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Abstract :

The present study is done in two parts, the objectives of which are complementary. The first consists of the
treatment of Staoueli CET leachate from (LS) by membrane bioreactor. The results of analyzes obtained revealed
that it was highly biodegradable. This observation allowed to opt for a biological treatment namely the aerated
bioreactors in batch mode. The first one, by adding inoculum of activated sludge. The second bioreactor without
inoculum. The BRM allowed to achieve COD removal efficiency of about 95%.

The second part of this work consists in the detection of an endocrine disruptor, Bisphenol A, in the leachates
of various landfills. The main purpose was to prove the effectiveness of the biological treatment mentioned above
in the elimination of this molecule. Indeed, the biological treatment achieves a totally BPA elimination rate.

Key words : BRM, aerobic treatment, COD, leachate, Bisphenol A, endocrine disruptors.

Résumé :

La présente étude s’est faite sur deux volets, dont les objectifs sont complémentaires, le premier consiste en
un traitement des lixiviats du CET de Staoueli (LS) par bioréacteur & membrane UF. Les résultats d’analyses
obtenus ont révélé que celui-ci était fortement biodégradable, cette constatation nous a permis d’opter pour un
traitement biologique a savoir le bioréacteur aéré en batch process parfaitement agité avec ou sans inoculum de
boues activées. Le BRM nous a permis d’atteindre un rendement d’élimination de la pollution évalué en DCO de
I’ordre de 95%. Le deuxi¢me volet, consiste en la détection d’un perturbateur endocrinien, a priori, le Bisphénol
A dans les lixiviats de différentes décharges, et de prouver I’efficacité du traitement biologique sus-cité dans
I’¢limination de cette molécule. En effet, le traitement biologique permet d’atteindre un taux d’élimination du BPA
de I’ordre de 100%.

Mots clés : BRM, traitement aérobie, DCO, lixiviat, Bisphenol A, perturbateurs endocriniens.
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DBOs: Demande biochimique en oxygéne pendant 5 jours
DCO: Demande chimique en oxygene

EDTA: Ethyléne diamine tétra-acétate

GN: Gélose nutritive

JORA: Journal officiel de la république Algérienne
LB : Bioréacteur a lixiviat de Blida

LC: Bioréacteur a lixiviat de Corso

LH: Bioréacteur a lixiviat de Hamici

LS: Bioréacteur a lixiviat de Staoueli

MES : Matiere en suspension

MF : Microfiltration

MVS : Matiere volatile seche

NF : Nanofiltration

Ol: Osmose inverse

PE : Perturbateurs endocriniens

pH : Potentiel d’hydrogéne

SAA: Spectrométrie d’absorption atomique

STEP : Station d’épuration des eaux usées urbaines
UF : Ultrafiltration

uv: Ultra-viole
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Introduction :

Un deéchet, selon les économistes, est défini comme étant un matériau ou sous-produit de
I’activité humaine dont le cott et les moyens de disposition sont plus faibles que son utilisation
(McBean et al. 1995 ; Serpell et Alarcén, 1998). Le degre et la limite de cette définition ne
sont pas statiques, ils évoluent en fonction des progres technologiques. Ainsi, le papier, le
plastique, le verre et les métaux auparavant considérés comme déchets sont, actuellement,
partiellement réutilisés et recyclés. De méme, pour les déchets organiques, le reste des aliments
et de jardinage sont compostés pour produire un nouveau produit pour I’amendement des terres
agricoles ou encore fermentées pour la production du méthane gazeux. Malheureusement, ces
nouvelles pratiques ne sont pas totalement appliquées en Algérie, a cause du déficit en filiéres
de recyclage de la matiére premicre, qu’elle soit inerte ou labile. La gestion des déchets
rencontre donc de tres nombreuses difficultés, tant du point de vue technique, économique, que
méthodologique et organisationnel. La mise en décharge présente I’avantage d’¢liminer
d’importants volumes a des cofits raisonnables et reste ainsi le moyen privilégié pour la gestion
des déchets solides en Algeérie. (Aina, 2006). Cependant, elle n’est pas pour autant la plus
environnementale qui soit. En effet, 'un des risques majeurs associé¢ a cette méthode est les
eaux de lixiviation. Ces dernieres sont des eaux générées suite a I’infiltration des eaux de
précipitations a travers les cellules d’enfouissement ainsi que 1’humidité générée par la
décomposition des déchets. Ces eaux sont tres chargées en contaminants et peuvent avoir des
répercussions néfastes sur les eaux souterraines par infiltration ou encore sur les eaux de
surfaces. Le traitement des lixiviats demande une connaissance et une caractérisation précises
de ces effluents (lixiviats) afin de choisir et de concevoir le systéeme de traitement le plus
adéquat. (Liu et al. 2001 ; He et al. 2005 ; Francois et al. 2007)

D’autre part, avec 1I’évolution des techniques de détection et de quantification des polluants, de
nouveaux composés chimiques sont apparus suscitant plus d’inquiétude en ce qui concerne
leurs répercussions sur la qualité de la vie humaine et de son environnement. Cette nouvelle
catégorie de polluants est dénommeée « polluants émergents ». Ce sont en effet des composés
chimiques naturels ou synthétiques n’ayant pas été détectés auparavant, susceptibles d’induire

des effets sur I’environnement et la santé humaine.

Le bisphénol A (BPA) fait partie de cette catégorie de polluants émergents et a été choisi dans

cette étude comme parameétre important de suivi de I’efficacité du traitement choisi.
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En effet, le BPA a été détecté dans les lixiviats des sites d’enfouissement sanitaire ainsi que
dans les stations de traitement des eaux usées urbaines. Au niveau des lixiviats, la concentration
du BPA varie de moins de 0,01 pg/L a 25 000 pg/L (Kalmykova et al. 2013 ; Schwarzbauer
et al. 2002). Le BPA peut donc subir une lixiviation durant la dégradation des déchets enfouis.
Une étude menée par Xu et al. (2011) sur le PVC renfermant 12,1 pg/g de BPA démontre que
ce dernier peut étre lixivié a 34,7% en eau distillée. Pour les résines époxy utilisées comme
revétement intérieur de différents matériaux destinés principalement a I’industrie de conserve
agroalimentaire, les tests montrent une lixiviation de 1’ordre de 0,9 pg/m? et 3,5 pug/m? pour la
résine époxy-acrylate pour une concentration initiale de BPA libre non polymérisé de 9 pg/g

et 4,4 ug/g respectivement (Sakamoto et al. 2007).

Le BPA est classé comme perturbateur endocrinien en raison de sa capacité a mimer et/ou
inhiber des hormones ce qui peut provoquer un dysfonctionnement du systeme endocrinien des
especes exposées (Kalmykova et al. 2014 ; Nalbone et al. 2011; Mohapatra et al. 2010). Ce
composé¢ synthétique a été I’objet d’une forte médiatisation internationale d’un point de vue
sanitaire. Les connaissances environnementales actuelles le concernant s’avérent trés limitées

en raison de I’absence actuelle de réglementation.

Puisque Le Bisphénol A est massivement utilisé dans la fabrication de plastiques
polycarbonates et de résines époxydes (Commission européenne, 2008), et est présent dans au
moins 160 applications différentes, dont de nombreux objets de la vie quotidienne et une large
gamme de matériaux urbains. L’étude du bisphénol A dans les rejets liquides des centres
d’enfouissements techniques est plus que plausible, du moment que ces matériaux se

retrouveraient en tant que déchets ultimes mis en décharge.

Les traitements des eaux polluées (lixiviats et eaux usées) actuels sont basés sur I’élimination
de la matiere organique, des nutriments et des ions métalliques (Renou et al. 2008). Une partie
des polluants d’intérét émergent, dont le BPA, sont partiellement éliminés et constituent un

risque pour I’environnement et pour la santé humaine (Clara et al. 2005 ; Ruel et al. 2011).

De plus, une décision d’amélioration ou d’adaptation d’un procédé de traitement déja en place
pour I’élimination d’un tel polluant, passent par I’acquisition d’informations pertinentes dont
la présence, la concentration ainsi que I’évaluation des mécanismes d’élimination de ces

derniers.

