation de la
majorité des contaminants mais leurs utilisations sont entravées par le manque de
connaissances requises pour la conception des réacteurs a grande échelle. Par ailleurs,
en considérant le colit élevé du traitement par les POAs I'utilisation de ces derniers seuls

comme procédure de traitement ne semble pas lucrative.

Ainsi, un procédé hybride qui consiste a utiliser les procédés d'oxydation
avancées pour réduire la toxicité de l'effluent jusqu'a un niveau désiré suivi par

'oxydation biologique est peut-étre une bonne alternative (Gogat et Pandit, 2004b).

Une diminution significative dans le colit de traitement des lixiviats pourrait étre
obtenue par couplage de procédé d’oxydation avancée et biologique, mais leur
compatibilité doit étre d'abord prouvée (Oller et al, 2011). Par exemple, Koh et al,
(2004) ont combiné avec succes le processus biologique de nitrification/dénitrification
avec le procédé UV/H,0,. Cette combinaison a permis de diminuer la DBOs et la DCO en-

dessous des normes de rejet des eaux usées.

Récemment, Wang et al, (2009) en optant pour le prétraitement par la
coagulation et I'oxydation Fenton suivie par un biofiltre aéré, ont pu réduire la DCO du
lixiviat jusqu’ a une valeur de 75 mg/L. Le réacteur biologique combiné avec les POAs a

I'échelle laboratoire pour le traitement des lixiviats est le SBR.

Le procédé ‘électro- Fenton’ assisté par la coagulation chimique a été jugé tres
probant par Lin et Chang (2000) pour éliminer une quantité importante de composés
organiques et inorganiques réfractaires présents dans les lixiviats avant traitement par
le SBR. Les travaux de Neczaj et al (2007) réalisées sur la sonication suivie par un SBR
ont montré une amélioration significative des taux d’élimination de la DCO et des

composés azotés comparé a un traitement biologique du lixiviat brut (Oller et al, 2011).

La majorité des études publiées entre 2000 et 2013 présentées dans le tableau
(III.1) mettent en évidence un effet positif du couplage des procédés d’oxydation

avancée aux traitements biologiques.
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III.5 PARAMETRES INFLUENCANT LE COUPLAGE PHOTOCATALYSE ET
TRAITEMENT BIOLOGIQUE.
Plusieurs auteurs ont mis au point une stratégie générale applicable au traitement

d’eaux usées contenant des composés bio-récalcitrant.

I11.5.1 Biodégradabilité et toxicité

Compte tenu des cofits relativement élevés engendrés par la photocatalyse, I'étude
de la biodégradabilité de la solution initiale contenant le polluant a dégrader constitue
toujours l'étape préliminaire. En présence d’'une non-biodégradabilité du mélange a
traiter, un couplage est a envisager. Une compatibilité biologique de la solution résultant
du traitement par photocatalyse est nécessaire (Yahiat, 2010) et l'évaluation de la
biodégradabilité devient indispensable non seulement pour les eaux usées brutes mais
aussi au cours du prétraitement par les procédés d’oxydation avancée. Dans ce sens,
I'amélioration de la biodégradabilité par une application des POAs peut étre contrélée

au moyen :

e D’une analyse des parametres globaux tels que la demande biologique en
oxygene (DBO), la demande chimique en oxygene(DCO),et le carbone organique
dissous (COD) ;

e Du calcul du rapport DBOs/DCO ou I'état d'oxydation avancée (AOS). En général,
la plupart des études dans ce domaine utilisent des essais biologiques
conventionnels, tels que le rapport (DBOs/COD) afin de déterminer la vitesse de
la biodégradation améliorée des eaux usées bio-récalcitrants apres prétraitement
par POA.

e Des essais de la biodégradation par les boues activées, tels que le test de Zahn-
Wellens qui est aussi largement utilisé quand il est souhaitable d'étudier I'effet
d'acclimatation de la biomasse ou des résultats tres fiables sont exigés et de
s’assurer que la biocompatibilité des composés biorécalcitrants est amélioré lors

du prétraitement photochimique ;

e Des essais de respirométrie pour déterminer le taux de consommation d'oxygene.
[Is sont les moins fréquents pour évaluer I'efficacité de I'oxydation partielle des
eaux usées. D’apres Oller et al (2011), seuls quelques auteurs ont étudié les
parametres de biodégradation par le biais de ce test pour évaluer I'effet des POAs

sur les lixiviats de décharge.
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Tableau IIL.1 : Résumé des travaux réalisés sur le traitement des lixiviats stabilisés par
couplage POA/traitement biologique.

Auteurs Procédé Traitement Taux d’abattement
d’oxydation biologique
avancée
Lin et Chang Electron-Fenton Bioréacteur séquentiel 96% DCO
(2000) (SBR)
Leietal, (2007) Oxydation Bioréacteur 98.5% DCO et 98%
électrochimique CoT
Lietal, (2009) Procédé Fenton Bioréacteur séquentiel 97% DCO et 99%N-
(SBR) NH3,

Urtiaga et al,
(2009)

FekKi et al, (2009)

Wang et al, (2009)
Zhao et al, (2010)

Guo et al, (2010c¢)

Xie et al, (2010)

Di laconi (2011)

Zhang et al, (2011)

Cassano et al,
(2011)

Vilar et al, (2011a)

Wuetal, (2011b)

Wang et al, (2012)

Fernandes et al,
(2012)

Del Moro et al,
(2013)

Procédé Fenton et
Oxydation
électrochimique
Oxydation
électrochimique
Procédé Fenton
Oxydation
électrochimique

Procédé Fenton

Procédé Fenton

Ozonation

Oxydation
électrochimique
Ozonation et Photo-

Fenton Solaire

Photo-Fenton
Solaire

Procédé Fenton

Procédé Fenton

Oxydation

électrochimique

UV/H,0,

Culture en boue activée

Bioréacteur a membrane

(MBR)
Anaérobique biofiltre
Biofiltre

Bioréacteur séquentiel
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Récemment, certains auteurs (Ballesteros-Martin et al, 2008 a, b, 2010; Garcia-
Ripoll et al, 2009) ont également utilisé d’autres cultures de micro-organismes pour
déterminer la biodégradabilité des eaux usées synthétiques partiellement traitées par
POA, c’est le cas de Pseudomonas putida. Celle-ci est considérée comme un outil fiable et

reproductible pour évaluer a la fois la toxicité et la biodégradabilité (Oller et al, 2011).

La minéralisation partielle des polluants organiques complexes par POA peut
entrainer la formation des produits intermédiaires plus toxiques que les composés
initiaux. Pour éviter cet inconvénient, les procédés d’oxydation avancée devraient étre

soigneusement gérés et surveillés.

Dans ce sens, des tests de toxicité ont été utilisés pour évaluer si la détoxification
des effluents a lieu (Rizzo, 2011). Dans la plupart des travaux publiés, les chercheurs
utilisent systématiquement le test Microtox pour I'étude de la toxicité (Cho et al, 2009 ;
Gotvajn et al, 2009).

I11.5.2 La durée de prétraitement

Le temps de photo-traitement est un parametre qui représente le meilleur
compromis entre l'efficacité du traitement initial et son colt actif. I1 dépend de
I’évolution de la toxicité et de la biodégradabilité de la solution traitée. Il est important
que ce parametre soit faible, autrement dit le temps de photo-traitement doit étre le plus

court possible, afin de réduire au maximum la consommation d’électricité.

En effet, le colit électrique atteint 60% du colit opérationnel total d'un procédé de
photo-traitement utilisant une source électrique. De méme, les intermédiaires
réactionnels encore présents doivent étre biologiquement utiles. Cependant, un temps
de photo-traitement trop court génererait une structure des intermédiaires formés trop
similaire a celles des composés bio-récalcitrants de départ qui sont, de fait, non
biodégradables (Yahiat, 2010).

I11.5.3. La minéralisation et I'état d’oxydation des composés

Le Carbone Organique Total (COT) doit étre mesuré afin d’assurer le suivi de la
minéralisation du composé. Le COT ne devra pas présenter une valeur résiduelle trop
faible, ceci pour pouvoir servir de substrat aux microorganismes. Le degré de
minéralisation des composés ayant subi un traitement photocatalytique influence ainsi
I'intervalle de temps de traitement biologique. Il est a noter que l'évolution de la
réaction d’oxydation des composés, par voie photocatalytique et biologique, est étudiée
par la mesure de la demande en oxygene (DCO) qui apporte les informations nécessaires

a son suivi.
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Un compromis entre le choix du temps de prétraitement et la minéralisation est
généralement posé. Toute difficulté du couplage réside donc dans la nécessité de trouver
un temps de prétraitement suffisant pour réduire la toxicité de la solution initiale et la
rendre plus biodégradable mais sans trop minéraliser la solution, afin qu’'une quantité
suffisante de substrats organiques s’y maintienne pour satisfaire le traitement
biologique (Yahiat, 2010).

I11.5.4. Les avantages du couplage
Il a été démontré que la combinaison d'un procédé d’oxydation avancée a un
traitement biologique a les avantages suivants:
- Les processus chimiques et biologiques sont complémentaires I'un pour I'autre.
- Le prétraitement chimique peut protéger les micro-organismes contre les
composés inhibiteurs ou toxiques.
- La diminution du colt des produits chimiques a I'aide du rapport colt-efficacité
en pré ou post-traitement biologique
- Le temps de séjour total est flexible (le temps de séjour dans le réacteur chimique
est différent de celui du réacteur biologique)
- La minéralisation totale des produits organiques, tout en minimisant le colt total
du procédé (Chebli, 2012).
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CHAPITRE IV

PROBLEMATIQUE
DE LA DECHARGE D’OUED SMAR

IV.1 INTRODUCTION

A l'instar de nombreuses villes-capitales a travers le monde, Alger connait une
croissance démographique et une expansion non maitrisées engendrant des décalages
importants dans les infrastructures, et des capacités insuffisantes des services publics,

en matiere d’éducation et de santé, et en matiere de services urbains en général.

Dans ce contexte, la gestion des déchets urbains en particulier, représente pour
les autorités, un défi majeur pour faire face a I'accroissement des volumes de déchets lié
a la croissance démographique et I'évolution des modes de consommation (déchets
d’emballages et des plastiques) et arriver a mieux maitriser les nuisances engendrées a
I'environnement, et ses conséquences désastreuses pour la santé publique et les
ressources naturelles(MATE, 2007et 2008).

Le choix est porté sur I'enfouissement des déchets comme mode de traitement, mais
qui reste inadapté aux contraintes locales. Cela est dii a un manque de connaissance des
parametres spécifiques aux décharges dans les pays en développement. En effet depuis
I'indépendance, Alger éliminait ses déchets dans des décharges publiques souvent non
controlées. Il existait bien un incinérateur d'une capacité de 20 tonnes jour environ,
réalisé dans les années 40 a Caroubier, mais sa cheminée menagante a été démolie en
1991. En outre, une unité de compostage de 200 tonnes jour a été réalisée par la ville

d'Alger (CPVA) en 1975. Cette unité située a Bourouba a cessé de fonctionner en 1986.

Plusieurs sites pour l'implantation de décharges controlées, ont été préconisés en
1975 par 1'étude de Comité de développement et d’organisation de l'agglomération
d’Alger (Mezouari, 2011). Actuellement, sur le territoire national, on recense pres de
3000 décharges non controlées sur une superficie totale de 150 000 hectares dont 350
au niveau des 40 grandes villes du pays (Tolba, 2008). Il est a noter I'absence de
controle et d'aménagements fonctionnels inadaptés (collecte et traitement des lixiviats,

du biogaz...) ou inexistants et aussi de difficultés de financement (Mezouari, 2011).
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Apres I'éradication des décharges sauvages de Khraissia, Baba Hassen, Douéra et
Mahelma, la wilaya d’Alger disposerait présentement de quatre décharges publiques en
exploitation accueillant les déchets ménagers et assimilés, correspondant a trois
catégories selon le rapport du Ministere de I’Aménagement du Territoire et de
I’Environnement (MATE, 2008) :

e La décharge contrélée d’Oued Smar ;
e Le Centre d’Enfouissement Technique (CET) d’Ouled Fayet ;

o Etles deux décharges non controlées de Tessala El Merdja et de Baba Ali.

IV.2 EXPLOITATION DE LA DECHARGE D’'OUED SMAR

IV.2.1 Historique

La décharge d’Oued Smar a vu le jour le 13 juin 1978, a la suite de la fermeture de
I'ancienne décharge de la ville d’Alger, située a Baraki. Elle recevait jusqu’a 2500 tonnes
par jour de déchets provenant de 53 communes de la wilaya d’Alger, soit 3 millions de
tonnes par an (MATE, 2006). Cette nouvelle décharge a été créée en contravention des
reglements en vigueur; le Conseil Populaire de la Ville d’Alger a choisi ce site sans

procéder au préalable a une étude géologique et hydrogéologique détaillée.

Le fait que le sol soit argileux, a suffisamment justifié I'implantation de cette
décharge. En progressant vers le Nord-Ouest de la région, la Société Nationale des
Matériaux de Construction met a la disposition de la décharge la partie exploitée, c'est-a-
dire creusée sur une profondeur de plus de 6 meétres. Ainsi, la décharge actuelle
incontrolée se trouve donc implantée dans une région a vocation agricole, et en partie
marécageuse (Belkacemi, 1993). Au fils des années la décharge a accumulé plus de 35

millions de tonnes déversées pendant plus de 33 ans.

La réhabilitation de la décharge est I'un des vieux projets, sans cesse reportés.
L’'idée méme avait été évoquée déja en 1987. Bien que la décharge ft déja saturée en
1997, elle continuera de servir pendant plusieurs années, avalant tout ce que la ville

d’Alger produisait de plus rebutant.

L’annonce de sa fermeture prochaine et définitive a enfin été proclamée en 2005.
Cependant, les machines de l'entreprise turque Sistem Yapine©chargée de la
réhabilitation de la dite décharge ne se sont mises a déblayer le terrain qu’en juillet
2009. Entre temps, la décharge d’Oued Smar a été le témoin de la phénomeénale éruption
urbaine de la capitale : a titre d’exemple, le volume des déchets est passé de 200 t/j en
1960 a plus de 1600 t/j en 1990.
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A T'aube des années 2010s, les ordures déversées a la décharge d’Oued Smar
étaient estimées entre 500 et 800 t par jour (comparativement aux 2000 t journaliers
dans ses « glorieuses années». La décharge admet en moyenne 440 opérations de
décharge par jour, dont 220 opérations pour les ordures ménageres contre 1100 au

cours des derniéres années (Blidi, 2010).

En juin 2012, la décharge d’Oued Smar a été définitivement fermée et le site

devant étre récupéré comme un parc d’attraction.

IV.2.2 Situation géographique de la décharge

Oued Smar est située a 15 Km au Sud-Est d'Alger, a environ 2 km de I'aéroport
«Houari Boumediene ». Au nord de la décharge, se trouve la ligne de chemin de fer
Alger-Constantine, et a l'est, I'Oued Smar (canalisé a cet endroit).Elle occupe une
superficie d’environ de 40 ha et sa hauteur par endroits atteint pres de 63m. L'acces a la
décharge se fait exclusivement par une impasse de 2 km environ reliée a la Route

Nationale n°8 (El Harrach-Larbaa) (Figure IV.1a).

1V.2.3 Cadre géologique et hydrogéologique de la décharge

La zone d’Oued Smar fait partie de la plaine de la Mitidja qui est une région de
subsidence continue, c'est-a-dire, une région ou s’effectue un lent mouvement
d’affaissement de l'écorce terrestre sous le poids des dépoOts sédimentaires, et sous
'action de déformations. Cette subsidence a donné naissance a une sédimentation active
dont les éléments proviennent essentiellement des reliefs de I'Atlas Blidéen. La décharge

d’Oued Smar pourrait étre située entre deux formations géologiques distinctes :

- La formation de la Mitidja qui comprend des matériaux grossiers comme les

graviers et les galets avec des limons ou des argiles ;

- La formation d’El Harrach (Villafranchien) connue sous le nom de formation de
marnes d’El Harrach et qui est une séquence relativement uniforme d’argiles
jaunatres ou grises par endroit avec quelques cailloutis et lentilles de graviers

épais de 2 a 6 metres.

- La zone d’Oued Smar est de formation a prédominance argileuse jusqu’a 20m de
profondeur et plus. La nappe souterraine d’Oued Smar fait partie de la vaste
nappe aquifere de la Mitidja qui s’étend sur une superficie de quelques centaines
de kilometres carrés. Elle est formée des alluvions de I'ére quaternaire et est
alimentée par les eaux de pluies, les eaux des oueds, les eaux de ruisselement des
montagnes, des rivieres des petits versants existants dans la plaine, et les

écoulements souterrains de Khemis-El-Khechna et Meftah.
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Janvier 2011 Novembre 2012

Figure VI.1 La décharge d’Oued Smar dans sa phase de réhabilitation ( Google Earth®) Images

prises a différentes dates.

65



CHAPITRE Quatre Problématique de la décharge d’Oued Smar

Les limites géographiques de I'aquifére et son hydrodynamisme montrent que le
sens de I'écoulement des eaux dans la zone d’Oued Smar se fait du sud vers le nord.
Cependant, on note I'existence d'un axe de drainage, c'est-a-dire, une convergence des
eaux souterraines vers l'ouest de la décharge, qui correspond a trois champs de captage.

Il s’agit des captages Adda au Nord-Ouest, Baraki a I'ouest et Haouch-Felit.

Alalumiere de cet apercu géologique et hydrogéologique de la zone d’Oued Smar,
on peut dire que la nappe souterraine pourrait étre naturellement protégée. Cependant,
du fait que la décharge soit opérationnelle depuis des années, et qu’elle ait regu des
déchets de toutes sortes sans aucun controle préalable, les risques de pollution des eaux

pourrait s’accentuer.

Au bout d’'un certain temps, un site imperméable au départ, peut, d'une part,
atteindre le stade de saturation, et d’autre part, subir des altérations ou des
modifications de sa structure dues aux différents phénomenes physico-chimiques qui s’y
produisent (Belkacemi, 1993).

IV.2.4 Type de déchets mis en dépot
Le travail sur la décharge se faisait en continu, c’est-a-dire jour et nuit, et 7 jours
sur 7. Les déchets proviennent de plus de 100 organismes publics, privés et communes.
Les déchets déposés sur la décharge sont assez diversifiés. C’est ainsi qu’en plus
des déchets habituellement admis (ordures ménageres, terre végétale, bois, branchages
et autres déchets verts), on reléve d’autres déchets qui ne devraient pas étre admis :
e Des déchets inertes (gravats, graviers, béton ...);
e Des déchets industriels, et divers objets métalliques ferreux et non ferreux ;
¢ Et méme des déchets dangereux engendrant des risques de contamination des eaux et
des sols (produits chimiques, médicaments, piles, batteries ...) mais également des
risques de contamination des hommes notamment ceux qui interviennent sur la

décharge (déchets infectieux ...).

IV.2.5 Impact de la décharge sur I’environnement
L’exploitation de la décharge est source de multiples nuisances a I'environnement,

dont on peut citer les plus importantes :

> Tout d’abord, il n’existe aucun systeme de drainage des lixiviats. Déja, la décharge
avait été, a l'origine, installée en 1'absence de toute réglementation environnementale, et
sans soucis quant aux risques que cela pourrait représenter pour les sols et la nappe
phréatique, compte tenu de la présence constatée d'une couche d’argile. Par ailleurs, la
présence en certains endroits, d’eaux de pluie mélangées aux eaux de percolation, laisse

deviner une importante pollution de la nappe phréatique ;
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> La décomposition des importantes quantités de déchets organiques mis en
décharge engendrent une production de méthane, qui peut rester emprisonné sous les
déchets compactés en grandes quantités. Cette situation engendre des risques
importants d’explosion et d’'incendies. Des feux couvant sont ainsi souvent observeés, et
peuvent durer jusqu’a deux mois selon les disponibilités de terres pour recouvrir les
déchets déposés. Aucune action n’a été prise pour évaluer les risques réels, et
entreprendre les mesures adaptées; les quelques initiatives de 1I'équipe exploitante

(dont la réalisation de torcheres de fortune ...) restant tres insuffisantes.