Les présents travaux de recherche ont été réalisés sur différents lixiviats prélevés au niveau de

différents points de la capitale (Alger) et d’autres wilayas, plus précisément sur 5 centres
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d’enfouissement techniques, dont quatre d’entre eux restent encore opérationnels. Nous citons
les centres : Hamici, Corso, Khenchela et Blida. Le CET de Staoueli a été fermé pour toutes
activités d’exploitation depuis 2014. Des prélevements ont été effectués au niveau de la
décharge d’Oued Smar, celle-ci n’ayant jamais été réglementée, reste classée en tant que

décharge sauvage, aujourd’hui réhabilitée en jardin.
Nos travaux sont scindés en trois parties distinctes :

Une premiére partie expérimentale consiste en 1’utilisation d’un bioréacteur 4 membrane afin
de traiter un lixiviat jeune (CET de Staoueli). Le Bioréacteur est de type aéré parfaitement agité

en mode batch process. Ce traitement sera couplé a un procédé membranaire d’ultrafiltration.

L’objectif principal de cette étude est de prouver I’efficacité des microorganismes autochtones
du lixiviat dans le traitement biologique aérobie, sans ensemencement par des boues activées
des stations d’épurations. Signalons que I’ajout des boues activées des STEP est une pratique
toujours en rigueur dans les stations de traitement des lixiviats des décharges en Algérie,
générant beaucoup de boues a la fin du traitement créant des déchets supplémentaires. La DCO
(Demande Chimique en oxygene) a été le paramétre principal pour 1’évaluation de I’efficacité

d’abattement de la pollution organique globale.

La deuxieme partie expérimentale consiste en la détection du Bisphénol A dans trois
échantillons de lixiviats, ou un traitement a été imposé pour son élimination. Le choix a été
porté sur un simple traitement par bioréacteur aéré agité en mode batch. Vu que la premiére
partie expérimentale a prouvé que les microorganismes autochtones présentaient le méme
rendement d’élimination de la DCO que les boues activées ; Nous avons détermineé I’efficacité

des microorganismes naturellement présents dans les lixiviats pour 1’abattement du BPA ;

La troisiéme partie expérimentale est la suite logique de la deuxieme, ou nous avons isolé des
bactéries a partir de plusieurs échantillons de lixiviats. Une étude de la biodégradation a été
entreprise pour chaque isolat en culture pure en présence d’une concentration connue de BPA.
Il a été recherché a partir de la, la bactérie ayant donné le meilleur rendement d’élimination et

ayant présenté une bonne croissance durant 1’opération.
Les objectifs spécifiques sont donc déclinés comme suit :
- Quantification de la DCO et du BPA au niveau des lixiviats bruts.

- Quantification de la DCO et du BPA au niveau des lixiviats au cours du temps de traitement.
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- Quantification du BPA résiduel, aprés le traitement par biodégradation, au niveau des
solutions synthétiques dans lesquelles, les microorganismes isolés depuis les différents lixiviats

ont été inoculés pour chaque essai.
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Recherche bibliographique

1 Recherche bibliographique :

1.1 Définition et origine du lixiviat de décharges
Le lixiviat est défini comme étant I’eau qui percole a travers les déchets en se chargeant

bactériologiquement et chimiquement de substances minérales et organiques : c’est « le jus des
poubelles ». La composition des déchets enfouis, leur degré de decomposition, leur taux
d’humidité et I’age de la décharge sont les principaux parametres influengant la composition
du lixiviat. La production massive de celui-ci engendre des risques de pollution des sols, des
riviéres et des nappes phreatiques. Il est donc nécessaire de le collecter et de le traiter avant son

rejet dans le milieu naturel (Collins, 2001).

Les matiéres qui entrent dans la composition d’un centre de stockage sont : les déchets, les eaux
météoriques et les matériaux constitutifs de 1’installation. Ainsi, la quantité et la qualité des flux
sortants seront directement influencées par la qualité et la quantité des flux entrants. (Chu et
al. 2008 ; Calabro et al. 2010 ; Zhang et al. 2013).

L'eau est le vecteur principal de I'évolution des lixiviats de décharge. Les entrées d’eau dans un
centre de stockage sont constituées des précipitations météoriques directes auxquelles s’ajoute

I’eau apportée par les déchets eux-mémes, et dans certains cas des eaux de ruissellement.

Sous I’effet des infiltrations de I’eau de pluie, voire de nappe souterraine, les déchets sont
lixiviés. Les eaux entrainent dans leur migration une partie des sous-produits finaux ou
intermédiaires. Seuls les composés liquides, solubles voire colloidaux, sont entrainés avec les

eaux et constituent les rejets liquides ou lixiviats (Chassagnac T. 2005).

Ces rejets liquides seront chargés bactériologiquement et surtout chimiguement, de substances
tant minérales qu’organiques. Ils peuvent se mélanger aux eaux de surface comme aux eaux
souterraines et donc constituer un élément polluant tant par leur aspect quantitatif que qualitatif
(éléments éco toxicologiques) (Kalka et al. 2010). II faut toutefois tenir compte de I’humidité
des déchets et, parfois au niveau des eaux superficielles et souterraines en cas de crue ou de

pluies soudaines et violentes.

La lixiviation est un phénomeéne de lessivage d’¢léments solubles, ce qui entraine une

modification du matériau originel ainsi que du solvant qui cause 1’altération de ce dernier.

Le lixiviat est le liquide résiduel provenant de la percolation des eaux a travers les déchets. Il
est chargé de divers types de polluants : organiques, minéraux et métalliques ; ceci par

extraction des composeés solubles des déchets (Matejka, 1995 ; Thonart et al. 1997). Ces eaux
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proviennent des précipitations, du ruissellement ou des déchets eux-mémes. Les données
quantitatives et qualitatives obtenues sur plusieurs sites montrent une trés grande variabilité de
la composition des lixiviats. D’une manicre générale, la formation de lixiviats a partir des
déchets met en jeu une grande diversité de phénomenes, résultant essentiellement du mode
d’exploitation du centre de stockage (hauteur de déchets, nature et qualité des déchets, surface

exploitée, compactage, age des déchets etc.) et de I’infiltration des eaux (Aina, 2006).

1.2 Phénomeéne de lixiviation et mécanisme de formation au cours du
temps

Plusieurs processus se superposent lors de la formation des lixiviats de décharge, les
principaux parametres influengant la composition du lixiviat sont : I’influence du climat et de
I’hydrogéologie du site, I’influence du compactage, 1’influence de la couverture sur les
lixiviats, la topographie du site, 1’age, la surface d’exploitation, le volume, la hauteur et la

nature des déchets (Leclerc et al. 1982 ; Belkacemi, 1993 ; Berthe, 2006).

1.2.1 Processus mécanigue

On pourra parler des phénomeénes hydrodynamiques, tels I’infiltration des eaux pluviales, la
vitesse de percolation, la viscosité et la rugosité du milieu, 1’adsorption, la neutralisation et le
transfert de matiere (Rodriguez et al. 2000 ; Lagier et al. 2001 ; Francois, 2004
;Labanowski, 2004).

1.2.2 Processus chimigue

L’évolution du pH, du pouvoir tampon, de la salinité et du potentiel d’oxydo-réduction des
percolats est le résultat des mécanismes chimiques de solubilisation, de complexation, et
d’oxydo-réduction (Rodriguez et al. 2000 ; Lagier et al. 2001 ; Francois, 2004
;Labanowski, 2004).

1.2.3 Processus biologigue

L’évolution de la partie organique des déchets mis en décharge est le résultat d’une évolution
biologique. En général, la décomposition de la matiere organique des dechets passe par trois
phases de dégradation.

1.2.3.1 La Thermophase :
Les microorganismes aérobies présents dans les déchets amorcent la dégradation aérobie. La

production d’eau métabolique aprés oxydation totale par voie aérobie atteint environ 330 litres
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par tonne de matiére séche. Mais cette quantité d’eau est facilement ¢liminée par évaporation
dans la mesure ou la température d’équilibre est de 40 a 60 °C et peut atteindre 70 °C. Cette
phase est souvent appelée fermentation aérobie, pendant laquelle 1’cau, riche en CO3, dissout
les sels solubles tels que NaCl, qui sont présents dans les ordures (Aguilar-Juarez, 2000 ;
Barlaz et al. 2002).