De plus, la mauvaise couverture des déchets est également a I'origine de nombreuses

autres nuisances comme :

e La présence de matiere organique qui attire des oiseaux (mouettes, moineaux,
pigeons et étourneaux), insectes (mouches, moustiques ...), et autres parasites
présents sur la décharge (rats, vermines ...) ;

e Les génesliées al’envol des déchets légers ;

e Les risques de transmission de maladies liés a la prolifération de rongeurs et de
larves, ou les risques d’intoxication liés a la contamination des terres agricoles
environnantes ;

e Les fortes émissions de fumées jugées a l'origine de troubles respiratoires et
oculaires observés tant chez les employés de la décharge que chez d’autres
personnes habitant en proximité ;

e L’aggravation des risques sanitaires engendrés par les émissions de fumées, liées
aux interventions illicites des chiffonniers briilant les cables en vue de la

récupération de métaux (notamment le plomb et le cuivre).

Face a cette situation, aucune mesure n’est prise pour assurer la protection des
sols et des eaux souterraines, ou la réduction des émissions d'odeurs, de fumées
toxiques et de gaz. La couverture de déchets, réalisée par déversement de gravats et de
remblais étant d’ailleurs tout a fait insuffisante. S’y ajoute le dépot sur la décharge, et
sans le moindre contréle, de déchets industriels parfois toxiques, et d’autres déchets

dangereux.

En somme, la situation globale de la décharge (notamment les conditions de son
exploitation) est assez alarmante, compte tenu de la quantité importante des déchets qui
sont entreposés, de la nature de ces déchets (déchets industriels et déchets dangereux),
ainsi que du non-respect flagrant des normes environnementales (écoulements de
lixiviats, émission de fumées nocives, risques d’explosion, risques de santé ...) (MATE,
2008).
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MATERIEL ET METHODES

V.1 VOLET BIOREMEDIATION

V.1.1 Méthodologie

L’objectif de notre investigation est d’étudier de pres le métabolisme microbien
qui s’accompagne avec la bioremédiation d’un sol sablonneux contaminé par du gasoil et,
durant une période de 90 jours. La technique suivie de la bioremédiation est la biopile
dont le principe consiste a optimiser les conditions de biodégradation du contaminant

dans le sol apres excavation (ex-situ).
Notre travail consiste en:

» Un échantillonnage (excavation du sol et préparation du sol) ;

» Une caractérisation physicochimique du sol ;

* Une analyse microbiologique ;

» Une caractérisation des hydrocarbures par infra-rouge;

» Une bioaugmentation du sol enrichi par bioréacteur ;

» Un traitement en biopile ;

* Un suivi des agents responsables de la biodépollution (Bactéries, levures et
champignons);

» Une modélisation des cinétiques de la croissance des microorganismes et de la
biodégradation des hydrocarbures.

Afin de confirmer le choix de la biopile comme procédé de bioremédiation le
mieux adapté a notre sol, il est important de réaliser une étude de faisabilité. Pour cela,
nous nous sommes attelés a I'’étude des points suivants :

e Le type de contaminant a I'origine de la pollution ;
e Le degré de contamination ;
e La capacité maximale de rétention d’eau du sol,
¢ Le nombre de micro-organismes par gramme du sol ?
e Le pourcentage de I'argile dans le sol ?
Pour cela, nous avons effectué des caractérisations physico-chimique,

microbiologique et granulométrique du sol afin d'estimer son pouvoir auto-épurateur.
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Les différentes étapes du protocole expérimental sont représentées sur la figure
V.1.

Sol contaminé excavé

.’

Séchage a lair libre

v

Tamisage
(Maille 2 mm)

v v

Expérimentations

Analyses

\
v v v

Physique Chimique Microbiologique
e Granulométrie . CaCOs; e  Germes totaux
e (Capacité de e (O
rétention . N+t e Levures
e Humidité . Py0s e  Champignons
e Perméabilité . NH;5, NOs, NO,
e Porosité e K Na'
e pH e TPH
e Conductivité e  Nature de polluant

v

v

Biorestauration

Atténuation naturelle

Figure V-1: Les différentes étapes du protocole expérimental.
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V.1.2 - Matériel
V.1.2.1 Description de la biopile

La biopile a été réalisée au niveau du laboratoire des Biotechnologies
Environnementales et Génie des Procédés de I'Ecole Nationale Polytechnique. Elle se
compose essentiellement d’'une surface imperméable légerement inclinée (un systéme
en pente). Celle-ci est aménagée en cuvette de rétention, avec un drain de récupération
afin de recueillir les eaux de lixiviation qui seront éventuellement recyclées et d’'une

toile perforée (semi-perméable) appliquée sur la biopile.

Le dispositif est muni d'un systéme d’aération constitué de pompes type

aquarium. L’humidité et les nutriments sont assurés par arrosage.

Le dispositif expérimental est représenté sur la figure V.2

V.1.2.2- L’expérimentation
Elle repose sur la préparation de deux types d’essais: Un essai témoin ou le sol
pollué est décontaminé par l'atténuation naturelle sans aucun apport extérieur en

nutriments et sans aération et les essais en biopile.

Les produits utilisés dans l'alimentation nécessaires pour la croissance des
microorganismes dans la biopile sont I'urée comme source d’azote et le KzHPO4comme
source de phosphore. Les quantités de chaque entité sont évaluées sur la base du
rapport C/N/P fixé a 100/10/1 recommandé par plusieurs auteurs (De la Torre-
Sanchez et al, 2006; Kriipsalu et al, 2007).

Les nutriments sont dissous dans de 'eau déminéralisée destinée a assurer et
maintenir 'humidité dans un intervalle entre 15% et 25% (Gallego et al, 2011). La

source de carbone est fournie par le contaminant lui-méme.

Afin de réduire le temps de traitement du sol en biopile, nous avons opéré dans
un premier temps un enrichissement biologique des sols contaminés. Le sol enrichi y est
préparé a raison de 1% du poids total du sol contaminé, auquel nous rajoutons les
nutriments selon le rapport C/N/P fixé a 100/10/1; le tout transféré dans un réacteur

contenant de 'eau déminéralisée a raison de 10% (sol/eau).

Les réacteurs sont incubés a 25°C, sous agitation pendant trois jours. Le sol ainsi
enrichi est ensuite mélangé au sol a traiter et va servir d’'inoculum pour le traitement en

biopile.
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Figure V- 2 : Schéma synoptique de la biopile :
A- systeme d’aération et la plateforme. B-Cuvette de rétention.
a-Compresseur, b- Pente, C- Tuyauterie perforée en PVC, d- Dalle imperméable, e-

Toile perforée, f- Collecte et recyclage du lixiviat, g- Réservoir.

71



Chapitre Cinq Matériel & Méthodes

Au cours du traitement, un contréle hebdomadaire de différents parametres est

réalisé afin d’agir sur les criteres suivants :
1) Le maintien de 'humidité entre 15et 25% ;
2) L’apport en nutriments si nécessaire, afin de maintenir le rapport C/N/P constant.

Les prélevements sont effectués a des intervalles de temps réguliers (tous les trois
jours durant les deux premiéres semaines, ensuite une fois par semaine) pendant le
cycle de traitement d’'une durée de trois mois, dans le but d’evaluer la croissance et le

métabolisme cellulaire.

Au cours du traitement, nous avons axé le suivi sur les parameétres suivants :
Le pH;

La teneur en hydrocarbures (TPH) ;

Le carbone organique ;

Le phosphore assimilable ;

Les différentes formes d’azote (NH4*,NO3-, NO2) ;

L’azote total;

N o s W

Le dénombrement des germes totaux (bactéries), champignons et levures.

Les différentes étapes du protocole expérimental de la biorestauration sont

représentées sur la figure V-3

V.1.2.3- La terre polluée

Le sol contaminé a été échantillonné a partir d'un site ancien d’une raffinerie de
pétrole en Algérie. Le sol contaminé est un mélange de terre et de matériaux stockés sur
le site. L’échantillonnage est réalisé sur les 20 premiers centimetres du sol contaminé.
Le prélevement est effectué selon la norme AFNOR (1987) dont le principe consiste a
exécuter un certain nombre de prélevements élémentaires dans une zone présumeée

homogeéne et a une couche de profondeur donnée.

Cet échantillon est par la suite acheminé au laboratoire ou il est stocké a
température ambiante en vue d’étre étudié. La préparation de I’échantillon pour les
essais est réalisée selon la norme AFNOR (1987), les échantillons sont mélangés, séchés
a l'air libre, et tamisés (maille 2Zmm) afin d’éliminer les débris rocailleux. Ils sont ensuite

conservés dans un endroit sec et a 'abri de la lumiere.
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V.1.3. Méthodes
V.1.3.1- Analyses du sol

L’analyse physico-chimique et la caractérisation granulométrique du sol a traiter sont
réalisées selon les normes AFNOR (1979 et 1987) et les méthodes décrites par Aubert
(1978).

V.1.3.2-Analyse granulométrique :

L’analyse granulométrique du sol est déterminée suivant la norme (NF X 31-107) qui a
pour principe la mise en suspension des particules minérales, la séparation des
différentes classes de particules par sédimentation et enfin les prélevements des
fractions fines par la méthode de la pipette (AFNOR, 1987).

V.1.2.3-La capacité de rétention en eau :

Elle représente la fraction d’eau emmagasinée dans les micropores. La capacité
de rétention en eau est mesurée selon la méthode par pression dont le principe repose
sur la détermination de la quantité d’eau d’'un échantillon de sol retenue sous une force
de rétention n’excédant pas 1000 g/cm? (Aubert, 1978).

V.1.2.4-La conductivité électrique:
La présente norme repose sur l'extraction des sels solubles dans 'eau a partir

d’'un échantillon de terre, , dans des conditions bien définies et dans un rapport terre
seche/eau égalea 1/5 (NF X 31-113, AFNOR, 1987).

V.1.2.5-Le pH:

C’est la mesure du pH par la méthode électrométrique. Elle s’effectue dans des
conditions déterminées (rapport massique prise d’essai /solution: 1/2,5) de la
différence de potentiel existant entre une électrode de mesure et une électrode de
référence plongée dans une suspension aqueuse de I’échantillon de sol (NF X 31-103,
AFNOR, 1987).

V.1.2.6-L’humidité :

Elle est basée sur la différence de poids de la prise d’essai avant et apres séchage
a 105°C. La teneur en matiere seche est calculée a partir de I'humidité selon la norme
(NFX 31-102, AFNOR, 1987).
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Sol contaminé (2mm)

5 Rl

1% 99%
Production de sol enrichi Prétraitements
Rapport sol/eau <10 % Nutriments C/N/P
(100/10/1)
C/N/P (100/10/1)

Humidité (25 % a 85 % de la

15°C<T<25 °C " , .
capacité de rétention en

Agitation eau)

g Mélange <:D
U

Traitements en biopile

U

e 15°C<T<40°C

e 5<pH<9

e 15% <Humidité <25 %

e Apport en nutriments si nécessaire

e Aération

e Mélange du sol une ou deux semaines

e Prélevements sont réalisés tous les trois jours durant les
deux premieres semaines, ensuite une fois par semaine

Figure V-3: Les différentes étapes du protocole expérimental de la Biorestauration.
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V.1.2.7-Détermination de la porosité :

La porosité totale d’un sol est égale au volume des vides exprimé en % du volume
total. Elle permet d’apprécier la perméabilité et 'aération d’'un sol. La mesure est
réalisée selon la méthode des densités (Aubert, 1978).

V.1.2.8- Détermination de la perméabilité :

Dans un tube de verre ouvert aux deux extrémités, on place une certaine quantité
de la terre fine obtenue apres traitement particulier du prélevement. Au travers de celle-
ci on fait passer de I'eau sous une charge constante. La quantité d’eau recueillie permet
de calculer un coefficient K exprimée en cm/h (hauteur d’eau infiltrée par heure sous
une charge de 1cm et au travers d'une colonne de terre d'une épaisseur de 1lcm)
(Aubert, 1978).

V.1.2.9-Evaluation du calcaire total « CaCO3 »

Elle consiste en la détermination volumétrique du dioxyde de carbone (CO2)
dégagé sous l'action d'un acide fort a température ambiante (du laboratoire) par
’échantillon de terre préparé pour essai (AFNOR, 1987, NF X 31-105).

V.1.2.10-Le carbone organique « CO »

La méthode dite de "Anne" décrite dans la norme NF X31-109 est utilisée pour
déterminer le carbone organique dans les sols. Cette méthode permet le dosage direct
du Carbone organique par colorimétrie apres oxydation de la matiere organique par du
bichromate de potassium en exces, en milieu sulfurique et a 135°C. En effet, la quantité
de chrome III+ formée est proportionnelle a la teneur en carbone organique présente
dans le sol. La teneur en matieres organiques est évaluée en multipliant la teneur en

carbone organique par un coefficient de 1.7.

V.1.2.11-Détermination des cations échangeables:

Les normes (NFX31-108) ou (NF X 31-130)(AFNOR, 1987)., ont pour principe
I'extraction des cations du sol par agitation de la prise d’essai a 'aide d’'une solution
d’acétate d’ammonium a pH 7 avec un rapport de mélange d’extraction de 1/20 (m/v).

Le dosage des cations K* et Na*est réalisé par spectrophotométrie de flamme.

V.1.2.12-Dosage du phosphore « P205 »:

Le dosage du phosphore est déterminé selon la méthode Olsen dont le principe
repose sur l'extraction des formes de phosphore solubles par une solution de
bicarbonate de sodium (0,5N), dans des conditions déterminées (solution d’extraction a
pH 8,5 et rapport prise d’essai/solution: 1/20 (m/v)) suivant la norme NFX31-
116 (AFNOR, 1987).
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V1.2.13- Dosage de I'azote total « Nt » :

La teneur en azote total est déterminée par la méthode Kjeldahl. La norme
utilisée NF X 31-111 (AFNOR, 1987) a pour principe de minéraliser I'azote organique
par l'acide sulfurique en présence d’'un activateur de minéralisation, distillation de

I'azote ammoniacal formé et titrage dans une solution d’acide borique.

V.1.2.14-Dosage de I'azote minéral (NH4+*, NO3 et NO2'):

Le dosage repose sur 'extraction de 'azote ammoniacal, I'azote nitrique et I'azote
nitreux présents dans le sol par une solution de KCI (2N). L’azote ammoniacal et 'azote
nitrique sont dosés successivement dans le filtrat par distillation au Biichi, en présence
d’oxyde de magnésium (MgO) calciné et de I'alliage de Dewarda (Aubert, 1978).

L’azote nitreux est déterminé dans le filtrat selon la norme NF T 90-013 (AFNOR,
1979) dont le principe est une diazotation de la sulfanilamide par les nitrites, en

présence de dichlorure de N-(1-naphtyl) éthylene-diamine.

V.1.2.15-Analyse des hydrocarbures:
Plusieurs facteurs peuvent affecter la dégradation des hydrocarbures, en
particulier la teneur en huile est un facteur important dont il faut tenir compte pour

déterminer si la bioremédiation est une solution viable (Zahed et al, 2010, 2011).

Pour déterminer la teneur en hydrocarbures dans notre sol, nous avons procédé
tout d’abord a l'extraction des hydrocarbures présents dans le sol (2g) par le
tétrachlorure de carbone (50 ml). L’extraction est réalisée dans un extracteur Soxhlet
TECH (SOXTEC System HT (1043-Extraction Unit Tecator)). Apres extraction, |'extrait
est recueilli dans du sulfate de sodium anhydre puis filtré sur une colonne qui contient

du florisil® 60-100mesh afin d’éliminer les composés polaires.

La teneur en hydrocarbures de l'extrait purifié est dosé par spectroscopie
infrarouge a transformée de Fourier (SIR MAGNA-IR-560 FTIR double faisceaux
(Nicolet)), selon un logiciel de quantification CxHx ® suivant la norme (NF T 90-114)
améliorée par la firme Nicolet© pour les sédiments. Cette présente norme a pour objet
le dosage des hydrocarbures totaux (TPH) des produits hydrocarbonés extractibles par
le tétrachlorure de carbone en milieu acide, non retenus sur l'agent adsorbant et

donnant un maximum d’adsorption dans la région de 3290 a 3510 nm.

L’identification des composés extraits est effectuée par chromatographie en
phase gazeuse avec un détecteur FID (GC CHROMPACH CP 9001), apres avoir concentré

'extrait purifié. Les conditions opératoires sont :
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e colonne capillaire en silice fondue de 50m (0,32mm de diameétre interne et
0,40pm épaisseur du film),

e injecteur split (T=315°C),

e détecteur FID (T=325°C),

e température de la colonne: 35°C pendant 5mn puis programmation a
6°C/mn jusqu’a 310°C,

e gazvecteur: hélium, 1,5ml/mn sortie colonne,

e quantité injectée : 0,6pl.

V.1.2.16-Analyse microbiologique :

Afin d’estimer le pouvoir auto-épurateur du sol, nous avons dénombré les germes
totaux (bactéries) sur gélose nutritive, apres incubation a 30°C pendant 24 a 48h. Par
contre, les mycetes (champignons, levures) sont dénombrés sur milieu gélosé a base
d’oxytétracycline (OGA), apres incubation a 20°C pendant 5 jours. Le dénombrement
des colonies se fait a l'aide d'un compteur de colonies. Avant de procéder a
I'ensemencement, les microorganismes sont extraits par la mise en suspension d’'un
gramme (1g) de sol dans 10ml d’eau physiologique et ensemencées sur chaque milieu,
apres dilutions (1/10¢me),

V.1.3. Cinétique microbienne

V.1.3.1 Modélisation de la biodégradation :
La dégradation des hydrocarbures est typiquement représentée par la réaction d’ordre

un:
Ln [HC] = -k t + Ln [HC]o= [HC]=[HC]o ekt (V.1)
Ou [HC]o est la concentration des hydrocarbures a l'instant to =0.

La concentration des hydrocarbures diminue exponentiellement en fonction du
temps et par conséquent celle des produits de dégradation augmente exponentiellement
en fonction du temps.

Le temps de demi-vie (appelé aussi temps de demi-réaction) est défini comme le
temps nécessaire pour consommer la moitié de la concentration des réactifs. Il est

obtenu a partir de la relation suivante pour le cas d’'une réaction d’ordre 1.
t12 =Ln (2)/k (V.2)

Une représentation de Ln ([HC])=f(t)est une droite de pente -k. Pour une

réaction d'ordre un, la constante de vitesse k a les dimensions d’un [temps -1].
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V.1.3.2 Parameétres de la croissance :
Les parametres de la croissance sont calculés selon la méthode utilisée par
Liwarska-Bizukojc et al (2001). Le taux de croissance des microorganismes est

calculé a partir de la relation suivante:

X=Xo ent (V.3)

V.2: VOLET REHABILITATION DE LA DECHARGE
V.2.1. Matériel
V. 2.1.1 La collecte des lixiviats

Les lixiviats ont été récoltés au cours de la période 2009-2011 a différents
endroits distincts de la décharge. Les lixiviats 1 et 2 sont collectés a la sortie d’'un tuyau
de drainage durant la période allant de février a juin 2009, juste avant la fermeture
officielle de la décharge. Tandis que les autres lixiviats sont prélevés durant la période

2010-2011, apres la fermeture de la décharge.

Zone de

service
Autoroute

Figure V.4 : Schéma de la décharge apreés son réaménagement.
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Apres sa fermeture, la décharge d’Oued Smar, a été agencée et divisée en huit
zones : six a la périphérie et deux au centre. Ceci pour une meilleure exploitation du site
(Figure V.4). Les lixiviats 3 et 4 proviennent des zones 3 et 8 et sont collectés en
surface, tandis que le lixiviat 5 est issu de la zonel, récolté apres forage a 28m de

profondeur de la décharge.

Des l'arrivée des lixiviats au laboratoire, ils sont répartis dans des récipients en
plastique et stockés dans le congélateur afin de limiter I'activité microbienne sur la

composition des prélevements.

V. 2.1.2-Les supports photocatalytiques

Lors des expériences réalisées, nous avons utilisé un média photocatalytique
1048®. Il est commercialisé par la compagnie Ahlstrom©qui est l'une des rares
entreprises qui maitrise la technique de fixation du TiO; sur différents supports. Le
média 1048® est un support cellulosique fibreux enduit de TiO3, de silice et de zéolithe.
La silice joue le role de liant inorganique qui assure I'adhésion du TiO; a la surface du
support, l'incorporation de la zéolithe au mélange TiO;-SiO2 permet d’augmenter la

capacité d’adsorption du média.

V.2.1.3-Dispositif expérimental

Le dispositif expérimental a été congu au niveau du laboratoire des
Biotechnologies Environnementales et Génie des Procédés BIOGEP. Les expériences
menées en photocatalyse ont été réalisées en mode discontinu dans un réacteur
photocatalytique avec un écoulement a film tombant le long d’'une plaque en verre

fonctionnant en recirculation.