1.2.3.2 L’hydrolyse :
Cette phase appelée aussi : phase transitoire ; se caractérise par la faible présence d’oxygene et

on assiste au premier stade de décomposition anaérobie.

En effet les microorganismes anaérobies facultatifs déecomposent la matiére organique. On
assiste aussi & une importante production de CO> et d’acides organiques (acides gras volatils).
Donc, il y abaissement du pH et augmentation de la demande chimique en oxygene (DCO)
(Chynoweth & Pullammanappallil, 1996 ; Williams, 1998 ; Mata-Alvarez, 2003)

1.2.3.3 La fermentation anaérobie
A ce stade la température diminue et la teneur en gaz carbonique en augmentant, favorise
I’apparition de bactéries anaérobies strictes. Cette phase présente I’avantage de produire du

méthane (biogaz).

La teneur en CHa dans le gaz peut varier entre 40 et 60% en volume. La production du
méthane peut durer plus d’une dizaine d’années. (Farquhar & Rovers, 1973 ; Barlaz et al.
1990). En fonction des transformations effectuées par les différentes populations bactériennes

anaérobies on peut considérer quatre étapes :

1.2.3.3.1 L’acidogénése :
De tres nombreuses espéces bactériennes anaérobies facultatives ou anaérobies strictes
prennent part a cette phase qui en premier lieu transforme les produits de 1I’hydrolyse en
des composés precurseurs de CH4, d’acétate, COz et Ho. Et en second lieu, transforment
I’acétate en alcools et acides gras volatils (AGV). Cette étape aboutit a un changement
important des conditions d’acidité du milieu et I’abaissement du pH qui provoque la

solubilisation de certains métaux (Williams, 1998).

1.2.3.3.2 L’acétogénése :
Dans cette phase se produit la transformation des sucres, des AGV et des alcools en acétate,
formate et gaz (CO2 et Hz), qui seuls sont assimilables dans la phase méthanogéne. C’est
pourquoi, la majorité des acides gras volatiles se transforment en acide acétique (Barlaz, 1996
; Stegmann, 1997).
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1.2.3.3.3 La méthanogénese :

Il se produit deux réactions de méthanogenes simultanées. Les bactéries méthanogénes sont
des bactéries anaerobies strictes. Bien que la composition du gaz obtenu soit trés variable, les
principales composantes sont le CH4 et le CO2. La somme de leurs concentrations avoisine
généralement 99%. La présence d’autres composés dans le gaz résulterait d’'une composition
anormale du déchet. On note au cours de cette phase : une augmentation du pH sous le contrdle
de la capacité tampon des carbonates, une valeur minimale du potentiel redox, une
complexation puis précipitation des déchets métalliques et enfin, une diminution de la charge

organique avec 1’augmentation de la production du biogaz (Aragno, 1988).

1.2.3.3.4 La maturation :
C’est la fin des phénomeénes de biodégradation, avec stabilisation de la matiére organique et
chute de la production de biogaz. Il y a méthanisation trés lente des produits biodégradables
avec formation des molécules complexes de type acides humiques (Delineau & Budka, 2000
; Pichler & Kdgel-Knaber, 2000 ; Kang et al. 2002 ; Labanowski, 2004 ; Francois, 2004).
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Matiére organique en suspension
protéines, lipides, glucides
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1.3 Composition et évolution de la qualité du lixiviat au cours du temps

Le rapport DBOs/DCO, qui traduit la biodégradation « potentielle » des lixiviats, diminue trés
rapidement avec 1’dge du centre de stockage des déchets. Des valeurs proches de 0,7 sont
atteintes sur les sites jeunes alors que les lixiviats vieux affichent des rapports inférieurs a 0,05.
Cette diminution de la biodégradabilité de 1’effluent est due au relargage dans le milieu de
grosses macromolécules organiques, du type substances humiques (Kang et al. 2002 ; Wang
et al. 2002). Enfin, toutes ces études montrent, d’une part, que la majorité de I’azote est présente
sous forme ammoniacale et, d’autre part, que les métaux lourds semblent trés affectés par
I'évolution temporelle du lixiviat. Suivant le stade d’évolution biologique des déchets, trois

types de lixiviats ont été distingués (Barres et al. 1990).

1.3.1 Les lixiviats jeunes :

Les lixiviats jeunes se caractérisent par une charge organique élevée relativement biodégradable
(seuil de biodégradabilité DBOs/DCO > 0,3) constituée principalement d’AGV. Ces lixiviats
peuvent étre chargés en métaux (jusqu’a 2 g.LY) du fait de leur pH relativement bas (< 6,5). lls
correspondent aux premiéres phases non méthanogénes de 1’évolution d’un CSDU (Barres et
al. 1990). Une étude sur le lixiviat d’une décharge au Canada a permis d’obtenir un seuil de
biodégradabilité de 1’ordre de 0,7 (EIl Hassani, 2016).

1.3.2 Les lixiviats intermédiaires :

Les lixiviats intermédiaires sont obtenus au fur et a mesure que le CSDU vieillit et que les
déchets se stabilisent, la charge organique diminue et les AGV se raréfient (seuil de
biodégradabilité DBOs/DCO entre 0,1 et 0,3) (Millot, 1986 ; Ramade, 1998), au profit de
composés de hauts poids moléculaires. L’émergence de ces composés tend a diminuer la
biodégradabilité du lixiviat. De ce fait, le pH est voisin de la neutralité et la charge en métaux
devient négligeable. Ces lixiviats correspondent globalement a la phase méthanogéne stable
(Barres et al. 1990).

1.3.3 Les lixiviats 4gés ou stabilisés :

Les lixiviats agés ou stabilisés sont caractérisés par une faible charge organique, composée
essentiellement des substances humiques (acides fulviques et humiques) de hauts poids
moléculaires. Sont également présents des composés de faibles poids moléculaires tout aussi
réfractaires a la biodéegradation (DBOs/DCO < 0,1) (Millot, 1986 ; Ramade, 1998). Beaucoup
d’études ont démontré ce type de résultats, Chemlal et al. (2014) ont travaillé sur la décharge
d’ Oued Smar (Algérie) dont le ratio est de 0,045. Ainsi que Abed et al. (2014), sur la décharge
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de Kenitra (Maroc) dont le ratio est de 0,04. Le méme résultat a été obtenu précédemment, lors

d’une étude sur une décharge au Liban par Aoun et al. (1998).

1.4 Pollution et impacts du lixiviat sur I’environnement

L’émission des polluants vers les eaux de surface (lacs, cours d’eau, zones humides) est
conditionnée par les mémes facteurs que pour les eaux souterraines. Le transfert vers ces eaux

est dicte par les facteurs suivants :

- L’imperméabilité des sols qui favorise le ruissellement au détriment de I’infiltration ;

- Lapente de la ligne d’eau jusqu’a la berge ;

- L’encombrement de la ligne d’eau (obstacle, rétention, végétation...) qui dicte le
temps de transit ;

- la distance aux berges.

Durant ce transfert vers les eaux de surface, une atténuation naturelle de la charge polluante est
souvent constatée. Elle peut étre tres efficace dans les zones humides ou la présence conjuguée
de la strate des macrophytes (joncs, roseaux, veégétation hygrophile) et de sols vasards tres
riches en matiere organique joue en faveur d’une dégradation rapide et d’un piégeage des
micropolluants. De méme, la capacité auto épuratrice des cours d’eau peut étre significative,

limitant ainsi le troncon impacté (Chassagnac, 2005).

Les impacts types résultent surtout de la mise en solution des polluants solubles, de la
surmultiplication d’une microflore spécifique et d’un déficit en oxygénation du milieu

(consommation de 1I’oxygene dissous par les processus de biodégradation).
s sont les suivants :

- Perte de la qualité des eaux, perte de la potabilité des eaux ;
- Perte de la biodiversité (surdéveloppement d’espéces au détriment d’autres) ;
- Intoxication de la faune et de la flore par anaérobiose, voire de la chaine alimentaire

par bioaccumulation (micropolluants) (Chassagnac, 2005).

1.5 Les modes de traitement des lixiviats de décharges

La difficulté¢ d’indentification et quantification des polluants contenus dans les lixiviats, rend

difficile le traitement de ces derniers (Chu et al. 1994). Plusieurs criteres influencent la
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formation des lixiviats et par conséquent la charge en polluants, McBean et al. (1995)
énumerent cing principaux facteurs a savoir la composition des déchets, la quantité¢ de 1I’eau
infiltrée, le taux d’humidité dans les déchets, la hauteur des cellules dans lesquelles les déchets
sont enfouis et la température a I’intérieur de ces cellules. Ces facteurs, qui différent dans le
temps et dans 1’espace, font que le produit, le lixiviat, obtenu dans un site d’enfouissement varie
d’un site a I’autre selon la combinaison des facteurs cités précédemment ainsi que leur intensité.

Cela a une conséquence sur la décision du choix de mode de traitement des lixiviats.

Trois scénarios pour la gestion de traitement des lixiviats sont possibles. Le premier est un
traitement total des lixiviats sur site. Le deuxiéme consiste en un traitement partiel. Le troisieme
scénario est le transfert des lixiviats vers 1’extérieur. Pour les deux derniers scénarios, les
lixiviats vont étre acheminés vers un site spécialisé, soit une unité de traitement des eaux
polluées (McBean et al. 1995). Le transport peut étre assuré soit par un réseau d’assainissement

soit par camion-citerne (McBean et al. 1995).

Le traitement des lixiviats peut étre apparenté avec le traitement des eaux usées. Toutefois, vu
les différents facteurs et la grande variabilité des éléments caractérisant les lixiviats,
I’abattement de polluants devient plus complexe que celui des eaux usées urbaines (Robinson
et Grantham, 1988). Les lixiviats ont des valeurs en DBO et DCO qui peuvent aller jusqu'a
200 fois celles des eaux usées urbaines (Robinson et Grantham, 1988). En plus, les quantités
ainsi que les débits ne sont pas les mémes et les fortes productions de lixiviats sont observées

en hiver ou lors de la saison de fonte de neige.

D’une manicre générale, les modes de traitement des lixiviats peuvent €tre soit conventionnels
ou non conventionnels. Le traitement conventionnel comprend le transfert de ces derniers soit
par recyclage ou par traitement combiné avec les eaux usées domestiques, le traitement
biologique en aérobie et/ou anaérobie et le traitement physico-chimique soit par oxydation,
aération, précipitation, adsorption, coagulation, floculation et sédimentation (Renou et al.
2008). Le traitement non conventionnel est essentiellement le traitement membranaire, dont la
microfiltration, ’ultrafiltration, la nano filtration et I’osmose inverse (Renou et al. 2008 ;
Talalaj, 2015). Le tableau 1, résume les performances des différents types de traitements, par

rapport au type de lixiviat a traiter.

Pour le choix et la conception d’une unité de traitement des lixiviats des sites d’enfouissement
sanitaire, il est impératif d’avoir une excellente connaissance du mode d’enfouissement, la
conception du site d’enfouissement en lui-méme, la quantité et la qualité des lixiviats, le degre

de traitement exigée par la reglementation et le mode de disposition des residus ainsi que les
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effluents ultimes (Qasim and Chiang, 1994). Ce dernier va fixer les niveaux d’efficacité de

traitement a mettre en place.

Tableau 1 : Comparaison de I’efficacité des différents modes de traitement de lixiviats (Renou et

al. 2008)
Type de lixiviat FElimination (%3)
Procede Jeune Inter-médiaira T-ieu_'l DEO | DCO | TR MES | Turbidite Reésidus
(1 am) (5 ans) (15 ans)
Traitemant Excellent | Acceptable Faibla Dépend: de 'efficacits de 1z station de tramement dez saux
combing  zvec urbaines
une station de
Transfert traifement d.'H
eaux usées
urbaines
Recvelage Excellent | Acceptable Faible >80 60-80 | - - - -
Lasunase Excellent | Acceptable Faible BO 40-85 | =80 30-40 | 30-40 Boues
Coagulation- Faible Acceptable Acceptable | - 40-60 | =30 =80 =80 Boues
Floculation
Précipitation Faible Acceptable Faible - <30 <30 | 3040 |=EO Boues
Traitement | chimique
physico- Adsorption Faible Acceptable Excellent =30 | 70-80 50-70 -
chimigua Omnydation Faible Acceptable Acceptable | - 30-%0 =§0 Ozons
residuel
Asgration Faible Acceptable Acceptable | - <30 =80 - 30-40 Melangs Auw-
NH;
Asrobie Excellent | Acceptable Faible =80 60-50 | =80 60-80 |- Exces Bn
blromasse
Traitement Anasrobie Excellent | Acceptable Faible =80 | 60-80 | =80 |&0-BO |- Exces £n
biologique blomasse
Féacteur Excellent | Acceptable Acceptable | >80 | =E3 =80 | =99 40-60 Excés &1
membranaire blomasse
Ultrafiltration Faible 2 acceptable - 50 60- =09 =99 Concentrit
BO
Filtration Nanofiltration | Excellent | Excellent Encellent |80 [60-80 [60- |=99% |99 Concentrit
membranaire RO
Osmose mnverse | Excellent | Excellent Excellent =90 [ =50 =30 | =99 =99 Concentrat

1.5.1 Filtration membranaire

1.5.1.1 Principe
On appelle membrane tout matériau qui possede la propriété d'opposer une résistance sélective
au transfert des différents constituants d'un fluide, donc permet la séparation de certains des
éléments composant ce fluide (Degrémont, 1989). Sous I’effet d’une force motrice, elle permet
le transfert ou la rétention de certains composants entre les deux milieux qu’elle sépare. La
phase retenue constitue alors le retentat, ou concentrat, alors que la phase ayant traversé la

membrane s’appelle le pérmeat (ou filtrat).

Les différentes techniques membranaires peuvent étre classées selon la nature de la force
motrice mise en jeu : un gradient de pression AP ; un gradient de concentration AC ; un gradient
de potentiel électrique AE ; un gradient de pression partielle Ap ; un gradient de température
AT.

Nous nous intéresserons spécifiqguement aux procédes a gradient de pression.
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1.5.2 Les technigues membranaires a gradient de pression

Ces techniques, appelées également techniques Baro-membranaires, reposent sur une

différence de pression totale de part et d’autre de la membrane. On distingue parmi ces

procédés :

La microfiltration (MF) ;
L’ultrafiltration (UF) ;
La nanofiltration (NF) ;

L’osmose inverse (OI).

Les membranes peuvent étre classées selon le diametre moyen de leurs pores pour les

membranes poreuses (MF, UF, NF) ou sur la taille des particules et molécules dont elles

assurent la séparation. Le Tableau 2 présente une synthese de ces techniques membranaires, les

constituants qu’elles peuvent retenir suivant le diamétre des pores, les mécanismes de transfert

ainsi que les procédés concurrents.

Tableau 2: Comparaison des différentes techniques séparatives a membrane (Aimar et al. 2010)

Osmose inverse Nanofiltration Ultrafiltration Microfiltration
Procédé Ol NF UF MF
Diametre des pores (nm) <05 1 14100 10%a10*
Membrane dense
Espéces retenues Sels Petites molécules Macromolécules, Particules,
(M =300 g/mol) colloides colloides
Mécanisme de transfert Solubilisation - Solubilisation Capillaire Capillaire
diffusion —diffusion
+capillaire
Role de la pression  Importante Moyenne Faible Négligeable
osmotique
Pression appliquée (bar) 30280 10440 2a10 Négligeable
Débit-volume spécifique 10 a 60 50 a 100 50 a 500 150 a 1 500
(L. h't.m?)
Procédés concurrents Evaporation Echange d’ions Précipitation Centrifugation
Electrodialyse Chromatographie chimique Filtration
Echange d’ions Chromatographie
sur gel Dialyse

1.5.3 Modes de filtration

Il existe deux méthodes de filtration (Figure 1.2) :

- Filtration frontale : I'accumulation de matiére a la surface de la membrane géne la

filtration. Le procedé est de plus discontinu.
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- Filtration tangentielle : la circulation du retentat tangentiellement a la membrane permet
de limiter cette accumulation et ainsi de diminuer le colmatage. Le procédé peut de plus étre

continu (soutirage du retentat).