Le photoréacteur est composé d'un chassis en acier muni d’'un réservoir d'une
capacité de 3L, d'une plaque en verre inclinée recouverte du média photocatalytique
1048 sur lequel circule le lixiviat a traiter et d'un couvercle sous lequel sont fixées les
trois lampes UV-C OSRAM HNS 15 W. Une distance minimale, entre le support du
catalyseur et la lampe est fixée d’'une maniére a ce que le rayonnement lumineux délivré

par les lampes UV diffuse sur toute la surface du réacteur.

Le débit du lixiviat a traiter et la pente d’inclinaison sont modulables. La bonne
répartition du lixiviat sur toute la surface du support du catalyseur, lors de son
écoulement est assurée par un distributeur muni d’'une vanne. L’agitation de la solution
a traiter est assurée par un agitateur a hélice, et 'oxygénation du milieu se fait par

diffusion d’air généré par une pompe d’air.

Un schéma simplifié du photoréacteur est représenté sur la figure V.5.
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Alimentation en
courant électrique

Pormpe de re-circulation

Figure V.5 : Schéma du photoréacteur utilisé lors de cette étude.

(1) Distributeur avec vannes, (2) Lampes UV, (3) plaque en verre, (4) TiO; fixé sur le tissu, (5)
Point de préléevement, (6) Collecteur, (7) Porteur de lampes, (8) Pente modulable, (9)
Pompe de barbotage

IV.2.2-Traitement photocatalytique

Durant le traitement photocatalytique le réacteur est maintenu a I'obscurité pour
que le TiOz n’ait pas d’activité photocatalytique parasite. Le pH est un facteur

déterminant lors de cette étude.

L’'influence du pH sur les performances du procédé de photocatalyse hétérogene
TiO02/UV a été réalisée en faisant varier sa valeur de 6 a 5. Dans un premier temps, nous

avons lancé un traitement sans modification préalable de pH.

Dans un deuxieme temps, deux essais sont réalisés a pH 6 : le premier a pH 6
maintenu constant durant toute la durée du traitement au moyen de I'addition de I'acide
sulfurique H2SO4 1IN. Le second, 'échantillon est ramené initialement au début du
traitement a pH 6 et nous avons suivi son évolution au cours du traitement. Deux autres

expériences sont réalisées a pH 5 en suivant la méme démarche que pour le pH 6.

A des intervalles de temps réguliers (toutes les 3 heures), des prélevements sont
effectués afin de les soumettre aux différentes analyses. Les parametres suivis au cours

80



Chapitre Cinq Matériel & Méthodes

du traitement sont le pH, la DCO, I'azote ammoniacal. Les techniques analytiques sont
conformes aux méthodes standards (Standards Methods, 1999) et aux normes

standardisées décrites dans le tableau V.1.

V.2.3-Traitement biologique des lixiviats irradiés
V.2.3.1- Etude de faisabilité

Des expériences ont été réalisées en utilisant des boues activées prélevés au
niveau des stations d’épuration de Tizi Ouzou et de Beni Messous. Le but de ces
expériences est de tester la faisabilité du traitement biologique des lixiviats irradiés par
POA.

V.2.3.2-Traitement par bioréacteur aérobie

Dans le cadre du traitement biologique, deux types d’inoculum microbien ont été
utilisés : L'un provient du lixiviat brut de la décharge d’Oued Smar et I'autre provient de
'extrait de sol de la méme décharge. Ces résultats seront comparés a ceux observés dans

le cas d’un traitement classique par les boues activées.

Le traitement biologique a consisté en la mise en place de trois bioréacteurs
ensemencés par différents inoculas a savoir le lixiviat brut, 'extrait de sol et enfin les
boues activées. Avant d’entamer le traitement biologique, une phase d’adaptation des
microorganismes au lixiviat irradié est nécessaire dans le but de réduire le temps de
traitement dans les bioréacteurs. Cette phase a consisté a mettre le lixiviat brut, I'extrait
de sol de la décharge d’Oued Smar et les boues activées en contact avec le lixiviat irradié
araison de 50% du volume total du lixiviat irradié, auquel nous rajoutons les nutriments
selon le rapport C/N/P fixé a 100/10/1. Les inoculas sont incubés a température
ambiante sous agitation pendant 3jours et l'aération est assurée par une pompe

aquarium.

Les précultures ainsi préparées seront transférées dans des ErlensMeyers
contenant le lixiviat irradié. Les cultures sont incubées a température ambiante sous
agitation, l'aération est assurée par un compresseur (Figure V.6). Au cours du
traitement, de l'urée et du K;HPO4 sont ajoutés comme source d’azote et de phosphore
selon le rapport C/N/P fixé a 100/10/1, pour stimuler la biodégradation de la matiere
organique. Certains parametres font l'objet d’'un suivi régulier afin d’évaluer la
croissance et le métabolisme cellulaire a savoir le pH, NO3-, NO2-, NH4*, DCO, COT et CO>

dégagé lors de la biodégradation de la matiere organique dans les bioréacteurs.

La croissance est évaluée par turbidimétrie en mesurant la densité optique de la

biomasse a 600 nm a l'aide d’'un spectrophotometre. Le dispositif de déplacement du
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CO2 utilisé est inspiré de celui congu par Namkoong et al (2002) (Figure V.6). Il
comprend un compresseur a air relié a un premier récipient contenant une solution de

baryte Ba(OH)z, lequel est relié a un second récipient contenant de la soude.

La baryte et la soude servent a capter le CO2 de l'air. L'air privé de CO; traverse
ensuite un récipient contenant de l'eau et un autre récipient vide pour éviter de
contaminer les bioréacteurs. Chaque bioréacteur est relié a une solution de soude 4N
servant a capter le CO2 dégagé par l'activité microbienne et déplacé par l'air. Le CO;
reflétant 'activité microbienne du lixiviat irradié est fixé par une solution de soude 4N.
Cette derniéere est ensuite titrée volumétriquement par une solution HCI 4N en présence
de BaClz 3N et de phénolphtaléine. L’exces de NaOH qui n’a pas réagi avec le CO2 dégagé
pendant le barbotage est comparé a celui de I'essai témoin. La différence du volume de
HCl correspond au volume de NaOH ayant réagi avec le CO> dégagé lors de la

biodégradation.

Air dépourvu de CO,
_ Aircontenant de CO,

I Prélévement

)

Pi¢ges a CO, Bioréacteur Représentatif

Figure V.6: Le dispositif expérimental.

(1) Air, (2) BaOHz, (3) Solution NaOH 4N, (4) Eau distillée, (5) Vide, (6)
Bioréacteur contenant le lixiviat irradié, (7) Diffuseur d’air, (8) CO; émis
capté par la solution NaOH 4N.
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V.2.4 -Mesure des parametres globaux des effluents aqueux

Les lixiviats étudiés sont caractérisés selon les méthodes normalisées (AFNOR,
1979; Standard Methods, 1999). Ces méthodes sont énumérées dans le tableau V.1

Tableau V.1 : Tableau récapitulatif des méthodes d’analyse mise en ceuvre.

Parametres Normes

pH NF T 90-008 (2001)
Conductivité 2510 Standard Methods
Alcalinité Norme EN ISO 9963-1
MES NF T 90-105

Chlorures NF T 90-014

Azote kjeldahl NF EN 25663

Azote ammoniacal ISO 7150/1-1984
Nitrates NFT 90-012

Nitrites NFT 90-013

Les orthophosphates  NF EN 1189

DCO MA.315-DCO1.0

DBOs MA.315-DB01.1
Métaux lourds Digestion Acide nitrique/Acide sulfurique (3030G), Standard Methods
COT et COD MA.300-C1.0

Test de toxicité

1SO 11348-1 (1998)

V.2.4.1- pH et conductivité

Le pH des échantillons a été mesuré sous agitation magnétique a I'aide d’'un pH

metre de marque HANNA, modele pH 211, calibré avec deux solutions tampon de pH 4
et 7 selon la norme NF T90-008 (AFNOR, 2001). La conductivité a été mesurée a l'aide
d’'un conductimetre de marque HANNA, modele EC 214 a 25°C.

V.2.4.2-Dosage de la matiére en suspension (MES)

La norme NFT 90 - 105 a pour principe la séparation de la matiére en
suspension les eaux usées et les effluents par centrifugation suivie d’'un séchage a 105°C.
Le résidu obtenu apres séchage est ensuite pesé.

V.2.4.3- Dosage des chlorures

Les chlorures sont dosés selon la norme (NF T 90-014). Les chlorures sont dosés

par les nitrates d’argent en présence de chromate de potassium comme indicateur.
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V.2.4.4- Détermination de I'alcalinité

La détermination de I'alcalinité a été réalisée suivant la norme (EN ISO 9963-1).
Elle repose sur le dosage des différentes formes chimiques responsables de I'alcalinité
d’'une eau (OH-, CO3%, HCO3’) par titration a I'aide d'un acide. Il est a noter que la
détection du point de virage est réalisée a 1'aide d'un pH-metre ce dernier est moins

sujet aux interférences que l'usage d'un indicateur.
V.2.4.5- Dosage de I'azote Kjeldahl par minéralisation au sélénium

L’azote Kjeldahl est dosé par distillation apreés une minéralisation. Dans un
premier temps, I'azote organique est minéralisé par de I'acide sulfurique a ébullition en
présence d'une concentration élevée de sulfate de potassium et de sélénium comme
catalyseur. Cette minéralisation n’est pas efficace sur toutes les formes d’azote
organique et les formes azide, azine, hydrazone, nitrite, nitrée, ne sont pas dosées en

totalité.

L'azote des composés hétérocycles également n’est pas completement minéralisé.
L’azote ammoniacal formé en milieu acide sulfurique se trouve sous forme de sulfate
d’ammonium qui s’ajoute a I'azote ammoniacal présent dans I'eau a analyser. Apres la
minéralisation, le minéralisat contient uniquement des ions NH4*. Le dosage se fait par
distillation puis titration a I'acide chlorhydrique (Norme NF EN 25663).

V.2.4.6- Dosage de I'azote ammoniacal (NH4*)

Le dosage de I'azote ammoniacal est réalisé suivant la méthode (Norme ISO
7150/1) qui repose sur le principe de la mesure spectrophotométrique a une longueur
d’onde de 655 nm d’'un composé bleu formé par la réaction de 'ammonium avec les ions

salicylate et hypochlorite en présence de nitroprussiate de sodium comme catalyseur.

V.2.4.7-Dosage des nitrates (NO3)

La Norme NF T 90 012 a servi comme méthode de dosage des nitrates. Elle se
base sur la réaction des nitrates avec l'acide sulfosalicylique (formé par addition a
’échantillon, de salicylate de sodium et d’acide sulfurique), le dérivé obtenu donne, en
présence d’ammoniaque, une coloration jaune stable qui peut étre suivie

spectrophotométrique a une longueur d’onde voisine de 415nm
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V.2.4.8- Dosage des nitrites (NO2z-)

Le dosage des nitrites est suivie par complexométrie et selon la norme (NF T90-
013), elle se base sur la réaction de diazotation de la sulfanilamide par les nitrites, en
présence de dichlorure N-(1-naphtyl)-éthylene-diamine, en vue de la formation d’'un
complexe coloré rose dont I'intensité est mesurée au spectrophotometre a une longueur

d’onde voisine de 537 nm.

V.2.4.9- Dosage du phosphore

Les ions orthophosphates en solution acide et en présence d’ion molybdate et
antimoine forment un complexe d’antimonyl-phosphomolybdate qui, apres réduction
par I'acide ascorbique, donne un complexe de molybdéne fortement coloré en bleu. Le
développement de la coloration est accéléré par l'utilisation d'un catalyseur, le tartrate
double de potassium et d’antimoine (NF EN 1189). La mesure de I'absorbance de ce
complexe se fait a 880nm et permet de déterminer la concentration en orthophosphates

de I’échantillon par rapport a une gamme étalon.

V.2.4.10-Détermination de la demande chimique en oxygéne (DCO)

La demande chimique en oxygene (DCO) est la mesure de la quantité d'oxygene
requise pour oxyder la matiere organique et inorganique oxydable contenue dans un
échantillon. La matiere oxydable contenue dans un échantillon est oxydée par chauffage
a reflux en milieu fortement acide avec une quantité connue de bichromate de
potassium dans une éprouvette fermée. La consommation d'oxygeéne par l'échantillon
provoque un changement de couleur dont I'absorbance est proportionnelle a la quantité
de bichromate de potassium réduit et se mesure en équivalent d'oxygene(MA.315-DCO
1.1).

V.2.4.11-Détermination de la demande biochimique en oxygéene (DBOs)

La DBOs est la mesure de la consommation d'oxygene d'un effluent apres cinq
jours d'incubations a 20 °C. La consommation d'oxygene de 1'échantillon provient de la
dégradation des molécules organiques et de l'oxydation des molécules inorganiques
comme les sulfures, les ions ferreux et les différentes formes de composés azotés. La
méthode (MA. 315 - DBO 1.1) consiste a déterminer la quantité d'oxygéne consommée
par la matiere oxydable a l'aide de bactéries acclimatées pendant une période de 5 jours
d'incubation a une température de 20 °C. La concentration de 1'oxygene dissous est
mesurée par électrométrie. La quantité d'oxygene consommeée est proportionnelle a la

concentration de matieres oxydables.
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V.2.4.12-Dosage du carbone organique total (COT)

Pour l'analyse du carbone organique total (COT), tout comme le carbone
organique dissous (COD), I’échantillon contenant des composés carbonylés est introduit
dans un tube chauffé a 680 °C qui contient un catalyseur agissant comme oxydant. Les
composés de combustion et de dégradation sont sous forme de CO2, qui est analysé par
détection infrarouge et quantifié par comparaison a une courbe d’étalonnage. Le
carbone organique dissous (COD) et le carbone organique total (COT) se réferent au
carbone organique non volatile, qui est mesuré en acidifiant I’échantillon au préalable a

'aide de I'acide chlorhydrique 1 N et en y faisant barboter de 'air de qualité ultra pure 0.

V.2.4.13-Analyse des métaux par spectrométrie d’absorption atomique de flamme :

Les métaux de lixiviat (Fe, Pb, Cd, Mn, Zn et Cu) ont été déterminés par
spectrophotométrie d’absorption atomique apres une digestion préliminaire avec HNO3-
H2SO4 selon la méthode décrite dans Standard Methods (3030 G. NitricAcid-
SulfuricAcid Digestion).

V.2.4.14-Test de toxicité

La toxicité des lixiviats a été déterminée par le test Microtox selon la norme ISO
11348-1 (1998). Le principe repose sur la mesure de l'inhibition de la luminescence
émise par la bactérie marine Vibrio fischeri NRRL B-11177 apres sa mise en contact avec
I’échantillon. L’inhibition est exprimée par les valeurs de dilution qui provoquent une

diminution de la luminescence de 20% et 50% par rapport au témoin (CEzo et CEso).

V.2.5-Analyse statistique

Afin d’évaluer les différentes interactions métaboliques observées lors de la
biodégradation de la matiére organique pendant le traitement biologique, une analyse
statistique de type ACP (analyse en composantes principales) a été effectuée sur les

parametres suivis. Les ACP ont été réalisés a I'aide du logiciel Statistica® version 8.
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CHAPITRE VI

ETUDE DE L’ASPECT MICROBIOLOGIQUE DE LA
BIODEPOLLUTION DES SOLS CONTAMINES PAR LE GASOIL
SUIVANT LE PROCEDE BIOPILE.

VI.1 INTRODUCTION

Suite a la croissance de l'industrie et la demande inhérente en énergie, 1l a été
constaté ces dernieres années une nette recrudescence des pollutions des sols par le
pétrole brut et ses dérivés (Udiwal et Patel, 2010) ; ces déversements sont nuisibles a
la santé humaine et a l'environnement (CCME, 2008; Sanscartier et al, 2011). Le
devenir de ces produits pétroliers rejetés dans I'environnement est principalement régi
par le processus de biodégradation qui est considéré comme le processus le plus
important dans 'environnement (Solano-Serena et al, 2001 ; Sanscartier et al, 2009).
La biodégradation des produits pétroliers rejetés dans l'environnement dépend non
seulement de la biodégradabilité intrinseque des polluants, mais aussi de la présence de
micro-organismes « aptes »dans les sols (Solano-Serena et al, 2001). Ce procédé est
reconnu comme tres efficace pour le traitement des sols riches en composés pétroliers
biodégradables (Nano et al, 2003, Fallgren et al, 2008).

Le succes de la bioremédiation dépend aussi bien des caractéristiques physico-
chimiques du sol a traiter que des conditions environnementales. Ces caractéristiques
sont déterminantes pour la croissance des microorganismes impliqués dans la
biodégradation des hydrocarbures (Costes et Druelle, 1997, De la Torre-Sanchez et
al, 2006).

Les interactions physiques et métaboliques de la communauté microbienne
contribuent a la nature dynamique de ce systéme, en utilisant les différentes méthodes
pour accéder aux hydrocarbures. Une compréhension de ces interactions est nécessaire
aux développements des techniques de traitement par la biodégradation des
hydrocarbures (Van Hamme et Ward, 2001).
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Il est a noter que peu d’études ont été rapportées sur la contamination des sols
sableux par les dérivés du pétrole. C'est dans ce cadre que vient s’inscrire notre étude,
qui consiste en la bioremédiation d’'un sol sableux pollué par du gasoil a I'aide d’une
biopile durant une période de 83 jours. Une nouvelle approche est proposée dans
I'interprétation des résultats de I'analyse microbiologique afin de mieux comprendre le
comportement des microorganismes dans la biodégradation des hydrocarbures dans
une biopile. Des interactions positives (synergie) et négatives (antagonisme) entre les

procaryotes (bactéries) et les eucaryotes (levures et champignons) ont été observées.

VL.2 MATERIEL ET METHODES
Le matériel et les méthodes utilisées dans cette partie d’étude sont décrits dans

le chapitre précédent (§V).

VL.3 RESULTATS ET DISCUSSION

Les résultats de l'analyse microbiologique sont représentés dans le tableau VLI. Ces
résultats mettent en évidence la présence d'une flore autochtone estimée a
3.5 *10 7UFC/Kg de sol. La norme pour toute biodégradation du sol exige au moins la
présence de 10° germes/Kg de sol soit des valeurs 210° germes/Kg de sol (Battele et
NFESC, 1996). Ce qui nous permet d'affirmer que ce sol pourrait étre traité par le biais
de micro-organismes déja existants. Nous pouvons noter que plusieurs auteurs ont
débuté leurs traitements avec un nombre initial en microorganismes dépassant 106
germes /Kg de sol, c’est le cas de Margesin et Schinner (2001), Eriksson et al (2001),
Stapleton et al (1998) et Gallego et al (2011).

Tableau VI.1 : Résultats de I'analyse microbiologique du sol pollué.

Parameétres Valeurs

Nombres des germes totaux a 30°C (bactéries) 3.5107UFC/Kg de sol
Levures 0 UFC/ Kg de sol
Champignons 6 106 UFC/Kg de sol

Les résultats de 'analyse granulométrique font apparaitre que le sol présente une
texture sableuse avec 48.25% de sable fin et 51.25% de sable grossier ; avec 0% d’argile
et de limon. Ce dernier est suffisamment perméable pour permettre le transfert des

matiéres nutritives et une bonne oxygénation. Selon Penberthy et Weston (2005) la
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teneur élevée en argile rend n’importe quel effort de remédiation particuliérement
difficile.

D’apres les résultats de I'analyse physique (Tableau VI.2), le taux d'humidité du sol
n’est pas satisfaisant sachant que pour une bonne dégradation biologique dans la biopile,
celui-ci doit étre compris entre 15 et 25 % (Gallego et al, 2011). En effet la faible teneur
en humidité est un facteur important, pouvant limiter ainsi la biodégradation
(Margesin et Schinner, 2001).

Tableau VI.2: Résultats des analyses physiques du sol pollué

Parameétres Valeurs

pH 8.6
Humidité 1.7%
Matiere seche 98.3%
Capacité maximale de rétention d’eau 7.3%
Conductivité 0.87 ms/cm
Porosité 69.5%
Perméabilité 36.0cm/h

Le pH du sol relevé pour le sol étudié est compris dans la marge optimale des pH
(5 a9) recommandée par plusieurs auteurs : (Battele et NFESC, 1996; Rojas-Avelizapa
et al, 2007). Le pH du sol est un parametre important pour la réussite de la
bioremédiation et devrait étre maintenu dans la gamme de pH optimal de la croissance
et du métabolisme bactérien (Thavamani et al, 2011). La porosité excessive de notre
sol ainsi que sa trés grande perméabilité refletent son caractére sableux ce qui lui
confere une structure qui peut assurer un développement d’une activité biologique

acceptable.

Les résultats d’analyses chimiques (Tableau VI.3) indiquent un déficit en
éléments azote et phosphore (le rapport calculé dans notre cas C/N est >74/1) ce qui
corrobore les analyses faites par Eckford et al (2002) ou ils ont étudié la pollution des
sols par les huiles (diesel, carburant) et ont relevé un déficit en azote par rapport au
carbone (a titre d’exemple le rapport C/N est >250/1), ce qui peut entraver la
biodégradation des hydrocarbures. Un enrichissement du sol avec ces éléments pour

tout le traitement biologique est donc indispensable.
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Les résultats de la cinétique de croissance sont représentés sur la figure VI.1. Deux
phases de croissance différentes des bactéries ont été observées (Figure VI.1-A). Il y a
une co-multiplication des levures pendant la premiere phase de croissance des bactéries
(Figure VI.1-B) ; le phénomene de synergie se confirme, un premier groupe bactérien

est responsable avec les levures de la dégradation des fractions simples du gasoil.

Tableau VI.3 : Résultats des analyses chimiques du sol pollué

Parametres Valeurs

TPH 5.8 g/Kg du sol

Azote total 0.15 g/Kg du sol

Matiere organique 2%

co 1.14%

Phosphore 1.5 102 g/Kg du sol

Na* 5.21 10 -3 meq/100g du sol
K* 5.35103 meq/100g du sol

A I'épuisement de ces fractions, le déclin est enregistré pour les deux populations
microbiennes. A ce moment, un autre groupe bactérien dont la phase de latence y était
durant la premiére phase de croissance intervient dans la biodégradation des

hydrocarbures complexes.

Ce groupe bactérien est caractérisé par une seconde phase de croissance avec une
phase exponentielle étendue sur 21 jours (Figure VI.1-A). Ceci nous laisse penser que
les fractions dégradées pendant cette phase sont plus complexes. Cette phase pourrait
étre caractéristique de la dégradation des hydrocarbures ramifiés et des aromatiques

complexes.

Il faut noter qu’au cours du traitement, le témoin débute avec un nombre plus
faible en microorganismes (bactéries, levures ou champignons) par rapport a celui de la
biopile (Figure VI.1). Ceci est dii au fait que le procédé a été enrichi avec une pré-
culture obtenue a partir du méme sol. Selon Ulfig et al (2001), I'enrichissement du sol
avec l'inoculum fait augmenter le transfert des hydrocarbures du pétrole et donc
conduit a une amélioration nette de la bioremédiation. Des le premier jour du
traitement, nous avons noté une augmentation considérable de la population
bactérienne dans la biopile entre Jo et Jo par rapport au témoin qui se situe entre Jo et J2e.
D’apres Coulon and Delille 2003, Lin et al. 2010 et Wang et al 2011, 'amendement

par I’engrais induit une augmentation significative du nombre des microorganismes.
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Pour les levures, nous avons noté une absence totale dans I’échantillon témoin. En
contrepartie, une augmentation importante a été remarquée au niveau de la biopile et ce
entre Jo et J3 (Figure VI.1-B). Ce phénomeéne pourrait étre attribué a la régénération des
endospores au cours de la préculture grace aux conditions favorables fournis (Agitation,
suppléments nutritifs). Labrecque (2003) et Van Beilen et al (2003) ont évoqué la

capacité des levures a dégrader les hydrocarbures.

Le nombre de la microflore fungique (champignon) a légérement diminué des le
premier jour de traitement (témoin, biopile) (Figure VI.1-C). Au niveau de la biopile la
disparition totale des champignons se produit au 19¢me jour. La croissance de ces
champignons redémarre de nouveau a partir du 33¢me jour de traitement (Figure VI 1-

C). Dans ces conditions le palier de la biodégradation est presque atteint (Figure VI.2).

Un phénomene d’inhibition de la croissance est apparu, ceci pourrait étre di
soit a la prédominance des autres especes microbiennes (bactéries et levures) au cours
de la premiere phase de croissance et donc un phénomeéne d’antagonisme est observé,
soit a lincapacité de ces champignons a dégrader les hydrocarbures d’ou leur
disparition ; ce qui met en évidence que leur croissance est capable de redémarrer des
qu’il y a libération suffisante des produits de la biodégradation grace au phénomene de
co-métabolisme entre les bactéries et les levures.

En comparant avec le témoin, le nombre des champignons diminue mais ne
s’annule pas; ce qui nous laisse penser qu’en plus du faible potentiel de dégradation, le
milieu devient défavorable a leur survie. Lu et al (2009) ont signalé que l'incapacité des
microorganismes pour décomposer continuellement les résidus est due a I'accumulation

des métabolites intermédiaires toxiques au cours de la bioremédiation.

D’apres la figure V1.2 le témoin présente un déclin tres lent de la concentration
allant de 5.8g/kg a 5.3g/Kg avec un rendement d’élimination de 8.6% et un temps de
demi-réaction de 226,28 jours. Le profil de la biodégradation du gasoil au niveau de la
biopile suit une cinétique exponentielle d’ordrel avec un temps de demi-réaction 24,15

jours, donnant une concentration finale de 1.73g/Kg et donc un rendement de 70%.

Marchal et al (2003), indiquent que la dégradation du diesel est un processus
inachevé. Cependant, la résistance partielle a la biodégradation peut étre due soit a la
composition complexe du pétrole soit aux conditions expérimentales qui limitent le
transfert de l'oxygene et des hydrocarbures. Gallego et al (2010) suggerent que
I'absence d’ajout d'éléments nutritifs (azote et phosphore) dans le sol témoin entraine la

limitation de la croissance microbienne.
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Figure VI.1: Cinétiques de croissance enregistrées dans la biopile et le sol témoin.
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Figure VI.2 : Cinétiques de biodégradation du gasoil enregistrées dans la biopile et le sol

témoin.

Le rendement exprimé du témoin (ou l'atténuation est naturelle) n’est pas
appréciable comparativement a celui relatif de la biopile. Ceci pourrait étre di au fait
que la flore autochtone est moins active vis-a-vis des fractions complexes restantes du

gasoil.

Il faut rappeler qu’au niveau de la biopile les conditions d’aération, d’humidité et
d’alimentation permettent a la flore disponible de se multiplier et de permettre
d’obtenir ainsi un rendement appréciable comparativement a celui constaté au niveau
du témoin. Les observations constatées corroborent celles relevées par plusieurs
auteurs (Yeung et al, 1997; Ulfig et al, 1998; Wu et Crapper, 2009; Castorena-Cortés
et al, 2009; BeskoskKi et al, 2011) ou ils confirment que 1'aération du sol est un facteur
critique qui affecte de maniere significative la biodégradation des hydrocarbures dans le

traitement des sols.

L’appréciation qualitative de la biodégradation, comme le montre la figure VI.3,
permet de mettre en évidence que les liaisons touchées sont surtout a prédominance
aliphatiques. Les hydrocarbures aromatiques sont des polluants complexes et de ce fait

dégradés moins efficacement. Des résultats similaires ont été obtenus par Coulon et al
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(2010) qui indiquent que les taux de dégradation les plus élevés ont été enregistrés

pour la fraction aliphatique suivie par les hydrocarbures aromatiques.

On peut résumer ce qui se passe dans la biopile par le schéma représenté sur la
figure VI.4. La premiere phase de croissance décrit une phase de
cométabolisme (synergie) entre les levures et un certain groupe bactérien pour la

dégradation des fractions simples du gasoil (n- alcanes, certains aromatiques simples).

Les levures commencent a dégrader les chalnes d’hydrocarbures, en les rendant
plus facilement bio-accessibles, ce qui permet aux bactéries d’intervenir pour achever la
dégradation. Lorsque ces fractions sont épuisées, on assiste a un déclin de la croissance

des levures.

Les champignons ne semblent pas avoir un role dans la biodégradation du gasoil
au cours de la premiere phase de la croissance par contre leur role est apparue dans la

deuxieme phase de croissance.

Le calcul des pmax nous révele que la population microbienne développée au cours
de la dégradation des hydrocarbures est a prédominance bactérienne. Les taux de
croissance observés pour les bactéries sont supérieurs a ceux observés pour les levures

et des champignons.

Bien que les taux de croissance des levures soient inférieurs a ceux des bactéries,
cela n’exclut point leur role synergique dans le déroulement de la biodégradation. La
croissance des levures est relativement lente par rapport aux bactéries, ce constat a été
signalé aussi par Labrecque (2003). Les champignons manifestent soit un déclin ou
une croissance a la fin du procédé, ce qui n’exclue pas leur réle dans la dégradation du

gasoil.

En comparant les deux phases nous constatons que les taux de croissance des
bactéries enregistrés pendant la deuxieme phase sont inférieurs a ceux de la premiere

phase révélant le degré de complexité des fractions biodégradées a la fin du traitement.
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Figure V1.3 : Rendements de disparition des liaisons C-H appartenant aux hydrocarbures aliphatiques
et aromatiques du gasoil a la fin du traitement dans la biopile.
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Figure V1.4 Schéma de croissance des microorganismes au cours du traitement par biopile.
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Tableau VI. 4 : Détermination des pmax de la biopile

Témoin Biopile
Bactéries Bactéries
Croissance | Croissance II
R2 0.99 1 0.99
1 max (jours1) 0,14 4.2 1.2

Conclusion

Les résultats obtenus mettent en évidence la capacité des microorganismes
autochtones a dégrader le gasoil. Ils ont fait apparaitre que le procédé en « Biopile » est
efficace et applicable a nos sols algériens. Il permet d’'induire une augmentation de

'activité microbienne, ce qui se traduit par une importante décontamination.

Les résultats obtenus sont trés prometteurs, les rendements d’élimination du
gasoil sont de I'ordre de 70% pour la biopile valeur a comparer avec le rendement 8.6%
obtenu dans le cas du sol qui a subi I'atténuation naturelle. La microflore responsable
de la biodégradation appartient a la population bactérienne, une synergie a été
enregistrée entre les levures et les bactéries et entre les champignons et les bactéries

pour la biodégradation du gasoil, il s’agit du phénomene de cométabolisme.
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CHAPITRE VII

MODELISATION ET ETUDE QUALITATIVE
DE LA BIODEGRADATION DU GASOIL PAR LE PROCEDE
BIOPILE DANS UN SOL SABLEUX

VIL.1-INTRODUCTION
Le probleme majeur rencontré dans les sols pollués par les produits pétroliers est

I'atteinte des nappes phréatiques affectant ainsi la qualité des eaux.Les effets
dévastateurs de l'industrie pétroliere sur I'environnement ont été constatés lors des
accidents (déversement, fuite...etc.) et des rejets entrainant des fois des catastrophes
écologiques irréversibles. La décontamination des sols pollués nécessite 'intervention

des procédés physicochimiques et biologiques.

Le devenir des produits pétroliers rejetés dans I'environnement est
principalement gouverné par le processus de biodégradation. L’existence de ce
phénomene dépend de la biodégradabilité intrinseque du polluant mais aussi de la
présence de microflores compétentes dans les sols et dans les eaux souterraines
(Solano-Serena et al, 2001 ; Cunningham et al, 2004; Mrozik et Piotrowska-Seget,
2010; Bacosa et al, 2012; Chemlal et al, 2012).

En dépit de l'utilisation multiple des procédés physicochimiques dans la
restauration des sols pollués par les produits pétroliers (la vitrification, le lavage, le
traitement thermique, etc.), la bioremédiation reste la solution la plus efficace. Le
principal avantage de la bioremédiation est son cofit réduit par rapport aux techniques
classiques. De plus, elle peut conduire a une minéralisation complete du polluant en H;0

et COz (condition aérobie) ou CH4 (condition anaérobie).

La bioremédiation peut faire face a des faibles concentrations de contaminants ou
le traitement par des moyens physiques ou chimiques ne serait pas possible (Haritash
et Kaushik, 2009; Perelo, 2010; Partovinia et al, 2010).

Dans nos précédents travaux (Chemlal et al, 2012), les résultats obtenus a
I'échelle laboratoire ont montré la capacité des micro-organismes autochtones a

dégrader le gasoil. Ils ont fait apparaitre que le procédé en « Biopile » est efficace et
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applicable a nos sols algériens. Il permet d’induire une augmentation de l'activité
microbienne, ce qui se traduit par une importante décontamination. Notre travail
consiste en la mise en ceuvre de la bioremédiation d’un sol pollué par du gasoil a 'aide
d’'une biopile durant une période de 76 jours. Les cinétiques de la croissance

microbienne et de la biodégradation du gasoil ont été étudiées.

VII.2- MATERIELS ET METHODES
Le matériel et les méthodes utilisées dans cette partie d’étude sont décrits dans

le chapitre Cing (§ V).

VIL.3- RESULTATS ET DISCUSSION
VIIL.3.1- Caractérisation du sol

Les résultats de I'analyse microbiologique sont rapportés dans le Tableau VII.1.
Ces résultats affirment que ce sol présente une flore autochtone qui est de 3.7 *10 7
UFC/Kg de sol. Ce résultat est en accord avec I'étude précédente menée par Chemlal et
al, (2012).

Les lignes directrices de I'’Agence de Protection de 'Environnement des Etats Unis
(USEPA) indiquent que la bioremédiation est réalisable lorsque le sol présente une
population microbienne d'environ 106 UFC/kg de sol. Ce qui nous permet d'affirmer que
ce sol pourrait étre traité par un procédé biologique en utilisant les micro-organismes
déja existants. Plusieurs auteurs ont débuté leurs traitements avec un nombre initial en
microorganismes dépassant 10® germes/Kg de sol (Margesin et Schinner, 2001;
Eriksson et al, 2001).

Tableau VII.1 : Résultats de I'analyse microbiologique du sol pollué

PARAMETRES VALEURS UNITE
Nombres des germes totaux a 30°C 3.7107 UFC/Kg de sol
(bactéries)
Levures 0 UFC/ Kg de sol
Champignons 2.8107 UFC/Kg de sol
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Chapitre VII Biorestauration d’un sol pollué

Les résultats de la granulométrie font apparaitre que le sol présente une texture
sableuse avec 48% de sable fin 51% du sable grossier et 0% d’argile et de limon. Ce
dernier est suffisamment perméable et permet ainsi le transfert des matieres nutritives

avec une bonne oxygénation.

Selon Samson (1994), l'analyse granulométrique permet de fournir des
renseignements sur le pouvoir d’adsorption du sol vis-a-vis des contaminants et sur la
difficulté qu’auront les bactéries a accéder aux polluants. Il est ainsi plus facile de traiter

des sols sablonneux par opposition aux sols argileux.

D’aprés les résultats de l'analyse physico-chimique (Tableau VIIL.2) le taux
d'humidité du sol n’est pas satisfaisant sachant que pour une bonne dégradation
biologique dans la biopile, celui-ci doit étre compris entre 15 et 25%. En effet la faible
teneur en humidité est un facteur limitant important dans la biodégradation (Margesin
et Schinner, 2001).

Le pH de notre sol (pH=8.6) est compris dans la marge optimale (5<pH<9) citée
par plusieurs auteurs : (Battele et NFESC, 1996; Rojas-Avelizapa et al, 2007).

Les résultats chimiques indiquent un déficit en éléments azote et phosphore.
Eckford et al (2002) ont mis en évidence que la pollution des sols par les huiles (diesel,
carburant) induit un déficit en azote par rapport au carbone (par exemple le rapport
C/N est >250/1) ce qui peut limiter la biodégradation des hydrocarbures et par voie de
conséquence nécessitera un enrichissement du sol avec ces éléments pour tout le

traitement biologique.

Le profil chromatographique obtenu par CPG montre I'allure d'un gasoil dont le
nombre de carbone varie entre Ci2 et Cz6 (Figure VIL.1-A). Ce profil concorde bien avec
les résultats obtenus par Marchal et al (2003). La concentration du polluant est
déterminée par spectroscopie infrarouge a transformées de Fourrier (FTIR), elle est de
13 g/Kg de sol.

VIL.3.2. Cinétique de dégradation du gasoil:

La figure VII.2 illustre les profils de biodégradation du gasoil dans la biopile et le
sol témoin. Le témoin présente une concentration en hydrocarbures stable de 13 g/kg

pendant les six premiers jours. La concentration commence ensuite a décliner jusqu’a
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atteindre une valeur de 6.5g/Kg qui correspond a un rendement d’élimination de 50%
(Tableau VIIL.3) obtenu au bout de 20 jours.

Tableau VII.2 : Résultats des analyses physico-chimiques du sol pollué

PARAMETRES
pH
Humidité
Matiére seche

Capacité maximale de rétention

d’eau
Conductivité
Porosité
Perméabilité

TPH

Azote total

Azote ammoniacal (NH4*)
Nitrate (NOs’)
Nitrite (NO2)
Matiére organique
co

Phosphore

Na+

K+

UNITES

%
%

%

uS/cm

%

cm/h

g/Kg du sol
mg/Kg du sol
mg/Kg du sol

g/Kg du sol

mg/Kg du sol

%

%

mg/Kg du sol
meq,/100g du sol

meq,/100g du sol
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VALEURS

8.6+ 0.02

1.8+0.1

99.9 +0.1

7.3+0.1

870+0.2

70 0.5

36.0+0.5

13%0.2

78+0.1

1.8+0.1

0

1.1+0.1

2.3+0.05

1.32+0.05

15+0.05

5.2+0.110-3

5.3+0.1 103
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Figure VII.1 : Profil chromatographique du gasoil obtenu par CPG -détecteur FID.
(A) a ty et (B) a la fin du traitement.
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Le profil des courbes de dégradation révele que la cinétique de la biodégradation
du gasoil est différente en allant de la surface vers la profondeur. La concentration des
TPH en profondeur passe de 13 g/Kg a 6 g/kg (Figure VIL.2) suivant une cinétique
réguliere d’ordre 0 tout au long du traitement donnant un rendement de 54% au bout de
20jours. En revanche, l'allure de la courbe de biodégradation en surface suit une
cinétique exponentielle aboutissant a une concentration finale de 5.3 g/Kg (rendement
de 59%).

Il faut signaler que le procédé biopile a été interrompu apres 20 jours de
traitement suite a une panne au niveau de l'aération. A grande échelle, parmi les
inconvénients de la biopile on cite I'éclatement des canalisations d’aération. Les analyses
ont montré que la biodégradation du gasoil a stagné pendant la période d’arrét. En effet,
nous n’avons pas observé de variation des concentrations. Nous avons redémarré le
traitement pour une durée de 56 jours et obtenu les mémes cinétiques apres mise en
route de l'aération a la surface et en profondeur (Tableau VII.4). La concentration
enregistrée a la fin du procédé est de 1.9g/kg a la surface et en profondeur avec un
rendement d’élimination final de 85.5%. Au cours de cette période, la biodégradation du
témoin est négligeable, le rendement final est de 55.5%, soit une différence de 5.5% par

rapport aux 20 premiers jours du traitement (Figure VIL2).

Tableau VII.3 : Récapitulatif des rendements de la biopile

Ry (%) R1(%) RA%)-R1 (%)
Témoin 55.5 50 5.5
Surface 85.5 59 26.5
Profondeur 85.5 54 315

Ry: Le rendement final enregistré a la fin du procédé. Ry: La contribution de la 1¢r¢ phase.

RyR;:: La contribution de la deuxiéme phase apreés redémarrage de I'aération.
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Figure VIL2: Cinétique de biodégradation du gasoil dans la biopile et le témoin.
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Chapitre VII Biorestauration d’un sol pollué

Ces résultats mettent en évidence que la plus grande partie du polluant est
éliminées pendant les 20 premiers jours de traitement, ce qui concorde avec les
résultats obtenus par Eriksson et al (2001) et Namkoong et al (2002).

Les hydrocarbures les plus simples pourraient étre dégradés pendant la premiere
phase. En effet, il a été constaté que les mémes taux de dégradation ont été observés
pour le témoin et la biopile. Ce résultat est en accord avec ceux rapportés par Makadia
etal (2011).