Filtration frontale Filtration tangentielle

Flux de pérméat  Pression Pression

v

B A PP
‘rﬁu; de pérméat ’ _«Gﬁ

S SR
v

Filtrat Filtrat

Figure 1-2: Mode de filtration (Bonnelly, 2005)

1.6 Le bioréacteur a membrane BRM

1.6.1 Contexte

Dans le cas du procédé conventionnel par boues activées, 1’é¢tape de séparation
biomasse/eau traitée repose sur une décantation gravitaire placée en aval du bioréacteur. Cette
étape de séparation a deux réles essentiels, minimiser la teneur en matieres en suspension dans
I’eau traitée, et permettre un recyclage des boues concentrées vers le bioréacteur pour y
maintenir une concentration en biomasse adaptée a 1’épuration attendue. (Guibelin, 1999 ;
Grosclaude, 1999).

La fiabilité de cette étape est donc déterminante pour la qualité de I’eau traitée mais aussi
pour la maitrise des processus biologiques en empéchant tout « lessivage » du réacteur
biologique (diminution progressive de la concentration en biomasse et donc de I’activité dans
le réacteur due a une vitesse de croissance des especes épuratives inférieure au flux spécifique
d’extraction du bioréacteur). (Guibelin, 1999 ; Scriban, 1999).

Pour pallier la fragilité de 1’étape de décantation, 1’étape de séparation doit étre composée
d’une barriére infranchissable par les especes épuratives, quel que soit leur état de floculation,

voire par des fines particules non retenues habituellement par décantation.
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Le choix de cette barriére s’est porté sur une opération de tamisage trés fin obtenu par la
mise en place de membranes poreuses dont la sélectivité est imposée par le seuil de coupure
choisi. (Le-Clech et al. 2006).

Cette association d’un systéme biologique et de I’étape de séparation sur membranes
poreuses a donné naissance au procédé appelé « bioréacteur a membranes ». La sélectivité

remarquable de la barriére filtrante a alors pour consequences : (Grasmick et al. 2007)

- Une grande qualité de 1’eau filtrée en termes de particules (absence totale de MES
(matieres en suspension) et de matiéres colloidales) ;

- Une désinfection poussée dont I’intensité dépend du seuil de coupure et de la
distribution des diametres des pores des membranes ;

- Une rétention totale des especes biologiques, méme peu floculées, qui peut favoriser le
développement d’espéces et d’activités spécifiques au sein du réacteur ;

- Une retenue, par la membrane, des matiéres en suspension non décantables dont le
temps de séjour dans le systéme devient égal au temps de rétention de la phase solide (&ge des
boues), facilitant ainsi leur assimilation ;

- Le maintien dans le réacteur d’une teneur contrélée et ¢levée en biomasse qui permet

une intensification des processus biologiques.

1.6.2 Configuration du BRM

On distingue deux familles de configurations : les réacteurs a configuration externe et les

réacteurs & membranes immergées.

1.6.2.1 BRM a boucle externe
Il s’agit de la premiére configuration a avoir ét¢ mise en ceuvre et la plus simple
technologiquement. La suspension est pompée du bioréacteur vers le module membranaire
placé a I’extérieur (Figure 1.4). La biomasse est alors mise en circulation tangentiellement a la
membrane. La filtration, interne/externe est réalisée sous une pression allant jusqu’a 5 bars. Le
concentrat est ensuite recirculé dans le bioréacteur. (Le Clech et al. 2005 ; Le Clech et al. 2006
; Grasmick et al. 2007 ; Lesjean et Huisjes, 2008).

Les modules tubulaires ou les modules plans sont les plus adaptés a ces conditions

opératoires.
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Biomasse

Alimentation QT concentrée Permeat
¥ >

Membrane

Bioréacteur

&

Air

Figure 1-3: BRM a boucle externe (Gagnaire et al. 2008)

1.6.2.2 BRM a membrane immergée
L’idée est d’immerger directement les membranes dans le bioréacteur. La pression
transmembranaire est créée par une pompe de succion qui aspire le pérmeat au travers des

membranes (Figure 4). (Yang et al. 2006 ; Lesjean et Huisjes, 2008)

Alimentation —Qj
Bioréacteur

Membrane

i

L Perméat

AirQ Ez.,

Figure 1-4 : BRM a membrane immergée (Gagnaire et al. 2008)

Les modules utilisés sont généralement des fibres creuses (la filtration frontale a lieu de
I’extérieur vers I’intérieur des fibres) ou des membranes planes. L’aération dans le bassin
biologique permet de lutter contre le colmatage, en créant une agitation a proximité des
membranes, tout en fournissant 1’oxygeéne nécessaire au métabolisme de la biomasse.
(Yamamoto et al. 1989 ; Grasmick et al. 2007).

1.6.3 Limitation des BRM

Les difficultés opérationnelles les plus souvent rapportées sont liées au colmatage des

membranes ainsi qu’aux problémes de transfert d’oxygene.

Concernant ce dernier point, selon les conditions opératoires, 1’application de charges

élevées et de fortes concentrations de boues induisent une réduction du transfert d’oxygéne.
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1.6.3.1 Colmatage
Le colmatage reste un verrou majeur pour le développement de la filtration sur membrane
car il est a la fois inévitable parce qu’inhérent a la séparation et complexe parce que base sur
des mécanismes variés (obstruction des pores, précipitation, adsorption, formation de biofilm..).
Il dépend toutefois du mode de filtration qu’il soit frontal ou tangentiel. Car lors d’une filtration
frontale I’accumulation des particules a tendance a obstruer les pores assez rapidement, tandis
que pour le mode tangentiel I’écoulement a la surface de la membrane limite la croissance des

couches concentrées a la surface de la membrane (Aimar et al. 2010).

Les phénomeénes de colmatage, liés aux solutés présents dans le fluide a traiter et a leur
rétention. On distingue habituellement quatre phénomenes qui peuvent étre a 1’origine du

colmatage des membranes :

o L’ Adsorption : Elle se traduit normalement par le dépot d’une monocouche de solutés
sur les parties du matériau qui lui sont accessibles.

eLes molécules dont I’adsorption est la plus génante pour la filtration sont les
macromolécules ou les agrégats de molécules (matiére organique), qui s’adsorbent en quantité,
car elles sont relativement peu solubles, ont une diffusivité relativement élevée et une capacité
a se déformer pour présenter plusieurs sites d’adsorption par molécule (Aimar et al. 2010 ;
Yassine, 2014).

e La capture de particule : Un deuxiéme phénomeéne a 1’origine du colmatage est bien
entendu la capture de particules par le milieu poreux, entrainées par le liquide qui filtre a travers
la membrane, les particules dont la taille est de 1’ordre de grandeur de celle des pores ou
supérieure ont tendance a se bloquer a la surface, a I’entrée ou dans les pores, entrainant une
obstruction totale ou partielle de ces derniers, et donc une augmentation de la résistance finale
de la membrane. Ce phénomeéne est, de plus, lié aux propriétés individuelles des particules
présentes dans le fluide et a leurs interactions avec le matériau membranaire (Aimar et al.
2010 ; Yassine, 2014).

eLe changement d’état des fluides: Un troisiéme mécanisme qui conduira a
I’apparition d’un dépdt de matiere sur ou dans le filtre correspond a un changement d’état des
solutions ou dispersions sur concentrées au voisinage de la membrane et qui peuvent former
une phase gel ou solide, qui se dépose, obstruant, totalement ou partiellement, le milieu poreux.
Ce phénomeéne est plus lié au comportement collectif de différentes catégories de particules et

solutés présents en phase concentrée dans le fluide que le précédent (Yassine, 2014).
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e Les biofilms : La matiere accumulée selon les mécanismes évoqués ci-dessus est une
condition favorable a I’ancrage de micro-organismes sur les membranes ou dans les modules,
et on peut alors assister, si quelques précautions élémentaires ne sont pas prises, a la croissance
d’un biofilm qui lui aussi augmente la résistance hydraulique, dégrade les membranes (acétate
de cellulose, en particulier) ou contamine le pérmeat. En réalité, on retrouve des micro-
organismes dans tous les milieux aqueux, a 1’exception de certaines eaux tres spécifiquement
traitées (pharmacie, micro-électronique). Ces microorganismes, a la différence d’autres sources
de colmatage, se multiplient rapidement, méme a partir de colonies trées affaiblies et en présence
de peu de nutriments. On note par ailleurs que, en situation de faible concentration en
nutriments, les bactéries ont tendance a développer une stratégie d’adhésion et de croissance

sur des solides plutdt qu’en milieu liquide.

Le moyen le plus efficace d’empécher la croissance de biofilms est 1’injection en
alimentation continue d’antibactériens, comme I’hypochlorite ou autres produits. (Aimar,

2006).

1.7 Traitement biologique
L’épuration biologique a pour but d’¢éliminer la matiere polluante biodégradable contenue

dans I’eau domestique (décantée ou non) en la transformant en matiéres en suspension : micro-

organismes et leurs déchets, plus facilement récupérables.

La dégradation peut se réaliser par voie aérobie (en présence d’oxygeéne) ou anaérobie (en
I’absence d’oxygene). Dans ce dernier cas, ou les réactions s’effectuent a 1’abri de I’air, le
carbone organique, apres dégradation, se retrouve sous forme de CO», méthane et biomasse. Ce
type de traitement appelé « digestion anaérobie » n’est utilis€ que pour des effluents tres

concentrés en pollution carbonée, de type industriel (brasserie, sucrerie, conserverie...).

La biomasse utilisee dans le traitement des eaux usées constitue un ecosysteme tres

simplifié, ne faisant appel qu’a des microorganismes.

Elle peut étre, soit libre, c’est-a-dire intimement mélée au milieu aqueux a épurer (boues
activées), soit fixée ; elle est alors accrochée sur un support solide a la surface duquel percole

I’eau a traiter (lit bactérien, biofiltre).

Elle est constituée d’étres vivants de petite taille, inférieure au millimetre, microflore de
bactéries et microfaune d’animaux, protozoaires et métazoaires proches des vers. Ces étres s’y
trouvent a de trés fortes concentrations, de I’ordre de 10! & 102 par litre pour les bactéries et

de 10° a 108 par litre pour la microfaune.
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Les relations entre ces divers groupes sont apparemment simples : les bactéries sont des
producteurs primaires qui fixent le substrat apporté par les eaux usées sous forme de matiére

organique ; la microfaune se nourrit de bactéries et parfois d’autres espéces de la microfaune.

La microfaune est représentée surtout par des protozoaires, organismes prédateurs de taille
comprise entre 20 et 200 mm qui jouent un réle important pour la clarification de 1’effluent. Ils
sont, en effet, a I’origine de la formation en floc de la biomasse ; celle-ci apparait alors comme
une suspension de particules de quelques millimetres de diamétre, agglomérats constitués de
bactéries, levures, protozoaires, matiéres organiques non assimilées et absorbées, matiéres
minérales floculées ; elle présente alors une aptitude a la décantation, ce qui offre une possibilité

de séparation biomasse-liquide interstitiel par une technique simple (Gaid, 2008).

1.7.1 Le bioréacteur en discontinu (batch process)

Le Batch process est utilisé dans le cas de faibles volumes. Apres avoir rempli le
bioréacteur vide et 1’avoir stérilisé, ou bien apres avoir stérilisé le bioréacteur vide et 1’avoir
rempli de milieu de culture stérilisé a part, on introduit I’inoculum et on laisse se dérouler la
biodégradation. Durant tout le temps qu’elle dure, on n’introduit pas de milieu de culture, tout
au plus un réactif de neutralisation, en quantité suffisamment faible, ou encore un produit
antimousse. De la méme facon, on ne soutire pas la culture tant qu’elle n’est pas terminée. Le
volume de suspension dans la cuve infiniment mélangée est donc constant ou peut étre
considéré comme tel et homogene (Figure 1.5). La concentration en biomasse présente
augmente selon la courbe de croissance microbienne. (Figure 1.6). Dans le méme temps, le
substrat (S) est consommeé et le produit recherché apparait, sa concentration (P) augmente.
(Scriban, 1999).

: Réacteur

Agitateur

Figure 1-5 : Schéma de fonctionnement du bioréacteur discontinu (Scriban, 1999).
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1.7.2 Cinétigue de croissance microbienne

La croissance d’une biomasse de concentration X mise en présence a 1’instant zéro d’un
substrat dégradable de concentration S comporte un nombre de phases comme indique dans la
Figure 1.6.

Phase! Phase de ' Phase de !
de | croissance | croissance | Phase endogéne
latence| exponentielle | ralentie |
| |

—_—

Temps

Figure 1-6: Courbe de croissance microbienne (Scriban, 1999).

1.7.2.1 Phase de latence
Cette phase correspond a 1’adaptation des micro-organismes au milieu nutritif. La vitesse

de croissance est nulle ou faiblement positive.

1.7.2.2 Phase de croissance exponentielle
Lorsque le taux de reproduction cellulaire atteint son maximum et reste constant en

présence d’une concentration non limitante en substrat.

1.7.2.3 Phase croissance ralentie
Cette phase est dite phase de ralentissement et correspond a une perturbation du milieu de
culture par la croissance exponentielle des micro-organismes. Le passage en phase de
ralentissement correspond a une diminution de la concentration du substrat et de la vitesse de

croissance.

1.7.2.4 Phase stationnaire
La phase de ralentissement se termine toujours par une inactivation totale de la culture
dont le nombre d'individus n'augmente plus et on atteint ainsi la phase de stabilisation. Au cours

de cette phase, il n'y a plus de substrat et le taux de croissance est nul.

1.7.2.5 Phase endogene
La stabilisation de la culture conduit rapidement au décés des micro-organismes et

s'accompagne d'une lyse des cellules libérant des produits divers. Durant cette période, les
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besoins en oxygene sont limités aux besoins respiratoires d'entretien des cellules ; c'est une

phase de décroissance dite phase de respiration endogene.

1.8 Le lixiviat des décharges source de perturbateurs endocriniens

Les nouveaux progres en matiere de chimie analytique notamment en spectrophotométrie de
masse et chromatographie liquide et gazeuse (GC-MS, LC-MS et LC-MS/MS) ont permis
d’améliorer le seuil de limite de détection et de quantification et de pouvoir analyser des
polluants dans des matrices complexes comme les lixiviats et les eaux usees (Aguera et al.
2013; Gros et al. 2008; Wu et al. 2010). Ces techniques ont permis 1’ouverture d’une nouvelle
famille de polluants dits « polluants émergents » (Kimmerer, 2011; Virkutyte et al. 2010).
Ce sont, en effet, des substances chimiques, dans la majorité des cas d’origine anthropique,
parfois naturelle, qui n’ont pas été détectées jusqu’a il y a une ou deux décennies, dont les
niveaux de concentration commencent a inquiéter la communauté scientifique suite a leurs
probables répercussions sur la santé et I’environnement. En général, en plus de lacunes au
niveau d’informations pertinentes sur leurs effets qu’ils peuvent induire sur I’environnement et
la santé humaine, ces polluants sont généralement non réglementés et aucun seuil ou limite de
leurs rejets n’est en place (Covaci et al. 2012). On trouve dans cette catégorie de polluants
émergents des produits pharmaceutiques, des hormones stéroidiennes, des produits de soins
corporels, des surfactants, des composés perfluorés, des plastifiants, des pesticides, des

retardateurs de flammes et des nanomatériaux (Virkutyte et al. 2010).

Plusieurs travaux portant sur les polluants émergents ont été publiés durant ces derniéres
années, principalement sur la présence de ces polluants dans les eaux usées et de surface
(Ramakrishnan et al. 2015).

Les perturbateurs endocriniens font partie de ces polluants émergents. Cette famille regroupe
des substances naturelles et synthétiques. En plus d’effets hormonaux, ces substances ont la
capacité d’interférer avec le systéme endocrinien et peuvent avoir des effets oestrogéniques,
anti-oestrogéniques, androgéniques et anti-androgéniques (Kimmerer, 2011). Parmi les
substances ayant été détectées dans les différentes matrices d’eau avec un pouvoir de
perturbation du systeme endocrinien, on nomme le BPA, les phtalates, les alkylphénoles,

certains pesticides, les dioxines et les PCB (Ktimmerer, 2011).