La biodégradation du gasoil enregistrée au niveau du témoin réside
essentiellement dans la capacité intrinseque des microflores présentes dans le sol. Il
s’agit du phénomene d’atténuation naturelle du sol. BeskoskKi et al (2011) ont signalé
I'existence de ce phénomeéne. Le sol étant rarement stérile, la microflore en place en
présence des polluants aura, en fonction des conditions physico-chimiques de
I'environnement immeédiat, tendance a meétaboliser les polluants. Nous pouvons
considérer que les résultats obtenus dans cette présente étude sont plus probants que
ceux obtenus par Marchal et al (2003) et confirment que le taux de biodégradabilité du

gasoil commercial se situe entre 60 et 73 % selon la microflore utilisée.

Contrairement a la premiére phase ou l'influence de I'aération n’est pas avérée,
dans la deuxiéme phase, I'aération peut étre considérée comme un facteur essentiel et
critique. En effet nous pouvons constater une différence nette entre les rendements
d’abattements relatif au témoin (non aéré) (5.5%) et ceux relevés sur la biopile (le taux
d’abattement a la surface: 26.5% et taux d’abattement en profondeur: 31.5%). Ces
observations faites sont en accord avec celles relevées par Wu et Crapper (2009)
Castorena et al (2009) Beskoski et al (2011) ou ils ont constaté que 'aération du sol
affecte de maniere significative la biodégradation des hydrocarbures dans la

bioremédiation et de ce fait elle doit étre considéré comme un facteur critique.

A partir des absorbances infrarouges obtenus sur les spectres infrarouges des sols
analysés avant et apres traitement, nous avons pu calculer les rendements de
disparition des liaisons C-H représentatives des hydrocarbures aromatiques et
aliphatiques a I'aide du logiciel dédié CxHx®. Les résultats sont représentés sur la figure
VIL3.
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Figure VIL3 : Rendements de disparition des liaisons C-H appartenant aux hydrocarbures
aliphatiques et aromatiques du gasoil a la fin du traitement dans la biopile.
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En faisant la différence des rendements finaux et les rendements représentatifs de
la premiere phase on constate que les liaisons C-H des hydrocarbures aliphatiques sont
dégradées majoritairement pendant la premieére phase de traitement, contrairement
aux liaisons C-H des hydrocarbures aromatiques sont dégradées en grande partie au
cours de la deuxiéeme phase de traitement suggérant que les fractions aromatiques
simples sont dégradées pendant la premiere phase, suivies des fractions complexes
(pendant la deuxieme phase). Des résultats similaires ont été obtenus par Xu et Obbard
(2004) ou la dégradation des HAP est plus faible que la dégradation des alcanes lors du
traitement des sédiments marins contaminés par les HAP par ajout de fertilisants.
Toutefois ces auteurs ont constaté que les aromatiques simples sont plus rapidement
dégradés que les alcanes. Coulon et al (2010) ont signalé dans leurs travaux concernant
la bioremediation (la biopile), un taux plus élevé de la dégradation des fractions

aliphatiques suivie des fractions aromatiques.

Le palier final obtenu lors de la seconde phase (Figure VII.2) pourrait étre dii aux
fractions les plus complexes qui résistent a la biodégradation. Marchal et al (2003),
signalent que la dégradation du gasoil est un processus inachevé. Cependant, la
résistance partielle a la biodégradation pourrait étre due soit a la composition complexe
du pétrole ou bien aux conditions expérimentales créant ainsi la limitation possible de

transfert d’'oxygene et des hydrocarbures.

Plusieurs travaux ont traité la priorité de la biodégradation des hydrocarbures
chez les microorganismes. Certains auteurs ont constaté que les fractions a faibles poids
moléculaires sont plus facilement biodégradées au cours de la premiere phase de
traitement par la biopile. Tandis que les fractions de poids moléculaire élevés ou

ramifiées sont difficiles a biodégrader (Lin et al, 2010).

A la fin du traitement, une analyse du sol apres extraction des hydrocarbures a
été effectuée par CPG sur le dernier prélevement a la surface (Figure VII.1-B). Une
diminution notable des pics a été enregistrée par comparaison avec le profil obtenu par
CPG du sol non traité (Figure VIL.1-A). Cependant, quelques pics représentatifs des

résidus complexes non dégradés sont toujours présents a la fin du traitement par biopile.
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VIL.3.3Parametres cinétiques de la biodégradation du gasoil :

La dégradation des hydrocarbures est typiquement représentée par la réaction

d’ordre un:
Ln [HC]= -k t+ Ln [HC]o= [HC]=[HC]o ekt (VIL.1)
Ou [HC]o est la concentration des hydrocarbures a l'instant to =0.

La concentration des réactifs diminue exponentiellement en fonction du temps et
évidemment celle des produits augmente exponentiellement en fonction du temps.
On définit pour une réaction d'ordre 1 le temps de demi-vie (appelé aussi temps de
demi-réaction) qui correspond au temps nécessaire pour consommer la moitié de la

concentration des réactifs.

t12 =Ln (2)/k (VIL2)

Une représentation de Ln ([HC])=f(t) est une droite de pente -k.

Ou k est la constante de vitesse.

Les résultats de la modélisation des cinétiques de biodégradation du gasoil sont

représentés sur le tableau VII.4.

La cinétique de biodégradation en surface est d’'ordre 1 avec un coefficient de
corrélation de 0.84 a 0.90. Plusieurs auteurs (Xu et Obbard, 2004 ; Sanscartier et al,
2009) ont obtenu une cinétique du méme ordre au cours de leurs essais concernant les
polluants: fraction aromatique Arabian light et Diesel respectivement. La cinétique de
biodégradation en profondeur est d’ordre zéro avec un coefficient de corrélation Rzde
0.95. La cinétique de biodégradation en profondeur n’a pas encore été étudiée par

d’autres chercheurs.

Pendant la premiere phase de traitement, le témoin présente une dégradation
notable (rendement de 50%), selon une cinétique d’ordre 1 (R2= 0.9). Cependant
pendant la deuxieme phase de traitement, la dégradation est négligeable (5.4%)
(Tableau VIL.3), l'ordre de la réaction change. La concentration des TPH décroit

lentement selon une cinétique considérée d’ordre pseudo-zéro.

Le temps de demi-réaction de la premiere phase de traitement, est pratiquement

du méme ordre de grandeur pour le témoin et le sol prélevé en profondeur (17 jours). Il
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faut rappeler que ces derniers ont des rendements de dégradation tres rapprochées (50%
et 53%).

Le temps de demi-réaction a la surface est légerement court (14 jours)
traduisant un rendement d’élimination plus ou moins important (59%). En comparant
les réactions de méme ordre (surface et témoin), la constante de vitesse K est
légerement plus importante a la surface, exprimant une réaction un peu plus accélérée

avec un temps de demi-vie plus court.

Pour la deuxiéme phase de traitement, bien que la surface et la profondeur
expriment des temps de demi-réaction différents (Tableau VII.4), les rendements
obtenus a la fin du traitement sont similaires. Ceci est dii au fait que la biodégradation a

la surface suit une cinétique rapide jusqu’a atteindre un palier (Figure VIL.2).

Ce palier peut étre expliqué soit par la résistance de certaines fractions
complexes a la dégradation ou bien par le déclin de la viabilité cellulaire de la flore qui
empéche l'augmentation du taux d’abattement des hydrocarbures. Il faut rappeler
qu’aux faibles concentrations en source de carbone (TPH dans notre cas), la croissance
s’arréte et certains microorganismes maintiennent leur vie sur la base des produits de
I'autolyse d’autres microorganismes. Ces résultats ont été confirmés par Wang et al
(2011) et Lee et al (2008), qui indiquent que la plupart des hydrocarbures
(principalement les fractions saturées) ont été facilement dégradés au début du
traitement par la biopile. En revanche, le taux de dégradation diminue avec le temps

(apres 120 jours du traitement).

Ceci pourrait étre due soit au temps de dégradation suffisamment long entrainant
la perte des bactéries « dégradatrices » vers la fin du traitement soit au fait que les
composés restants étaient probablement des fractions récalcitrantes (les alcanes a
chaines ramifiés, les alcanes cycliques saturés et les composés aromatiques) (Jorgensen
etal, 2000).

Le temps de demi-réaction du témoin est trop faible (248 jours) révélant une
cinétique de biodégradation tres lente, ce qui explique le rendement enregistré de 5.5%
(Tableau VIL.4).

Le procédé de traitement en biopile réduit le temps de demi-réaction de 90% en

surface et 83% en profondeur.
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Tableau VIIL4: Paramétres cinétiques de la biodégradation du gasoil dans la biopile

Témoin Profondeur Surface
Phasel
Ordre 1 0 1
Equation Ln C=2.7 - 0.04t C=12.7-0.36 t LnC=2.4_0.05t
K 0.04]1 0.36 g.Kgt.]J1 0.05]1
Co (g/Kg) 14.4 12.7 11.5
T1/2(jours) 17.45 17.83 14.11
Phase2
Ordre 0 0 1
Equation C=5.7-0.01t C=5.9-0.07t Ln C=1.5-0.03t
K 0.01 g.Kg1]J1t 0.07 g.Kg1.]J1 0.03]1
Co(g/Kg) 5.7 5.9 4.5
T1/2(jours) 247.71 41.36 24.84

En comparant les deux phases: les constantes de vitesses et les temps de demi-
réactions sont en faveur de la prédominance de la premiere phase. La réaction de
biodégradation est plus accélérée pendant la premiere phase (les constantes K sont plus

élevés) donnant des temps de demi-réaction plus courts.

Conclusion

Le traitement d'un sol contaminé par du gasoil a I'aide d’'une biopile a permis
d’atteindre des résultats tres prometteurs dénotant le role crucial de 'aération dans la

biodégradation des hydrocarbures.

L’élimination des TPH se fait en grande partie au cours des vingt premiers jours de
traitement et les fractions simples (alcanes et aromatiques) ont été dégradées en

premier lieu suivies des fractions complexes.

Le rendement d’élimination du gasoil dans la biopile est de 85% au bout de 76
jours de traitement seulement. Ce résultat est tres probant si on le compare au
rendement maximal de 59 % pour le témoin (I'atténuation naturelle) obtenu au bout de

270 jours (9 mois).

A ce stade de l'étude, les résultats mettent en évidence la capacité des
microorganismes autochtones a dégrader le gasoil. Le procédé Biopile est efficace et
applicable aux sols algériens avec des rendements élevés de décontamination et cela

apres seulement 76 jours de traitement.
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CHAPITRE VIII

TRAITEMENT DES LIXIVIATS DE LA DECHARGE
D’OUED SMAR PAR PHOTOCATALYSE
HETEROGENE TIOz/UV

VIII .1 CARACTERISATION DES LIXIVIATS DE LA DECHARGE D’OUED SMAR

La composition des lixiviats récoltées au cours de la période 2009-2011 est donnée
sur le tableau VIII.1. Ces résultats révelent de grandes variations de la composition
chimique des lixiviats prélevés a différents points de la décharge et a des périodes
différentes. Ces variations sont dues a la composition des déchets et a la durée
d’enfouissement. Vilar et al (2011a) indique que le lixiviat des sites d'enfouissement
sanitaires présente une composition tres complexe, avec une couleur intense, une forte
concentration en matieres organiques (biodégradables et récalcitrantes), des matieres
en suspension, de l'ammonium, des chlorures, des sulfates et d'autres ions. La
complexité des lixiviats en particulier les lixiviats agés, implique la recherche de
méthodes de traitement efficaces et a faible coiit afin de réduire 'impact négatif sur

I'environnement.

La composition chimique de ces lixiviats permet de constater que la DCO se situe
dans une large gamme allant de 1 200 a 34 200 mg O2/L selon les points de collecte.

L’alcalinité, les chlorures et les MES sont relativement élevés par rapport aux normes.

L’analyse des composés azotés a permis de constater que I'azote d’'ammoniacal est
présent en forte concentration. On note aussi une légére variation dans les
concentrations suivant les points de collecte. Les nitrites et nitrates sont présents en
faibles concentrations. D’apres Deng et Ezyske (2011), un lixiviat stabilisé contient des
niveaux élevés en matieres organiques non biodégradables et en azote ammoniacal et
I’élimination simultanée de ces deux polluants persistants dans un tel lixiviat est un défi

majeur.
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La conductivité électrique est également élevée avec une valeur allant de 5 a 14
mS/cm mais la réglementation des rejets en Algérie ne prévoit pas de limite pour ce

parametre.

Les concentrations des métaux lourds sont relativement dans les normes a
I'exception pour le fer qui présente des concentrations assez élevées pour certains
points de collecte, dépassant considérablement les valeurs préconisées par la législation
en vigueur ; ces résultats corroborent ceux de Wu et al, (2011a, b) et de Vilar et al,
(2011Db).

Ceci nous ameéne a présumer que ces métaux restent piégés au sein des couches
sol-déchet de la décharge, alors que le fer se trouve essentiellement sous sa forme
lessivable, ce qui expliquerait les fortes teneurs des lixiviats en fer, et en particulier au
niveau du lixiviat provenant du forage. Cependant et tenant compte de la bibliographie
parue, notamment les travaux de Bilgili et al (2007), nous pouvons considérer que la
concentration des métaux lourds dans les lixiviats de décharge ne constituerait pas une
préoccupation majeure, puisque leurs concentrations sont en-dessous de la limite fixée
par la réglementation et atteigneraient ces limites avec le temps. D’apres Renou et al,
(2008c), les teneurs en métaux des lixiviats ainsi que les acides gras volatiles diminuent
rapidement avec le temps conjointement a I'augmentation du poids moléculaire des

constituants organiques.

La présence des acides humiques et fulviques de haut poids moléculaire est
importante a souligner du fait de leur affinité avec les polluants. Ces especes fortement
complexantes, sont en effet responsables du transport et du comportement des
principaux polluants dans '’environnement, en particulier les métaux et les polluants
hydrophobes, ces composés sont également reconnus comme étant responsables de la
coloration brune-noiratre des lixiviats. Les lixiviats stabilisés sont donc globalement

moins chargés que ceux d'un jeune lixiviat, mais plus difficiles a biodégrader.

Les valeurs relevées du pH sont comprises entre 7 et 8 durant toute 'année, ceci
rejoint la constatation faite par Christensen et al (2001) qui indiquent que le pH

neutre est couramment observé dans une décharge.

Le rapport DBOs/DCO qui est pris en compte pour exprimer la fraction organique
facilement biodégradable en plus des parametres indicateurs de la pollution (DCO et
DBOs), présente des valeurs assez disparates, cependant ces dernieres demeurent
relativement assez faibles indiquant, de ce fait, une faible biodégradabilité des lixiviats

étudiés.
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Tableau VIIL.1: Caractérisation des lixiviats de la décharge d’Oued Smar.

Parameétre Unité Lixiviat 1 Lixiviat 2 Lixiviat 3 Lixiviat 4 Lixiviat5(forage)
(02/2009) (06/2009) (03/2010) (05/2010) (01/2011)
pH - 73-7.6 7.0 - 8.4 7.4 7.8 7.3
Conductivité mS/cm 12.85 14.6 6.6 8.7 5
Alcalinité mg CaCOs/L 2867 3033 ND ND ND
Chlorure mg/L 2584 4076 1301.5 31835 1782
M.E.S mg/L 490 520 412.5 1141.7 39125
DCO mg O2/L 28200 34200 1233 16500 4417
DBOs mg Oz2/L 3850 3685 220 750 250
Rapport (DBOs/DCO) - 0.13 0.10 0.178 0.045 0.056
NTK mg /L 1852 1576.7 5.8 8.5 3.5
NH4* mg /L 3625.7 31454 166 392 356
NOs- mg/L 0 0 15 54 95
NO2- mg/L 0.75 0,24 0.11 1.87 0.26
PO43- mg/L ND ND 0.9 1.22 26.4
Fe mg/L 4.88 3.29 10 2.8 83
Cu mg/L <0.003 <0.003 0.04 0.08 0.14
Pb mg/L 0.22 0.32 0.22 0.34 0.46
Hg mg/L ND ND traces traces traces
cd mg/L <0.002 <0.002 ND ND ND
Zn mg/L 1.05 1.39 ND ND ND
Cr mg/L 0.31 0.13 ND ND ND
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Cette faible biodégradabilité constatée peut étre attribuée a la présence des
substances réfractaires et de la matiere organique non biodégradable, cette derniere
hypothéese a aussi été avancée par Kurniawan et Lo (2009) lors de leur étude sur un
lixiviat de la décharge de Hong Kong, ou le rapport DBOs/DCO relevé a été de 'ordre
de 0,08.

Cette hypothese a été aussi avancée par Poblete et al, (2011) ou ils affirment
que les lixiviats stabilisés présentant un rapport DBOs/DCO tres faible sont
caractérisés par la présence de matiere organique récalcitrante difficile a traiter. C’est
le cas des lixiviats de la décharge d’Oued Smar ou le rapport DBOs/DCO est proche ou
égale a 0,04.

Pour De Morais et Zamora (2005) quoiqu’ils partagent le postulat de la
complexité avérée des lixiviats stabilisés notamment pour les lixiviats présentant des
faibles rapports de DBOs/DCO (inférieur a 0.10), toutefois, ils imputent cette
complexité a la prédominance des acides fulviques et des acides humiques de poids

moléculaire tres élevé supérieur a 10 kD.

De ces résultats, il apparait que les lixiviats de la décharge d’Oued Smar
présentent une forte charge polluante pour I'environnement, et qu’'un traitement de
ces lixiviats est plus qu’'indispensable. Ceci nous a amené a opter pour un procédé
physico-chimique : la photocatalyse hétérogene avec le dioxyde de titane «TiOz»
comme catalyseur, et ce pour transformer ces composés récalcitrants du lixiviat en des

composés biodégradables.

De méme, ceci, nous permettra d’améliorer éventuellement la biodégradabilité
des composés organiques pour un traitement biologique ultérieur ou d’obtenir une
minéralisation compleéte des constituants organiques : Deng (2009) et Poblete et al,
(2011).

Il est a noter que la suite de I'étude a été réalisée avec les lixiviats 1 et 2 prélevés

au cours de la période février-juin 2009.

VIII.2 TRAITEMENT PHOTOCALYTIQUE DES LIXIVIATS
VIIL.2.1 Etude de I'Influence du pH sur I'efficacité du traitement photocatalytique

Dans le cadre de cette étude, nous avons choisi de travailler a des valeurs de pH
ou le catalyseur TiO; change de charge. En s’appuyant sur le fait que le pHpzc du
dioxyde de titane TiO; est compris dans la gamme des pH 5.6-6.4; et que selon la valeur

du pH appliqué, la surface du catalyseur serait chargée positivement (pour un pH
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<pHpzc), négativement (pour un pH >pHp.) ou neutre (pour un pH = pHp.) (Cho et al,
2002; Bayarri et al, 2005).

Cette caractéristique affecte d'une maniere significative les propriétés
d’adsorption et de désorption de TiO2. En outre, la structure des polluants changera
avec le pH (Bayarri et al. 2005). Il est donc clair que les interactions et 'affinité des

substances polluantes vis-a-vis du TiO; seront régies selon la valeur du pH appliqué.

Pour ce faire, nous avons procédé a deux séries d’essais, ou nous avons suivi le
traitement photocatalytique des lixiviats a des pH régulés ou non de 5 et 6
respectivement, nous avons aussi procédé a des essais a pH réel, afin de permettre une
meilleure comparaison. Nous avons aussi choisi la demande chimique en oxygene

DCO comme parametres réponse du systeme utilisé.

Les évolutions de la DCO du lixiviat traité par photocatalyse hétérogene, aux

différentes valeurs du pH lors des essais, sont rapportées par la figure VIIL.1 (A et B).

L’allure des courbes révelent une tendance temporelle décroissante de la DCO,
mais sans toutefois, atteindre la valeur fixée des rejets par le journal officiel (120mg
d’02/L).

Concernant les cinétiques de I'évolution de la DCO a pH 6 et a pH réel du lixiviat,

on peut en distinguer trois phases ;

» La premiére phase correspond aux premieres heures du traitement; une
diminution de la DCO y est enregistrée et cette réduction varie selon la valeur du pH

utilisée.

»  Une deuxieme phase caractérisée par un palier : Ce dernier est atteint suite a une

saturation des sites d’adsorption des composés organiques sur le TiOx.

»  Une troisieme phase au cours de laquelle un déclin rapide de la DCO est obtenu.
Cette phase montre une allure un peu particuliére a la fin du traitement pour I'essai

réalisé a pH 6 régulé.