Comme il a été mentionné précédemment, le BPA est un composé chimique ubiquitaire et a eté

mis en évidence dans différentes matrices environnementales (eau et sol). Les sites
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d’enfouissements constituent une source d’introduction de ce dernier dans I’environnement a
travers ses lixiviats, d’ou I’intérét d’étudier sa présence ainsi que son mode d’¢élimination dans

une station de traitement fonctionnelle de ces lixiviats.

1.9 Le Bisphénol A :

Le Bisphénol-A (BPA) est un composé phénolique utilisé dans de nombreuses applications
industrielles, notamment comme monomeére dans la production de plastiques polycarbonates
(pour la fabrication des disques compacts, des bouteilles réutilisables, des contenants de
produits alimentaires, des biberons, etc. Le polycarbonate, d’aprés la bibliographie, sert a
fabriquer des disques compacts, des contenants mis en contact avec des aliments et des boissons
(ex. : biberons, bouteilles d’eau réutilisables, pichets, bonbonnes d’eau, vaisselle et contenants
d’entreposage), des conduites d’eau, des instruments médicaux, des vitrages et des pellicules.
Les mélanges de polycarbonates ont des applications dans I’industrie de 1’électricité et de

’¢lectronique.

- Industrie de I’électricité : Exemples : dispositifs d’alarme, boitiers de téléphone mobile,
pieces d’ordinateurs, équipements ménagers électriques, accessoires de lampes et fiches
d’alimentation électrique.

- et I’industrie automobile (ex. : réflecteurs pour phares avant et arriére, protége-phares,
pare-chocs, grilles de radiateur et d’aération, vitrage de sécurité, éclairage interieur,
pare-brise de moto et casques protecteurs), comme précurseur ou matiére de départ pour
des monomeres de certaines résines époxydes (pour la fabrication d'enduits de

protections, d'adhésifs).
Le tableau 3 ci-dessous regroupe les caractéristiques physicochimiques de cette molécule.

Le BPA est également utilisé dans l'industrie du PVC, dans la fabrication de papiers
thermosensibles, etc. Les vitrages de protection, les matériaux de construction, les lentilles
optiques et les teintures sont d'autres produits pouvant contenir du BPA. Les données sur
l'utilisation industrielle du BPA aux Etats-Unis en 2003 indiquent qu'environ 72% de la
substance a servi a la fabrication de polycarbonates, que 21% a été utilisée dans des résines
époxydes et que 6% a été employée dans d'autres applications (Environnement Canada et
Santeé Canada, 2008). Selon Environnement Canada et Santé Canada (2008). La production
mondiale de BPA, en 2006, se chiffrait a quatre milliards de kilogramme. Comme certains
alkylphénols (nonylphénol, etc.), le BPA est un cestrogéno-mimeétique capable de se lier aux

récepteurs a cestrogénes. Son action serait plus faible que celles des hormones stéroidiennes
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(1000 fois inférieure a celle de I'estradiol), mais il est massivement présent dans notre

environnement.

Tableau 3: Caractéristiques physicochimiques du BPA a 25 °C (National Center For
Biotechnology Information, 2018)

Formule chimique C15sH1605
Poids moléculaire 228.28 [g/mol]
Point de fusion (MP) 150-157 °C
Point d’ébullition 360 °C a 101,3 kPa
Densité relative 1,1-1,2 kg/m3 a2s5°C
Coefficient de partage octanol/eau (log
33-35
Kow)
Dans I’eau W= 300 mg/L a 25 °C
Solubilité Soluble dans I’acide acétique

Soluble dans une solution alcaline alcool,
acétone; peu  soluble dans le

tétrachlorométhane
Pression de vapeur 5,3.107 kPa a 25 °C
Constante de Henry 10" atm m~/mol a 25 °C
pKa 9,6

Selon des études menées par Vandenberg et al. (2007), I’homme absorberait environ 1jug de
BPA /kg de poids corporel par jour. Alternativement, le comité scientifique de la Commission
européenne des denrées alimentaires, a estimé que 1’exposition au BPA journaliére est de 0.48—
1.6 pg/kg de poids corporel par jour. La source du BPA serait principalement alimentaire.
(Vandenberg et al. 2007).

Actuellement, a l'instar de la plupart des polluants d'intérét émergent, le BPA ne fait pas I'objet
d'une législation. Toutefois, le Canada et certains pays de I'Union Européenne classent le BPA
dans la famille des composés perturbateurs endocriniens (PE) prioritaires. En effet, malgré le
désaccord sur les risques du BPA sur les étres vivants, ce polluant est identifié comme «CEPA
toxic ». Le terme «CEPA» (Canadian Environmental Protection Act) est un vocable Iégal
sous la loi Canadienne de la protection de I'environnement. Des actions sont entreprises par les
gouvernements en appliquant le principe de précaution. Les perturbateurs endocriniens,
incluant le BPA, semblent donc devenir prioritaires pour les instances réglementaires de

plusieurs pays développes.

On ne connait pas de sources naturelles de bisphénol-A ; les sources possibles de rejet de cette

substance dans I’environnement se limitent aux activités anthropiques.

Le bisphénol-A peut étre rejeté dans I’environnement au cours de sa production, de sa
transformation, de son utilisation et de son ¢limination de méme qu’au cours de la production,

de la transformation, de I’utilisation et de 1’¢limination des produits qui en contiennent. Les
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données, obtenues a la suite de la publication de 1’Avis concernant certaines substances du
groupe 2 du Défi en application de I’article 71 de la LCPE (1999), indiquent que le bisphénol-
A n’a pas été fabriqué au Canada en 2006 en une quantité égale ou supérieure a 100 kg, mais
qu’il a ét¢ import¢é au Canada pour utilisation dans des activités de transformation

(Environnement Canada, 2007a).

1.9.1 Concentrations du BPA dans I ‘environnement :

Les concentrations de BPA dans les eaux usées municipales sont de I'ordre du nanogramme par
litre (ng.L™) au microgramme par litre (mg.L™?). Entre 1999 et 2000, (Lee et al. 2005) ont
mesuré des concentrations de BPA entre 0.01 et 17.3 pg.L* dans les eaux usées municipales et
des concentrations de 0.07 a 10.6 mg.kg™ de matieres séches dans les boues non traitées de
quatre stations d'épuration des eaux usées de Toronto. Ces résultats confirment que dans les
installations d'épuration, le BPA se répartit entre les phases solides et liquides (Environnement
Canada et Santé Canada, 2008).

Un rapport d’U.S.EPA indique que les concentrations de BPA dans les eaux de surface sont de
0.012 20.14 pg.L™. Dans les eaux souterraines les concentrations sont comprises entre 0.0041
a1.9tg.L Dans les eaux de rejet des industries de boissons, les concentrations varient entre
0.005 et 0.1 pg.L™.

1.9.2 Risques liés a la présence du BPA dans | ‘environnement

Bien que les effets sur la santé humaine, due a I'exposition a de faibles doses, soient sujets a la
controverse, comme la possibilité de transfert du BPA dans le placenta humain a une
concentration de (10ng/ml) (Balakrishnan et al. 2010), les effets observeés sur la faune sauvage
sont notamment des malformations des organes génitaux, des anomalies du comportement
sexuel, ainsi qu'une baisse de fertilité (in Yassine, 2014). Ces effets ont été confirmés
expérimentalement par de nombreuses études. Par exemple chez les souris et les rats exposés
au BPA, en période prénatale et néo-natale, on a constaté ces anomalies (Vom Saal et al. 1998;
Howdeshell et al. 1999; Richter et al. 2007; Wetheril et al. 2007 ; Pant and Deshpande,
2012) :

- Des malformations du pénis et de l'urétre,

- Une augmentation de la taille de la prostate,
- Une diminution de la production du sperme,
- Une puberté précoce chez la femelle,

- Une hyperactivité avec agressivité,

- Des anomalies des noyaux gris centraux et une diminution de la dopamine.
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Plusieurs études ont défini une concentration minimale ou le BPA serait toxique pour la
faune et la flore aquatique ; Ike et al. (2002) ont testé 1’écotoxicité du BPA sur Daphnia
magna, le test a révélé une toxicité modérée a une concentration de 10 mg.L™. Par contre
Alexander et al. (1988) avaient déja constaté qu’a une concentration beaucoup plus faible
du BPA, allant de 1 a 10 pg.mL, celui-ci serait fortement toxique pour les espéces marines.