Une augmentation et une diminution de la DCO a plusieurs reprises et a des

vitesses tres différentes sont observées

115



CHAPITRE VIII Traitement des lixiviats par photocatalyse

A 35000 ]
1 =%=pH 6 libre
30000 ¢ == pH 6 régulé
i —f= PH réel du lixiviat
25000 T
= 20000 +
\N i
o
u -
o
.§_ 15000 T
(@]
8 ]
10000 T
5000 |
0 - , , . . .
0 10 20 30 40 50
Temps (heure)
B 35000
«===pH 5 libre
30000 ¥
1 «fi#=pH maintenu a 5
25000 =g pH réel du lixiviat
E 20000
<)
©
-1
£ 15000
o
O
a
10000
5000
0 , , . .

0 10 20 30 40
Temps (heure)

Figure VIII1 : Effet du pH sur le procédé TiOz/UV
A) a pH 6 libre et régulé B) a pH 5 libre et régulé
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»  Ces augmentations de la DCO refletent le rdole de la photocatalyse
hétérogeéne qui consiste dans un premier temps a scinder des molécules meéres en
molécules filles (composés intermédiaires), entrainant ainsi une augmentation de la
demande chimique en oxygene. Dans un deuxieme temps, une oxydation des composés
intermédiaires formés par des radicaux HO® correspond a une diminution de la DCO.
Celle-ci compensera donc toute nouvelle apparition d’espéces chimiques, ce qui peut

expliquer I'apparition du palier que I'on visualise a la fin de chaque traitement.

En revanche a pH 5 régulé, le profil des courbes de la photodégradation du
lixiviat révele que I'évolution de la DCO durant le traitement est différente de celle

obtenue lors de I’étude de I'influence de pH sur la photocatalyse hétérogene.

La diminution de la DCO suit une cinétique réguliere d’ordre quasi nulle tout au
long du traitement. On peut expliquer ce phénomene par le fait qu'a pH 5 régulé, les
acides humiques sont solubles et donc leurs effets filtres sont réduits. Il est connu que
le pH peut affecter le mécanisme et les voies de la dégradation et donc affecter la

cinétique de dégradation photocatalytique du lixiviat.

Les résultats obtenus lors de I'étude de 'influence du pH sur I'abattement de la
DCO du lixiviat de la décharge ont permis de constater que la régulation du pH
améliore 1égerement les performances du procédé de traitement. Les rendements de
I'abattement de la DCO du lixiviat traité obtenus pour chaque valeur de pH, sont

regroupés dans le tableau VIII.2.

Il apparait que le procédé y est plus efficace a pH 5 régulé correspondant a un
taux d’abattement élevé de I'ordre de 92%. Dans ces conditions, I'adsorption sur la
surface du catalyseur est fortement favorisée par les forces d’attraction entre les
molécules organiques et le catalyseur TiO; chargé positivement. Une dégradation de la
matieére organique a pu étre réalisée aussi dans le lixiviat, par les radicaux hydroxyles
libérés lors de la photocatalyse hétérogene TiO2/UV, qui peut étre argumenté par
I'évolution du pH (Figure VIIL.3).

A mesure que le pH augmente, le TiO2 acquiert une charge négative, ce qui a
provoqué une diminution de 'adsorption des substances organiques sur le catalyseur
réduisant de ce fait leurs dégradations. Kurniawan et Lo (2009) ont rapporté qu’au
cours du traitement photocatalytique, les radicaux HO®* dégradent rapidement tous les

composés cibles du lixiviat.
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Tableau VIII.2 : Influence du pH sur le taux d’abattement de la DCO et des NH 4+

pH Durée (h) R pco(%) R nust (%)

pH réel du lixiviat 45 84 17
pH ajusté a 6 54 89 14.4
pH maintenu a 6 48 76 14.8
pH ajustéa 5 39 86 10
pH maintenu a 5 30 92 7.4

Nous avons constaté une augmentation du pH de pres d'une unité, lors des 3
premieres heures de traitement puis une stabilisation alieu a des valeurs proches de
8 (Figure VIIL.3-A et B). L’allure générale des courbes de I'évolution du pH est assez
similaire, un palier est obtenu, quoique que pour le cas ou le pH a été ajusté a 5, la
valeur du pH continue a augmenter jusqu’a atteindre une valeur de 7.5 (Figure VIII.3-
C).

L’augmentation du pH est la résultante directe de la production des radicaux
hydroxyles. La stabilit¢ du pH que nous avons observé est due, d'une part a la
production de ces oxydants, et d’autre part a la consommation de ces derniers pour la
dégradation des espéces chimiques et la formation de produits organiques oxydés. Les
radicaux HO*® étant produits en continu, ceci explique le déplacement et la croissance
du pH.

Le suivi de la concentration de I'azote ammoniacal au cours du traitement a
montré que ce parametre n’évoluait pas durant 'expérience et ce pour les différents
pH (Tableau VIIL.2).

La grande variation des substances organiques présentes dans le lixiviat,
implique une hétérogénéité dans la nature de la charge de leurs surfaces extérieures
(chargées négativement ou positivement). A ce pH, le taux d’abattement de la DCO est
intéressant, ce qui laisse supposer que les substances organiques sont en compétition
avec 'ammoniaque pour s’adsorber sur la surface de TiO2, et qui explique la faible

élimination de NHgs*.
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Figure VIIL3 : Evolution du pH au cours du traitement des lixiviats par TiOz/UV.
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VIIL.2.2 Parametres de la cinétique de la photocatalyse hétérogene TiO2/UV

D'apres l'allure générale des courbes, nous estimons que la cinétique
d’abattement de la DCO aux différentes valeurs du pH (pH 6, pH initialement ajusté a 5

et pH réel du lixiviat) est une réaction d’ordre 1 selon I'équation VIII.1:
Ln (C/Co)=-kt (VIIL1)

Par contre, 'ordre de la réaction change et passe de 1 a 0 pour des cinétiques

obtenues a pH maintenu a 5 (Equation VIIL.2).
C = -kt+Co (VIIL2)

La figure VIII.4 illustre les tracés de Ln (DCO) en fonction de la durée de
traitement pour chaque valeur du pH. Ces résultats montrent que la dégradation
photocatalytique du lixiviat traité a pH réel du lixiviat et a pH ajusté initialement a 6 et
a 5, obéit effectivement a une cinétique du premier ordre, puisque les courbes de la

photocatalyse suivent une cinétique exponentielle.

La représentation graphique du Ln(DCO) en fonction du temps expérimental (t)
ont permis de déterminer les constantes k et les coefficients de corrélation RZ2

présentés sur le tableau VIIL.3.

On constate d’apres le tableau VIII.3 que le coefficient de corrélation R2 est
satisfaisant, ceci dénote une corrélation satisfaisante entre les résultats expérimentaux
et le modele cinétique. D'autre part, les valeurs de k calculées sont tres proches et se
situent aux alentours de -0,04 et -0,05, ce qui signifie que la vitesse de dégradation de
chacun des traitements est similaire. En revanche, la figure VIIL.5 montre bien un
changement dans l'ordre de la cinétique, qui devient d'ordre 0. Il est important de
noter que ces changements dans la vitesse de dégradation et dans l'ordre de la
cinétique, ont lieu lorsque le traitement est réalisé a pH maintenu durant toute la durée
du traitement a 5. De plus le meilleur taux d'abattement de la DCO est obtenu pour

cette valeur du pH.

Les résultats expérimentaux montrent que la cinétique de diminution de la DCO
en fonction du pH est de premier ordre et reste inchangée, sauf pour le traitement
réalisé a pH maintenu a 5 elle devient d'ordre 0. Pour expliquer la cinétique de
diminution de la DCO, d'autres essais ont été menés et ce pour mieux appréhender le
changement de 1'ordre de la réaction passant de 1 a 0 a pH 5. Dans ce cadre, nous

avons étudié I'effet de la charge polluante sur la DCO.
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Figure VIIL4: Modéles cinétiques de la minéralisation de la charge polluante des
lixiviats par TiOza différents pH.
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VIIIL.2.3. Effet de la charge polluante

L’effet de la charge polluante des lixiviats de la décharge, comprise dans la
gamme de 1200 a 34 000 mgOz/L, sur l'efficacité du procédé a été réalisé a pH=5
régulé. Les résultats obtenus (Figure VIIL.5) dévoilent une allure similaire et ce pour

les différentes charges avec une cinétique d’ordre 0 sauf pour le lixiviat 4.

La représentation graphique (DCO/DCO,) en fonction du temps expérimental (t)
a permis de déterminer les constantes k et les coefficients de corrélation R2 présentés
dans le tableau VIIL.4.

Les résultats confirment l'obtention des constantes k tres proches, malgré
I'étendue de la gamme des charges polluantes des lixiviats variant de 1200 a 34000
mgO0;/L.

Le traitement du lixiviat 5 issu du forage a montré que la valeur de la constante k
obtenue est d’environ 2 fois plus élevée que celle obtenue avec les lixiviats de surface.
Les valeurs des coefficients de corrélation R2 sont proches de I'unité et ce pour toutes
les expériences, confirmant que la loi cinétique d’ordre zéro peut étre retenue pour

représenter la cinétique de minéralisation des polluants par le procédé TiO2/UV.

Il apparait ainsi que la charge des solutions traitées n’influe pas sur I'ordre de la
cinétique du procédé d’épuration et cela dans la large gamme de DCO allant de 1200 a
34 000 mg02/L.

VIIL.2.4. Traitement par photocatalyse hétérogene TiO2/UV

Le pH des lixiviats est ajusté et maintenu constant a 5 durant tout le processus de

traitement par POA (parametre préalablement optimisé).

Les résultats obtenus lors de I'étude de 'influence du pH sur I'abattement de la
DCO des lixiviats ont permis de constater que le procédé est plus efficace a pH 5 régulé

avec un taux d’abattement élevé de I'ordre de 92% pour les lixiviats 1.

Apres ajustement du pH a 5 dans le cas des lixiviats 3, 4 et 5, il a été constaté un
abattement de la DCO de (1233 a 850 mg d’0O2/L) de (16500 a 7500 mg d’0z/L) et de
(1467 a 867 mg d’02/L) respectivement correspondant aux taux d’abattement suivants
31,55 et 41%.
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Tableau VIIL.3 : Parametres cinétiques de la DCO lors du traitement photocatalytique.

pH naturel du pH maintenu a 6 pH ajustéa 5 pH ajusté a 6
lixiviat
Ordre 1 1 1 1
Equation LnDCO=-0,054t+10,46 Ln DCO=-0,039t+10,15 Ln DCO0=0,046t+10.34 Ln DCO=-0,046t+10.50
R2 0.949 0.931 0.884 0,915
k -0.054 -0.039 -0.046 -0.046

Tableau VII.4 : Parameétres cinétiques de la photocatalyse des eaux de la décharge d’Oued Smar.

Lixiviat 1 Lixiviat 2 Lixiviat 3 Lixiviat 5 Forage
Equation C/Co=-0.031x+1 C/Co=-0.028x+1 C/Co=-0.037x+1 C/Co=-0.074x+1
R2 0.977 0.971 0.786 0.813
k -0.031 -0.028 -0.037 -0.074
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Il est a signaler que le lixiviat 5 issu du forage a un caractére encrassant; il
présente une forte concentration en MES (pres de 40 g/L) liée a la présence de matieres
en suspension et de colloides. Pour ce faire, une décantation naturelle du prélevement a
été réalisée et a entrainé une réduction de la DCO a une charge de pres de 1.5 g d’'0O2/L

soit un abattement de 60 %(pour une charge initiale en DCO de 4.4 g d'0O2/L).

Le pH maintenu a 5 serait donc un traitement pré-photocatalytique trés probant
ou l'hydrolyse acide jouerait un role prépondérant dans I'abattement de la charge

polluante.

Le traitement par photocatalyse hétérogene TiO2/UV quant a lui a permis
d’atteindre un taux d’abattement de la matiére récalcitrante des lixiviats de 53, 50 et
84% pour lixiviats 3, 4 et 5.

Cette grande variation des rendements d’élimination de la charge polluante
exprimée en DCO est due probablement aux caractéristiques particulieres de chaque
lixiviat issu de la méme décharge mais prélevé a des périodes et dans des zones
différentes (Figure VIIL6).

Inversement a la DCO, l'acidification des lixiviats n’élimine pas les NH4* sauf pour
le lixiviat 4 ou nous avons constaté un abattement de 39.5% par rapport a la charge

initiale apres ajustement du pH a 5.

Les résultats de I'abattement de la DCO et des NHs*des lixiviats obtenus a pH 5 par
POA, sont représentés sur la figure VII.6. Nous pouvons remarquer que les rendements
d’abattement des NH4* obtenus par le procédé de photooxydation hétérogene TiO2/UV
sont négligeables comparativement a ceux obtenus pour la DCO. Le suivi de la teneur en
NHs* au cours du traitement a montré que ce parametre ne varie guere durant

I'expérience.

Nous pouvons observer que la photocatalyse hétérogene présente une faible
efficacité en termes de minéralisation des lixiviats a pH alcalin, en effet, a pH 5, seule la
matiére organique est minéralisée sous l'effet de la photooxydation hétérogene TiO2/UV,
ces observations corroborent celles émises par Rocha et al (2011). En effet Cho et al
(2002) ont montré que I'abattement de la DCO d’un lixiviat, au cours d’un traitement
photocatalytique, doit étre réalisé dans des conditions acides en particulier a pH 4; a

I'opposé, 'oxydation photocatalytique de 'azote ammoniacal est effectuée a pH basique.
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Figure VIIIL6 : Rendement d’abattement de la DCO et des NH4* apres traitement par
photocatalyse hétérogene TiOz/UV.

Les nouvelles caractéristiques des lixiviats traités par photocatalyse hétérogene
sont récapitulées dans le tableau VIIL5. Il en ressort que la photocatalyse hétérogene
TiOz/UV a permis d’améliorer la biodégradabilité des lixiviats (i.e., le rapport
DBOs5/DCO). En effet, les rapports DBOs/DCO obtenus apres traitement varient entre 0.2
et 0.6 ceci nous permet d’affirmer que les lixiviats traités sont fortement
biodégradables; la dégradation complete des lixiviats se fera naturellement par des

microorganismes autochtones.

En termes de charge polluante exprimée en DCO, le rendement final du traitement
par procédé physico-chimique (hydrolyse acide et POA) appliqué au lixiviat 3 est de 67
%, ce qui correspond a une DCO finale de 400 mg d’Oz/L. Cette derniere valeur nous
ameéne a annoncer que le traitement par le procédé POA seul n’est pas assez suffisant
pour répondre aux normes de rejets en milieu naturel, cependant, il répond aux normes
de déversement de celui-ci dans une station d’épuration d’eau usée urbaine (STEP),
puisque la valeur du rapport DBOs/DCO le permet. La norme a I'entrée de cette derniere
est de 1000 mg d'0Oz/L (J.0.R.A, 2009). Le lixiviat 3, traité par POA sera donc facilement

et rapidement dégradé par les boues activées de la station d’épuration.

Quant au lixiviat 5 traité par POA, il ne nécessite pas un post-traitement., en effet,
sa DCO finale est de 140 mg d'0z/L (correspondant a un rendement de 97%) considérée

comme valeur convenable pour un rejet en milieu naturel.
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Tableau VIIL5 : Caractéristiques physico-chimiques des lixiviats traités par POA.

Parametre Unité Lixiviat3 Lixiviat4 Lixiviat5
/POA /POA /POA
pH 5 5 5
Conductivité mS 0.5 0.7 0.6
DCO mg 0, L1 400 3778 140
DBOs mg 0, L1 82 1000 84
Rapport 0.2 0.3 0.6
(DBO5/DCO)
CoT mg C L1 436 4808 ND
NTK mg L1 9.1 9.87 ND
NH4* mg.L1 185 237 407
NO3 mg.L1 11.63 22.44 42.65
NO> mg.L1 0.025 0.237 0.88
PO43- mg.L! 0.93 2.18 19.4
Fe mg.L! 11.7 8.4 112
Cu mg.L! 0.11 0.27 0.03
Pb mg.L1 0.4 0.5 0.4
M.E.S mg.L1 233 464 160
AOS 2.7 0.9 ND
Couleur A 450 nm 0.256 0.682 0.185
A 254nm 0.785 1.024 0.754

Pour le lixiviat 4 traité par POA, la charge en DCO passe de pres de 16.5 a
3.8 g d’02/L, soit un rendement obtenu de 77 %, ce qui correspond au méme ordre de
grandeur obtenu par I'équipe de Meeroff et al (2012) ou les taux d’abattements
obtenus varient entre 55 et 87% pour des lixiviats qu'’ils ont traités par le procédé
TiO2/UV.

La DCO restant largement élevée et au-dessus des normes en vigueur pour
pouvoir rejeter 'effluent dans le milieu naturel, un post-traitement s’avererait donc
nécessaire pour respecter les normes de rejets. Mais il a relevé que la photocatalyse

hétérogeéne par sa capacité a minéraliser et a simplifier des molécules réfractaires et
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récalcitrantes, a permis de transformer le lixiviat 4 en un effluent plus biodégradable
(DBOs/DCO=0.3).

Un traitement biologique est des plus convenables et nous permettrait de rester
dans un contexte économique peu onéreux. Les composés organiques dans les lixiviats
sont oxydés par les radicaux libres et minéralisés en CO2 et H20 ou transformés en
composés moins nocifs, qui peuvent étre ensuite enlevés a l'aide d'un procédé

biologique Kurniawan et al (2006).

Le tableau VIIL.5 montre que l'application du POA sur les lixiviats entraine une
légere augmentation de la teneur des métaux lourds par rapport aux concentrations
initiales, toutefois ces concentrations restent dans la fourchette des normes citées par
le journal officiel Algérien mis a part le fer ou une élévation de 30% a été constatée.
Sillanpaa et al (2011) dans leur synthese bibliographique ont rapporté que Yang et
Davis (2000a, b) ont constaté que les POA ont la capacité de casser I'agent complexant
meétal-métal a travers la séparation entre les métaux lourds et de son agent complexant.
Une fois que la capacité de complexation de métal du composé cible est détruite, le
meétal résiduel pourrait étre rejeté dans des solutions, tandis que le photocatalyseur peut

étre réutilisé.

La présence génante des ions ammoniums et du fer dans notre effluent prétraité
par le procédé POA peut devenir un avantage en étant «utilisables» par les
microorganismes. En effet, ces microorganismes aux besoins nutritifs parfois tres
spécifiques, la pollution minérale et organique leur servira de substrat et de
micronutriments. Le POA donne donc l'avantage de poursuivre le traitement par un
traitement biologique, qui dans notre cas, est le bioréacteur aérobie. Vilar et al
(2011b) ont proposé la combinaison entre le procédé photo-fenton et le traitement
biologique pour décontaminer le lixiviat de la décharge. Les résultats obtenus ont révélé
que le prétraitement photocatalytique était tres efficace et permettait une amélioration

de la biodégradation du lixiviat lors du traitement biologique.

VIIL.2.5.Toxicité

La toxicité a également été évaluée au début et a la fin du traitement
photocatalytique et ce pour chaque lixiviat a I'exception des lixiviats prélevés en 2009
(Tableau VIIL.6). Les valeurs obtenues sont exprimées en unités toxiques (TU) selon
I’équation cité par Lapa et al (2002) et Barbosa et al (2012):
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TU = (1/ ECs0) 100% (VIL3)

Pour le lixiviat 5, aprés 18 heures de traitement, la toxicité a augmenté d'une
maniere assez significative. On «passe» d’un lixiviat non toxique (TU =0) a un lixiviat
toxique dont la valeur du TU varie entre 1.7 et 2.5 aprés 15mn et 30mn de contact avec
la bactérie Vibrio fischeri NRRL B-11177. Contrairement au lixiviat 5, les résultats
obtenus du lixiviat 4 révelent une diminution de la toxicité. La valeur correspondante
de TU passes de 2.5 a 0 aprés 15 mn de contact avec la bactérie Vibrio fischeri NRRL B-
11177. Le lixiviat 4 n’est plus toxique et de ce fait le couplage (POA/ traitement
biologique) peut étre envisagé. Concernant le lixiviat 3, le traitement par photocatalyse
hétérogene TiO2/UV n’engendre aucun effet toxique vis-a-vis de la bactérie Vibrio

fischeri NRRL.

En conclusion, le comportement des trois lixiviats vis-a-vis de la toxicité (test
Microtox) est différent d’un lixiviat a I'autre. Ce constat corrobore les travaux de Baun et
al (2004) et nous renseigne sur le caractere fortement hétérogene de la composition
des lixiviats issus d'une méme décharge mais prélevés a des intervalles temps et a des

points différents.

Tableau VIIIL.6: Résultats du test Microtox.

ECs0 (%)

Temps d’exposition 15mn 30mn 15mn 30mn
Lixiviat 1 ND ND ND ND
Lixiviat 2 ND ND ND ND
Lixiviat 3 Non toxique Non toxique 0 0
Lixiviat 4 40% 37% 2.5 2.7
Lixiviat 5 Non toxique Non toxique 0 0
Lixiviat 3/POA Non toxique Non toxique 0 0
Lixiviat 4/POA Non toxique Non toxique 0 0
Lixiviat 5/POA 58% 36% 1.7 2.7
Lixiviat 4/POA/Bioréacteur- Lixiviat 4 Non toxique Non toxique 0 0
Lixiviat 4/POA/Bioréacteur-Extrait de sol Non toxique Non toxique 0 0
Lixiviat4/POA/Bioréacteur-Boue activée Non toxique Non toxique 0 0
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VIIL.3-ETUDE DU COUPLAGE PHOTOCATALYSE HETEROGENE
(T102/UV)/TRAITEMENT BIOLOGIQUE PAR BIOREACTEUR AEROBIE

L’objectif fixé par la photocatalyse hétérogene TiO2/UV est atteint (amélioration du
rapport DBOs/DCO), ce qui a conduit a une augmentation de la biodégradabilité des
lixiviats et en particulier celui des lixiviats 2 et 4 dont la DCO demeure élevée apres
traitement (3778 mg d’0O2/L et 6200 mg d’O2/L respectivement). Vilar et al (2011b) ont
préconisé une amélioration du rapport DBOs/DCO par le procédé POA comme
prétraitement au traitement biologique; dans leur cas, ils ont amélioré le rapport
DBOs/DCO d’une valeur de 0.16 a une valeur de 0.37, cette derniére valeur leur

permettait d’entrevoir une amélioration considérable de la biodégradabilité.

Pour les lixiviats 2 et 4 irradiés, les valeurs de la DCO au-dessus des normes de

rejet nous orientent vers un traitement biologique par bioréacteur aérobie.
VIIL.3.1-Etude de la faisabilité du couplage

Des essais de traitement biologique par bioréacteur aérobie ont été envisagés sur
les lixiviats 2 et 4 irradiés avec la boue activée afin d’évaluer la compatibilité biologique
des lixiviats irradiés par le procédé de photocatalyse hétérogene TiO2/UV. Les résultats
de ces essais sont présentés par la figure VIIL.7.

80%
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50% W Lixiviat 2

P Lixiviat 4
40%
30%

20%

Taux d'abattement de la DCO%

10%

0%

Lixiviat 2 Lixiviat 4

Figure VIIL.7 : Rendement d’abattement de la DCO apreés traitement biologique.
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De ces premiers résultats, nous pouvons percevoir que le traitement biologique
par les boues activées a permis une réduction de la DCO entre 61 et 77% et démontre
que le traitement biologique y est tres efficace pour la biodégradation des composés
intermédiaires résultant de la photocatalyse des lixiviats. Le traitement biologique est

donc envisageable et la suite de I'étude a été réalisée avec le lixiviat 4 irradié.

VIIIL.3.2. Traitement biologique par bioréacteur aérobie

Dans le but de vérifier 'hypothése émise par Chemlal et al (2013) concernant le
recyclage des lixiviats irradiés au sein de la décharge qui se comporte comme une
biopile, des essais sur la capacité des microorganismes autochtones des lixiviats bruts et

des sols issus de la décharge d’Oued Smar ont été entamés.

Avant d’amorcer le traitement biologique et d’évaluer [lefficacité de Ia
biodégradation de la matiere organique, plusieurs parameétres ont été revus afin de
réunir les conditions favorables a la biodégradation de la matiere organique. Pour cela,
nous avons ajusté deux parametres: le pH et le rapport C/N/P. D’autres parametres ont
fait aussi l'objet d'un suivi régulier, a savoir la DCO, COD, C-CO2, NH4*, NO2-, NO3-, pH et

enfin la croissance microbienne (Absorbance a 600nm).

Les résultats concernant la DCO, le pH et la croissance des microorganismes sont
représentés sur la figure VIIL.8. Elle met en évidence que quel que soit le type d’inoculum
ensemencé dans les bioréacteurs (lixiviat 4 brut, extrait de sol et boue activée), les
courbes obtenues pour la DCO présentent les mémes tendances et profils. Une
augmentation de la DCO a été observée en début de traitement suivi d'une diminution
progressive jusqu’a atteindre un palier pour laquelle le traitement n’apporterait plus

d’amélioration supplémentaire.

Les valeurs de la DCO enregistrées a l'instant to du traitement par bioréacteur
aérobies sont de 4133, 4800 et 4333 mg d’02/L respectivement pour les bioréacteurs

ensemencés par le lixiviat 4 brut, I'extrait de sol et la boue activée.

La figure VIIL.8-A représente 1'évolution de la DCO au niveau du bioréacteur
ensemencé par le lixiviat 4 brut. Dans un premier temps, la DCO a tendance a augmenter
atteignant une valeur maximale de pres de 7,5g d’O2 /L apres 29h de traitement, pour
ensuite diminuer progressivement au cours du traitement jusqu’a atteindre un palier

d’une valeur de 1,6g d’Oz /L pour laquelle le traitement n’est plus efficace.
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Pour le bioréacteur ensemencé par I'extrait de sol représenté sur la figure VIII.8-B,
la valeur maximale de la DCO est de 5,9g d’O2/L au bout de 27h de traitement, puis elle

diminue par la suite et atteint un palier a la valeur de 1,5g d’02 /L.

Quant au bioréacteur inoculé par boue activée représenté dans la figure VIIL.8-C, la
DCO maximale a atteint une valeur de 9,3g d’0Oz/L, beaucoup plus importante par
rapport aux autres bioréacteurs et ce apres 24h de traitement. En effet, le meilleur taux
d’abattement de la DCO de 77% est observé au niveau de ce bioréacteur dont la DCO
finale est de 1g d’O2 /L par rapport aux autres bioréacteurs inoculés par le lixiviat 4 brut
et 'extrait de sol, pour lesquels les taux d’abattements de la DCO sont respectivement de
60% et 70%.Des taux d’abattement de la DCO presque similaires ont été obtenus par
Del Moro et al (2013), Cassano et al (2011) et Xie et al (2010) durant le traitement
des lixiviats réalisé par couplage traitement biologique/ POA. Ces taux sont
respectivement de 64.2%, 54% et 80%.

On peut expliquer 'augmentation de la DCO dans les trois bioréacteurs par le fait
que la flore microbienne au cours du traitement a besoin d’'une source d’énergie et de
carbone. Cette derniere est extraite de I'oxydation de la matiere organique. En fait, les
macromolécules de la matiére organique sont hydrolysées par les enzymes
exocellulaires sécrétées par les microorganismes en molécules simples. Il s’agit d’'une
phase de catabolisme. Ces molécules simples sont ensuite assimilées par les
microorganismes soit pour étre minéralisées pour des besoins énergétiques soit pour
synthétisées des constituants cellulaires. A I'opposé de la phase du catabolisme, on parle
de la phase d’anabolisme. Cette derniere désigne I'’ensemble des réactions qui entraine
la diminution de la DCO.

L’évolution du pH en fonction du temps sont représentée par la figure VIIL.8. Au
début de la biodégradation de la matiere organique le pH du lixiviat irradié était de 8.5
pour le bioréacteur inoculé par la boue activée et 7 pour les bioréacteurs inoculés par
I'extrait de sol et le lixiviat 4brut. Il augmente durant les deux premiers jours du
traitement puis se stabilise a des valeurs de pH proche de I'alcalinité (pH 8-8.9) pour les
bioréacteurs inoculés par I'extrait de sol et le lixiviat 4 brut. Cette augmentation du pH
est due a I'hydrolyse de I'urée qui conduit a la formation de I'ammoniac (rappelons que

les bioréacteurs sont enrichis par l'urée).

Le bioréacteur ensemencé par la boue activée se comporte différemment. Le pH
diminue durant le premier jour du traitement atteignant une valeur de 7.4, puis par la
suite il augmente et se stabilise a des valeurs légerement basiques. La baisse de pH
observée en début de traitement indique la présence d'une activité microbienne accrue

dans le lixiviat irradié inoculé par la boue probablement due aux différentes réactions
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biochimiques qui entrainent I'assimilation des composés de la matiere organique.Un
autre parametre responsable de la diminution du pH est la production des nitrates

observée au début du traitement (Figure VIII.14)suite au processus de nitrification.

L’utilisation du CO; libéré lors de la minéralisation de la matiere organique par les
microorganismes autotrophes et le piégeage du COz par le NaOH entraine I'élévation du

pH d’ou la stabilité de ce dernier a des valeurs basiques.

Le suivi de la croissance microbienne est un parametre clé dans les bioréacteurs, il
permet d’évaluer la capacité des microorganismes a minéraliser la matiere organique et
de définir le type de métabolisme microbienne en établissant le lien entre la
consommation de la matiere organique et la croissance microbienne. Les résultats de la
cinétique de croissance sont représentés sur la figure VIII.8, ou l'on peut noter le

comportement des microorganismes dans chacun des bioréacteurs.

D’apres la figure VIIL.8, on peut remarquer que, hormis le bioréacteur inoculé par
le lixiviat 4 qui présente une courte phase de latence qui a duré un peu moins de 24h,
une quasi absence de phase de latence, due au fait que les procédés ont été enrichis avec
une préculture avant traitement ce qui a permis aux microorganismes de s’adapter tres

rapidement au substrat d’ou une apparition direct de la phase exponentielle.

L’allure des courbes est tres intéressante, car dans un premier temps, 1’évolution
des microorganismes est identique, et ce quel que soit l'origine de l'inoculum
ensemencé dans les bioréacteurs. Une phase exponentielle trés rapide atteignant un pic
au bout de 45h de traitement est constatée, suivie par une phase stationnaire qui a duré
plus de 48h. Apres 120h de traitement, on atteint la phase de déclin. Néanmoins, en

plein phase de déclin, on assiste a une reprise de la croissance.

Dans les faits, on constate au cours de la biodégradation de la matiere organique,
I'apparition de trois courbes de croissance successives en relation avec les activités du
catabolisme et d’anabolisme: le catabolisme des fractions de la matiere organique
difficilement assimilables par les microorganismes et I'anabolisme des métabolites

intermédiaires facilement assimilables par les microorganismes.

Dans le cadre de ce travail, on ne s’intéressera qu’a la premiere courbe de
croissance qui correspond d’apres les résultats a la phase de minéralisation du carbone
organique dissous. Il serait par ailleurs intéressant de comparer les vitesses spécifiques

de croissance des trois types de population microbienne.
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Figure VIIL8 : Evolution de la DCO, du pH et de la croissance microbienne au cours du
traitement par bioréacteur aérobie.
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Les parametres de la croissance sont calculés selon la méthode utilisée par
Liwarska-Bizukojc et al (2001). Le taux de croissance des microorganismes est

calculé a partir de la relation suivante:

X=Xo et (VIIL4)

Ou p est le taux de croissance.
X et Xo correspondent aux absorbances A et Ao mesurées a 600nm a I'instant t et

t = 0 respectivement.

Selon Liwarska-Bizukojc et al. (2001), p peut étre considéré comme le taux de
croissance spécifique maximal des microorganismes pmax (heurel) de la phase

exponentielle.

En tracant Log A / Ao en fonction du temps, une représentation linéaire de la pente

Umax €St obtenue.

Les résultats obtenus par linéarisation des phases exponentielles présentées dans
la figure VIIL.8 sont résumés dans le tableau VIIL.7. La vitesse spécifique de croissance
des microorganismes dans le bioréacteur inoculé par le lixiviat4 brut est plus grande
que celle du Bioréacteur inoculé par la boue suivie de la vitesse du Bioréacteur inoculé
par l'extrait de sol. Ceci s’explique par une meilleure adaptation des microorganismes
du fait que l'inoculum provient lui-méme du lixiviat 4 brut non traité. Leur vitesse de

croissance y est treés rapide par rapport aux autres inoculas.

Tableau VIIL.7: Résumé des umax.

Equation R2 KUmax(h1)
Bioréacteur y=0.001e0224x 0.997 0.224
lixiviat
Bioréacteur y=0.022¢0125x 0.976 0.125
sol
Bioréacteur y=0.022¢0135x 0.959 0.135
boue

Mais ceci n’est pas pour autant suffisant en termes de charge polluante exprimée
en DCO pour mener a terme le traitement biologique. En effet, la phase de déclin s’est
manifestée rapidement pour le bioréacteur inoculé par le lixiviat 4 brut et le rendement
d’abattement de la DCO est plus faible par rapport aux deux autres bioréacteurs.

Contrairement au carbone organique dissous ou le taux d’abattement est intéressant.
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A la fin du traitement biologique par bioréacteur aérobie une diminution du
rapport DBOs/DCO est enregistrée (voir Tableau VIIL.8). Ceci est dii au fait que la
teneur en matiéres non biodégradables représente une fraction plus importante dans le

lixiviat 4 irradié, ce qui explique le palier pour lequel le traitement n’est plus efficace.

Tableau VIIL8: Caractéristiques physico-chimiques du lixiviat 4 irradié a la fin du

traitement biologique.
Parametre unité Bioréacteur Bioréacteur Bioréacteur
lixiviat sol boue
pH 8.4 8.5 8.5
Conductivité mS 6.4 5.8 0.7
MES mg L1 183 41 325
DCO mg 0, L1 1800 1500 1000
DBOs mg 0, L1 159 73.5 73.5
Rapport (DBOs/DCO) 0.08 0.049 0.073
CcoD mg L1 800 700 600
NH,4* mg.L1 30.4 29.4 341
NOs mg.L1 14.28 10.61 11.42
NO> mg.L1 0.18 0.075 0.6
Fe mg.L1 0.76 1.5 1.22
Cu mg.L1 0.002 0.02 0.07
Pb mg.L1 0.3 0.36 0.37
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VIIL.3. 3-Suivi de la minéralisation

Il est important de rappeler qu’'une faible minéralisation de la matiere organique
dans les lixiviats est exigée durant le prétraitement photocatalytique afin d’assurer une
quantité résiduelle significative en carbone pour la culture microbienne. La
connaissance de l'efficacité de la biodégradation de la matiere organique est essentielle.

Pour cela il est nécessaire de suivre la minéralisation de la matiere organique.

L’évolution de cette derniere a été déterminée par la mesure du carbone organique
dissous (COD) et les résultats obtenus sont représentés sur la figure VIIL.9. Ces résultats
montrent que la minéralisation du COD présente une évolution comparable pour les

trois bioréacteurs caractérisée par une chute rapide duCOD au début du traitement.

L’allure générale des courbes relatives aux bioréacteurs enrichis par les différentes
inoculums révele la présence de trois étapes distinctes au cours de la minéralisation de

la matiére organique:

o de la 1¢rejusqu’a la 144¢me heure la minéralisation est intense;
. de la 144¢me 3 la 312¢me heure, il se produit un ralentissement de la minéralisation;
. dés la 312¢me heure, le palier est atteint. La minéralisation est relativement stable

et modérée.

D’apres les résultats, on constate que la cinétique de la biodégradation du COD est
du premier ordre pour le bioréacteur inoculé par I'extrait de sol et du deuxiéme ordre
pour les bioréacteurs inoculés par la boue activée et par le lixiviat brut dont les

réactions sont représentées par les équations suivantes :
Ordre 1 COD=CODoe"kt (VIIL5)
Ordre 2 1/ COD=kt +1/ CODg (VIIL6)

Ou CODo est la concentration du carbone organique dissous a to=0 et k est la

constante cinétique.
Le temps de demi-réaction est définit par les équations suivantes:
Ordre 1 T1/2=Ln2/k (VIIL7)

Ordre2  Ti2=1/k CODo (VIIL8)
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Figure VIIL9: Evolution du COD durant le traitement biologique du lixiviat irradié.

A partir de ’équation VIIL5 et VIIL.6, on peut extraire les constantes de vitesses de
la minéralisation de la matiere organique (k), représentées dans le tableau VIIL.9. Pour
cela, on s’intéresse aux points représentant la réduction du COD qui correspondent a la

phase du catabolisme et d’anabolisme (hydrolyse enzymatique+ biosynthese) de la DCO.

Il apparait que la minéralisation par le bioréacteur sol contenant des
microorganismes extrait du sol de la décharge s’avere plus rapide, suivie de pres par le
bioréacteur ensemencé par les boues dénotant que celui-ci donne un résultat tres
satisfaisant. Pour le bioréacteur lixiviat, on note une vitesse de minéralisation du COD
par les microorganismes du lixiviat 4 brut moins rapide comparativement aux deux

autres.

Afin d’évaluer la pertinence du traitement biologique par bioréacteur aérobie, I'un
des principaux critéres a prendre en compte est la variation du rapport DCO/COD qui a
été suivi pour chaque bioréacteur (Figure VIIL.10). Ce rapport représente la
disponibilité du carbone organique comme source d’énergie et il indique le taux

d’oxydation de la matiére organique.

La figure VIIL.10 montre I'évolution du rapport pour le lixiviat irradié traité en
bioréacteur. Au début du traitement biologique le rapport DCO/COD augmente jusqu’a

atteindre les valeurs de 2,2; 1,8 et 1,7 respectivement pour le bioréacteur ensemencé
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par la boue, le bioréacteur ensemencé par le lixiviat brut et enfin le bioréacteur
ensemencé par |'extrait de sol de la décharge, on observe, ensuite une diminution du

rapport.

Tableau VIIL9 Paramétres cinétiques du COD des différents bioréacteurs.

Bioréacteur Bioréacteur Bioréacteur
lixiviat sol boue
Ordre 2 1 2
Equation 1/COD=0.002t+0.248 COD=CODe-0-0059t 1/COD= 0.004t+0.328
R2 0.979 0.956 0.985
k 0.002 0.0059 0.004
T2 124,06 117,48 81,96

30 | Lixiviat brut
| | [ Extrait de sol
Boue activée

2,54

2,0

1,51

DCO/COD

1,0 1

0,5

0,0 - L
0 100 200 300 400 500

Temps (Heure)

Figure VIIL.10: Evolution du rapport DCO/COD durant le traitement biologique du lixiviat

irradié.

Au-dela de 144heures de traitement biologique, les analyses ont indiqué que la
variation observée du rapport DCO/COD est différente et ce, selon le type d’inoculum

présent dans le bioréacteur.
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Le rapport est presque constant avec une légere augmentation a la fin du
traitement pour le bioréacteur ensemencé par la boue activée contrairement aux autres
bioréacteurs ou il a été constaté une augmentation importante du rapport plus

particulierement pour le bioréacteur inoculé par le lixiviat 4 brut(DCO/COD=3).

On peut attribuer la stabilité du rapport DCO/COD au niveau du bioréacteur a boue
activée aux réactions de nitrification et de dénitrification qui se sont déroulées
simultanément au sein du floc de la boue activée. Pour le bioréacteur sol et le
bioréacteur lixiviat brut une accumulation, des ions nitrates a été constatée suite au

processus de nitrification (Figure VIIL.14).

Il est intéressant de suivre le dégagement du CO2, métabolite final de la

minéralisation du carbone organique dissous par les microorganismes.

La figure VIIL.11 présente le CO2 cumulé émis lors de la biodégradation de la
matiere organique dans les trois bioréacteurs. On remarque que les courbes d’émission
du CO2 pour les bioréacteurs inoculés par le lixiviat brut et la boue activée sont tres

proches I'une de 'autre suivies par la courbe du bioréacteur inoculé par I'extrait de sol.

L’allure générale des courbes suggere l'existence de deux phases de production du
CO2, avec deux vitesses différentes. La premiere phase se situe entre la 27 ¢me et 288 éme
heure de traitement et elle est caractérisée par une forte production du CO>. La seconde
a partir de la 288¢me heure de traitement caractérisée par un ralentissement de la

production du COz qui devient relativement faible.

En faisant le lien avec les résultats de I'analyse du COD, la premiere phase de
production du COz correspond a la premiere phase de disparition du COD. Ces deux
activités sont des étapes métaboliques assurées par les différents inoculas ensemencés
dans les bioréacteurs. En effet, la minéralisation complete de la matiére organique
entraine la production du CO». Les microorganismes ont besoin d’'une source de carbone
et d’énergie pour leur multiplication et croissance et utilisent le carbone organique
dissous de la matiere organique d’ou le déclin du COD et l'apparition de la phase

exponentielle pour les courbes de croissance.
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Figure VIII.11: Evolution du COz cumulé durant le traitement biologique.
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La recherche du meilleur modele d’ajustement des données relatives a 1’'évolution
de la production cumulée de CO; en fonction du temps de traitement aboutit a un
modele logarithmique (Figure VIII.12). Les coefficients de détermination obtenus sont
de 0.934 pour le bioréacteur enrichi par le lixiviat brut, 0.924 pour le bioréacteur enrichi
par les boues et enfin 0.89 pour le bioréacteur enrichi par 'extrait de sol. Les modeles
montrent que les variations du COz cumulé produit s’expliquent par le parameétre

« temps » et non pas par l'origine de I'inoculum puisque ils sont presque identiques.

D’apres la figure VIII.13 les résultats de la minéralisation de la matiere organique
montrent que le taux de minéralisation le plus élevé de 80% est enregistré au niveau du
bioréacteur enrichi par la boue activée suivi respectivement par un taux de 74% et 53%
pour le bioréacteur enrichi par le lixiviat et le bioréacteur enrichi par l'extrait de sol. Il
est a signaler que le taux de minéralisation du carbone organique (Rm%) correspond au
rapport de la quantité de carbone dégagé par la minéralisation au carbone organique

dissous initial:

Rm%= (C-CO dégagé / CODi) 100 (VIIL9)
100000 - 4 Lixiviat brut
M Extrait de sol
[ A Boue activée
10000 + —— Log. (Lixiviat brut)
- : —— Log. (Extrait de sol)
?D - —— Log. (Boue activée)
E 1000 -+
@ F
=]
£ C
3 100
8~ F
10 y =3812In(x) - 14572 y=3941In(x) - 15016  y =2 937In(x) - 11 435
g R2=0,934 R?2=0,924 R?2=0,89
Extrait brut Boue activée Extrait de sol
1 ey
0 100 200 300 400 500 600

Temps (heure)

Figure VIIL12: Représentation semi logarithmique de I'émission du CO: en fonction du

temps.
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Figure VII.13 : L’évolution de la biodégradation de la matiére organique en fonction
du temps dans les bioréacteurs aérobies.

Le tableau VIII.10 résume les valeurs des taux de minéralisation de la matiere
organique obtenues a partir des résultats de l'analyse du COD et de la méthode

respirométrique.

Ces résultats révelent que le taux de minéralisation dans les bioréacteurs lixiviat et
bioréacteur boue est presque identique avec une légere différence de 3%, quel que soit
la méthode d’évaluation. Par contre, au niveau du bioréacteur enrichi par I’extrait de sol
une différence de 27% a été notée. Cette variabilité du taux de minéralisation calculé par
les deux méthodes peut étre expliqué par le fait que le phénomene de nitrification a été
observé au niveau du bioréacteur inoculé par I'extrait de sol (voir Figure VIII.14- sol)
d’ou la faible intensité d’émission du CO.. Il faut rappeler que les bactéries nitrifiantes
sont des bactéries autotrophes qui utilisent le carbone du CO2 comme seul source de
carbone.

Les taux d’abattement du COD obtenus lors du traitement biologique sont
meilleurs que ceux obtenus par Del Moro et al (2013) et Cassano et al (2011).

L’abattement obtenu par ces auteurs est de 'ordre de 61%.
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Tableau VIII.10: Résumé des rendements d’abattement de la minéralisation du carbone

organique.

Bioréacteur lixiviat Bioréacteur boue Bioréacteur sol

%COD 77% 83% 80%
%Rm 74% 80% 53%
%COD-%Rm 3% 3% 27%

Les taux élevés de la minéralisation du COD du lixiviat irradié par les
microorganismes autochtones de la décharge d’Oued Smar (issues du lixiviat 4 brut et
de I'extrait de sol) sont presque identiques au taux de minéralisation du COD par les
boues activées. Ces résultats sont en faveur d'un recyclage des lixiviats irradiés dans la
décharge dans laquelle la biodégradation de la matiére organique irradiée peut se

poursuivre au sein de la décharge qui se comporte comme une biopile a grande échelle.

Comme il a été constaté, au cours du traitement photocatalytique la concentration
de I'azote ammoniacal est restée inchangée (Figure VIIL.6), et nous avons par ailleurs
suivi la variation des différentes formes de I'azote assimilable (azote ammoniacal, azote
nitreux et l'azote nitrique) au cours de la biodégradation de la matiére organique par
bioréacteur. Les résultats obtenus sont illustrés sur la figure VIII.14. Les graphes

obtenus ont la méme allure pour les trois bioréacteurs quel que soit le type d'inoculum.

Durant les premieres heures du traitement, une importante régression de la teneur
en azote ammoniacal a été constatée avec une vitesse d'assimilation qui differe selon la
nature de I'inoculum (43% de NH4* éliminée pour le lixiviat inoculé par le lixiviat 4 brut,
61% de NH4* éliminée pour le lixiviat inoculé par I'extrait de sol et enfin 79% de NH4*

éliminée pour le lixiviat inoculé par la boue activée).

La diminution de la teneur en NH4* durant les premieres heures de traitement est
suivie de I'apparition des nitrates suite au phénomene de la nitrification. L’aération des
bioréacteurs favorise le phénomeéne de nitrification c’est a dire 1‘'oxydation de l'azote
ammoniacal en azote nitreux (nitritation) suivi d’'une oxydation des ions nitrites en

azote nitrique (nitratation).
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Figure VIIL.14:Evolution des différentes formes d’azote assimilable au cours de la
biodégradation de la matiére organique dans les différents bioréacteurs.
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Apres 27 heures de traitement, la concentration des ions NH4*est optimale pour les
trois bioréacteurs et ce quel que soit la nature de I'inoculum. Cette augmentation est le
résultat de I'hydrolyse de I'urée (rappelons que les bioréacteurs sont enrichis par l'urée)

et de la dégradation des composés organiques azotés par phénomeéne d’ammonification.

Au-dela de 27 heures de traitement, une seconde phase de nitrification a été
enregistrée. Une accumulation des ions nitrates a été constatée dans les bioréacteurs

inoculés par le lixiviat 4 brut et I’extrait de sol suite au processus de nitrification.

Dans le réacteur a boue activée, on observe que les processus de nitrification-
dénitrification ont lieu simultanées au sein du floc de la boue activée. En effet, la couche
du floc la plus externe, est le siege de la nitrification du fait de sa proximité avec
I'interface floc/lixiviat et donc en contact avec l'oxygene alors que les couches
anoxiques, les plus profondes présentant un déficit en oxygene sont donc le siege de la
réaction de dénitrification. Fu et al (2009) ont signalé que la concentration de I'azote
ammoniacal diminue lorsque les liquides transitent de la zone anoxique vers la zone
aérobie et que I'élimination de l'azote se fait par les processus nitrification-
dénitrification simultanées. Del Moro et al (2013) appuient ce constat et annoncent
que 98% d’abattement de I'azote est dii aux processus de nitrification-dénitrification
simultanée. Par contre, la variation de la concentration en azote nitreux est négligeable

par rapport a celles des nitrates et de 'ammoniaque

Ceci est dii au fait que la nitratation étant beaucoup plus rapide que la nitritation et

donc 'azote nitreux est une forme transitoire servant de pont a la nitrification.

Vilar et al (2011b) ont observé que l’élimination de I'azote ammoniacale par
nitrification est observée durant le traitement biologique des lixiviats prétraités par

phototraitement.

La mise en ceuvre de I'analyse en composantes principales des données obtenues
au cours du traitement biologique, nous a permis d’établir la nature des corrélations
existantes entre les parametres suivis au sein de chaque bioréacteur. Les résultats de

I'analyse sont présentés sur les figures VIII.15 a VIIL.17.

D’apres la figure VIIL.15, les deux axes de 'ACP (F1 et F2) révelent respectivement
une inertie de 56 et 25%. Par rapport au facteur F1 du cercle de corrélation de I'’ACP, le
COD et la DCO sont corrélés positivement avec les NHs* et les NO2- mais négativement
avec le COz. Ce résultat confirme les cinétiques obtenues lors de la biodégradation de la

matiére organique ou la minéralisation du carbone organique entraine la libération
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duCO;. Par contre, ces parametres ne sont pas corrélés avec la croissance microbienne

observée a 600 nm ni avec les parametres chimiques (pH, NO3).

Pour les boues activées (Figure VIII.16), 'ACP a montré sur le facteur F1 (63%
d’inertie), que les parametres COD, la DCO et les NH4* sont intercorrélés positivement
mais corrélés négativement avec le CO2. Ce constat corrobore les résultats obtenus de
I’ACP de l'essai effectué sur le bioréacteur inoculé avec le lixiviat brut n °4. D’autre part,
le pH est corrélé négativement avec les NO3- et les NO2- qui constituent les variables du

facteur 2 dont l'inertie est de 23%.

L’analyse de ’ACP des variables suivies au cours de la biodégradation de la matiere
organique au niveau du bioréacteur (Figure VIII.17) montre par rapport au facteur Fq
(56%), que les parametres COD et les NHi* sont intercorrélés positivement et

négativement avec le COz et la croissance microbienne (I’absorbance a 600nm).

Projection des variables sur le plan facteur (1x2)

1,0F //pH' “--X“—“"» 1
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Figure VIIL.15 : Carte factorielle et cercle de corrélation de 'ACP des paramétres étudiés lors
de la biodégradation de la matiére organique dans un bioréacteur inoculé
par le lixiviat brut 4.
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Projection desvariables sur le plan facteur (1x2)
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Figure VIIL16 : Carte factorielle et cercle de corrélation de I'’ACP des paramétres étudiés lors
de la biodégradation de la matiére organique dans un bioréacteur inoculé
par les boues activées.

Projection desvariables sur le plan facteur (1x2)
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Figure VIIL.17: Carte factorielle et cercle de corrélation de 'ACP des paramétres étudiés lors
de la biodégradation de la matiére organique dans un bioréacteur inoculé
par le I'extrait de sol de la décharge.
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Les résultats de 'ACP pour les trois bioréacteurs, affichent une similitude au
niveau du métabolisme de la biodégradation de la matiére organique présente dans les
lixiviats irradiés. Quel que soit la nature de I'inoculum, la dégradation de la matiére
organique entraine souvent la libération du COz par le biais de la minéralisation du
carbone organique dissous. Le phénomene de nitrification est mis en évidence via la

consommation des NHs*.

Le bilan d’abattement de la DCO du lixiviat 4 durant les différentes étapes de
traitement est résumé sous forme d’'un histogramme récapitulatif (Figure VIIL.18), le
constat établi révele que le prétraitement par I'hydrolyse acide et le couplage
(TiO2/UV+Bioréacteur) ont permis de réduire entre 90 et 94% de la DCO initiale et
entre 79 et 90% de la DBOs. Un résultat tres satisfaisant et tres prometteur vis a vis des
lixiviats cumulés pendant plus de 30 ans d’enfouissement des déchets au niveau de la

décharge d’Oued Smar.

Bu et al (2010) ont montré que les lixiviats de décharge peuvent étre traités
efficacement par la combinaison du traitement biologique, phototraitement et
adsorption sur charbon actif. Les rendements d'élimination de la DCO et DBOs sont de
97,2% et 99,1% respectivement. Nos résultats sont plus probants comparativement a
ceux obtenus par Del Moro et al (2013) avec des abattements de 70.6% de la DCO et
de 68 % du COD.

Toutefois ces lixiviats traitées restent non conformes pour étre réutilisées ou
rejetées tels quels dans la nature puisque la DCO finale est de I'ordre de 1000 mg
d’O2/L, valeur non conforme a la norme des rejets fixé par le journal officiel Algérien
(120 mg d’02/L). Les nouveaux rapports DBOs/DCO sont défavorables pour un second
traitement biologique. Mais cela n’évite pas de prévoir un traitement tertiaire comme

I'osmose inverse ou la coagulation floculation.

Les essais effectués ont montré la capacité des microorganismes autochtones de la
décharge a dégrader la matiére organique irradié et encourage I’hypothese de recycler le
lixiviat irradié au sein de la décharge (systéme de boucle POA+décharge) tel est présenté
sur la figure VIIL.19.

Mais pour réaliser cette hypothese, il faut prendre en considération d’autres
parametres telle que les caractéristiques physiques (granulométrie, perméabilité) du sol

de la décharge.
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Figure VIII.18: Résumé des taux d’abattement de la DCO durant les différents traitements.
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Décharge POA

Lixiviat irradié

Figure VIIL.19 : Schéma représentant le cycle envisagé de traitement des lixiviats

Le schéma de la figure VIII.20 décrit les réactions métaboliques qui interviennent
au cours de la biodégradation du COD. Au début du traitement biologique les
microorganismes hétérotrophes stimulés par l'addition de l'urée et l'oxygéne
minéralisent le COD disponible et liberent des composés inorganiques tels que le CO: et

les ions ammoniumsNH4* nécessaires a la croissance des microorganismes autotrophes.

O, Urée

COD \ » CO, + NH,*

microorganismes hétérotrophes \ﬁr;organismes autotrophes

A J

Production d’'énergie

Figure VIIL20 : Schéma représentant les réactions métaboliques intervenant au cours de la
biodégradation du COD.
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Conclusion générale

Cette étude est une contribution d’une part a la réhabilitation du site de la
décharge d’Oued Smar, en un parc de détente avec des espaces verts et d’autre part,
de contribuer a la bioremédiation d'un sol pollué par du gasoil a 'aide d'un procédé

biologique « Biopile ».

Les résultats de la premiere étude ont permis de mettre en évidence que la
décontamination des lixiviats de surface et des lixiviats souterrains s’avere d'une
importance cruciale pour la réussite de ce projet. Ces lixiviats ne peuvent étre traités
par un traitement biologique puisque les analyses réalisées ont montré une forte
pollution organique difficilement biodégradable vu les faibles rapports DBOs/DCO qui
varient entre 0.045 et 0.18. Par ailleurs, il est apparu que la photocatalyse hétérogene
(TiO2/UV) ne permettait pas I’élimination de la fraction réfractaire de certains
lixiviats et donc un prétraitement par POA est préconisé dans un premier temps pour
augmenter la biodégradabilit¢é des polluants difficilement biodégradables
(amélioration du rapport DBOs/DCO). Le lixiviat irradié est ensuite traité dans un
second temps par bioréacteur aéré afin d’assurer la minéralisation complete des

fractions réfractaires.

En effet, l'efficacité du procédé d’oxydation avancée par photocatalyse
hétérogene (TiOz/UV) vis a vis des lixiviats fortement chargés de la décharge a été
mise en revue. Les résultats obtenus apres photocatalyse hétérogene sont pertinents ;
en effet, des diminutions allant de 50 a 92% de la DCO initiale a pH maintenu a 5, ont
été enregistrées. Contrairement a la DCO, la concentration en NH4* reste stable a ce
pH.

Les résultats de la modélisation des cinétiques de la dégradation par
photocatalyse a pH maintenu a 5 indiquent que I'ordre de la réaction est 0 lors du

traitement par photocatalyse et cela, indépendamment de la charge polluante.

Toutefois, les lixiviats traités demeurent non conformes pour étre réutilisés ou
rejetées directement dans la nature. Les nouveaux rapports DBOs/DCO sont

favorables a un traitement biologique dans un bioréacteur aérobie.
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Le couplage de la photocatalyse hétérogene au procédé biologique a permis
une réduction de 78 et 87% de la DCO initiale, de 79 et 90% de la DBOs initiale et ce
pour les lixiviats de surface. Ce qui représente un résultat trés satisfaisant et tres
prometteur vis a vis des lixiviats cumulés pendant plus de 30 ans d’enfouissement des
déchets au niveau de la décharge d’Oued Smar. Par ailleurs, les lixiviats ainsi obtenus
ont une DCO de valeur finale de 1000 mg d’O2/L, a comparer a la norme des rejets en
vigueur en Algérie de 120 mg d’0Oz/L. Il est a noter que les nouveaux rapports
DBOs/DCO sont défavorables pour un second traitement biologique. Ce qui
n’empéche pas de prévoir un traitement physico chimique tertiaire comme I"'osmose

inverse.

Pour les lixiviats souterrains le POA s’est avéré capable de rendre conforme
ces lixiviats aux normes de rejets. IlIs peuvent par voie de conséquence étre utilisés

comme eaux d’arrosage du parc de détente.

Les résultats de la seconde étude mettent en évidence la capacité des
microorganismes autochtones a dégrader le gasoil. Nous avons montré que la
« Biopile » est efficace et applicable a nos sols algériens. Ce procédé induit une
augmentation de l'activité microbienne, ce qui se traduit par une importante
décontamination. Ces résultats sont tres prometteurs, les rendements d’élimination
du gasoil sont de 'ordre de 70% a 85% pour la biopile dénotant le role crucial de

'aération dans la biodégradation des hydrocarbures.

La microflore responsable de la biodégradation appartient a la population
bactérienne, une synergie a été enregistrée entre les levures et les bactéries et entre
les champignons et les bactéries pour la biodégradation du gasoil, il s’agit du

phénomene de cométabolisme.

L’élimination des TPH se fait en grande partie au cours des vingt premiers
jours du traitement et les fractions simples (alcanes et aromatiques) ont été

dégradées en premier lieu suivies des fractions complexes.

En perspective, nous pouvons dire que la réussite du projet de
réaménagement de la décharge d’Oued Smar dépend de la gestion des lixiviats de
surface et souterrains. La mise en ceuvre d’une technologie propre comme le procédé
photocatalyse hétérogene TiO2/UV couplée a la biopile que représente la décharge
pourrait apporter une solution a ce probléme crucial permettant une réduction du

temps de traitement et une amélioration de la qualité des lixiviats.

153



Conclusion générale

Ce systeme opeérera en recyclant les lixiviats de décharge et permettra a
chaque nouveau cycle de réduire la concentration des substances récalcitrantes
présentes dans les lixiviats tout en préservant les eaux souterraines de la pollution
diffuse causée par I'enfouissement dans ce site des déchets solides au cours des

dernieres décennies.
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Résumé

Ce mémoire de thése comporte deux volets, le premier volet consiste a I'étude de biorestauration d’'un
sol contaminé par du gasoil a l'aide d'un procédé biologique et de suivre le métabolisme microbien qui
accompagne la biodégradation des hydrocarbures. Nous avons pu restaurer le sol a I'aide de la technique de la
biopile dont le principe consiste a optimiser les conditions de biodégradation du contaminant dans le sol aprés
excavation (ex-situ).En effet, au bout de 40 jours nous avons obtenu une décontamination de I'ordre de 70%.
Une nouvelle approche est proposée dans linterprétation des résultats de I'analyse microbiologique afin de
mieux comprendre le comportement des microorganismes dans la biodégradation des hydrocarbures dans une
biopile

Le deuxieme volet de cette étude concerne I'étude du traitement des lixiviats de la décharge d'Oued
Smar par photocatalyse hétérogéne (TiO,/UV). Ces lixiviats ont montré une forte pollution organique
difficilement biodégradable, le rapport DBOs/DCO est faible et varie entre 0.045 et 0.18. Les résultats obtenus
aprés photocatalyse hétérogéne sont pertinents, une diminution de 92% de la DCO initiale a été enregistrée a
pH maintenu & 5. En revanche, la concentration en NH, est restée stable a ce pH.

Mots clés : lixiviat, photocatalyse hétérogene (TiO,/UV) DCO, modélisation biorestauration, biopile,
bactérie, levure, biodégradation des hydrocarbures.

Abstract

This thesis consists of two parts; the first part of this memory is the study of bioremediation of soil
contaminated with diesel fuel with a biological process and monitor microbial metabolism that accompanies
biodegradation of hydrocarbons. We were able to restore a diesel contaminated soil using the technique biopile
whose principle is to optimize the conditions for biodegradation of contaminants in the soil after excavation (ex-
situ). Indeed, after 40 days we got decontamination of the order of 70%. A new approach is proposed in
interpreting the results of the microbiological analysis to better understand the behavior of microorganisms in
the biodegradation of hydrocarbons in a biofuel cell

The second part involves the study of the treatment of leachate from the landfill of Oued Smar by
heterogeneous photocatalysis (TiO,/UV). These leachates showed a strong organic pollution readily
biodegradable, the BODs/COD is low and varies between 0.045 and 0.18. The results obtained after
heterogeneous photocatalysis are relevant, a decrease of 92% of the initial COD was recorded at pH
maintained at 5. In contrast the concentration of NH," is stable at this pH.

Keywords: landfill leachate, heterogeneous photocatalysis (TiO,/UV), modeling, Bioremediation,
Biopile, Bacteria, Yeast, Hydrocarbons biodegradation.