1.9.3 Législations
Depuis quelques années, le BPA est devenu un probléme de santé publique majeur. Le Canada

a été le premier pays au monde a prendre des mesures sur le BPA dans le cadre de son Plan de
gestion des produits chimiques (PGPC). Ce plan de gestion a été lancé en 2006 pour évaluer la
toxicité des produits chimiques utilisés a grande échelle depuis plusieurs années ainsi que pour
améliorer les connaissances sur ces composés (Yassine, 2014). Les paragraphes 64 (a) et (c) de
la Loi canadienne sur la protection de I'environnement (1999) N° CAS 80-05-7 sur la poursuite
de la déclaration des rejets de bisphénol A et la surveillance environnementale du bisphénol A
dans les eaux usées, les lixiviats de décharge, la faune, les poissons et les plans d'eau récepteurs,
sont toujours en cours. (LCPE, 1999).

Selon la directive européenne 671548ICEE, le BPA est toxique pour la reproduction (phrase de
risque R62 : Risque possible daltération de la fertilité) ainsi que dangereux pour
I'environnement (phrase de risque R52 : nocif pour les organismes aquatiques) (Eur-Lex,
2001). De méme, I'Union Européenne (UE) a interdit la fabrication des biberons contenant du
BPA depuis le I* mars 2011 en adoptant la directive UE n°812011 et a banni leur importation
et leur vente a partir du I*" juin 2011 (EFSA, 2013). Depuis janvier 2015, I’Europe a banni le
BPA dans tous les produits de conditionnements alimentaires ainsi que définitivement dans les
biberons et les anneaux de dentition. Le texte de loi visant cette interdiction a été adopté par le
Sénat francais le 13 décembre 2012 (Sénat Presse, 2013). En Algérie, aucune loi ne défend la
sécurité du consommateur, ni celle de I’environnement contre la présence de ce produit
hautement toxique ; cependant, les normes de rejets imposées par le journal officiel pour les
composés phénoliques d’une raffinerie de pétrole est fixé a 0,25 g/t, et ceux d’une industrie de

cokéfaction est de 0,3 mg.L™ . (JORA, 2009).
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2 Matériel et méthodes :

2.1 Matériel :

2.1.1 Points de prélévement des lixiviats

Les échantillons de lixiviats ont été prélevés sur quatre centres d’enfouissement des déchets
ménagers et assimilés en Algérie ; Staoueli (Alger), Corso (Boumerdes), Blida, Hamici
(Alger).

Les lixiviats ont été prélevés a partir de 1’alimentation en lixiviat du bassin de lagunage.

Le lixiviat est récupéré dans un récipient en plastique étanche d’une capacité de 30L. Le plan

et le calendrier d’échantillonnage du lixiviat sont rassemblés dans le Tableau 4 ci-dessous.

Tableau 4 : Calendrier de prélevements des échantillons de lixiviats

Nom de I’échantillon Le site de prélevement Date du prélevement
LS Staoueli 09/04/2012
LC Corso 18/03/2017
LH Hamici 19/03/2017
LB Blida 19/03/2017

2.1.2 Préléevement de la boue activée

Afin de traiter le lixiviat par bioréacteur en batch process en conditions non limitantes
d’oxygénation, on a prélevé 20 L de boues activées de la station d’épuration de la SEAAL de
Beni Messous. Une fois arrivée au laboratoire, cette boue est soumise a un protocole

expérimental afin d’étre utilisée ultérieurement.

Les boues activées sont une matrice complexe dans laquelle différents interférents sont
présents. Pour s’affranchir de ces derniers lors des dosages, un protocole expérimental a été mis
en place. Dans un premier temps, les boues sont lavées a I’eau. Aprés avoir laissé décanter, le
surnageant est retiré, puis le culot (les boues) est, a nouveau, lavé a I’eau et bien mélangé. Le
melange est ensuite centrifugé pendant 15 min et I’eau surnageante jetée. On réitére cette
opération 5 fois. Les boues activées étant aérobies, elles sont donc mise sous barbotage a
température ambiante pour préserver leur qualité (Yahiat, 2010).
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2.1.3 Dispositifs expérimentaux

2.1.3.1 Le réacteur biologique (traitement biologique)
2.1.3.1.1 Conditions de culture
Le lixiviat L est incubé a température ambiante et agité a 1’aide d’un agitateur mécanique durant
toute la période expérimentale. Le procéde est de type discontinu et parfaitement agité. Une
aération est maintenue continuellement grace a compresseur. Un diffuseur est ajouté afin
d’avoir de fines bulles d’air pour un meilleur transfert d’oxygeéne. Un test témoin a été mis en
place, ou nous nous sommes affranchis de toutes conditions opératoires suscitées, dans le but

d’étudier le comportement des microorganismes.

Afin d’accélérer le processus de biodégradation, nous avons réalisé une pré-culture sur

I’effluent pendant 72 heures a température ambiante, en milieu agité et aéré. (Chemlal et al.

2014).

2.1.3.1.2 Lapré-culture :
Pour cette partie du traitement, le lixiviat LS servira a la mise en ceuvre du couplage
Bioréacteur/UF. Pour accélérer le process, des pré-cultures ont été réalisées avec un

ensemencement pendant 72 h avec un rapport de volume 1/1 : Boue activée + LS.
Ainsi nous disposerons donc des essais suivants :
Des essais réalisés a partir de 1’effluent non-ensemencé, ce qui correspond au témoin ;

Un essai a partir de I’effluent LS auquel ont été ajoutés des microorganismes de boue activée

préalablement amplifiés.
Le volume de chaque Bioréacteur est de 8 litres.
Nous avons mentionne :

e Bio-Boue : bioréacteur N°1 contenant le lixiviat LS représentant 90% du volume du
réacteur et 10% du volume de Boue de la pré-culture ;

e Bio-Lix : bioréacteur N°2 contenant du lixiviat LS a 100%.

e LC: bioréacteur N°3 contenant du lixiviat LC a 100%.

e LH : bioréacteur N°4 contenant du lixiviat LH a 100%.

e LB : bioréacteur N°5 contenant du lixiviat LB a 100%.
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2.1.3.1.3 Les nutriments
Les produits utilisés dans 1’alimentation nécessaire pour la croissance des microorganismes

sont : L’urée comme source d’azote et le KzHPO4 comme source de phosphore.

Les nutriments sont dissous dans de I’eau déminéralisée destinés a assurer I’humidité. La

source de carbone est fournie par I’effluent.

2.1.3.1.4 Protocole expérimental :
Dans cette étude, plusieurs heures sont nécessaires pour mener a terme le traitement. Au départ
du traitement, les prélévements se font a des intervalles de temps réguliers (chaque 30 min au
bout de quelques heures de traitement les prélevements seront espacés de 1h puis 2h, 4h allant
jusqu’a des prélévements chaque 24h). En fin d’expérience, les échantillons seront extraits hors
du réservoir contenant le volume de lixiviat a traiter (7 L) afin de le soumettre aux différentes

analyses.

D’abord, ils subissent une mesure de pH. Ensuite, une mesure de la DCO a 600 nm.
Cette cinétique permet de déterminer le rendement et la durée du traitement.

Ces études ont été réalisées pour les bioréacteurs : Bio-Boue, Bio-Lix, LC, LB et LH.

Le pH est vérifié continuellement, ainsi que la densité optique des prélevements a 600 nm afin

d’établir une cinétique de la croissance microbienne.

2.1.3.2 Traitement par Ultrafiltration :
2.1.3.2.1 Dispositif d’ultrafiltration

L’installation d’ultrafiltration comporte les éléments suivants :

- Une cellule tubulaire d’ultrafiltration ;

- Un systéme d’alimentation fonctionnant a partir d’'une pompe centrifuge ;

- Deux prises de pressions P1 et P2 permettant de mesurer les pressions d’entrée et
de sortie du module d’ultrafiltration ;

- Une boucle d’évacuation de la solution du circuit ;

- Un circuit de recirculation ;

- Lamembrane : Le module est équipé d’'une membrane d’ultrafiltration M5 a seuil

de coupure de 10kDa.

La membrane est composée d’une couche poreuse ultrafine en oxyde de zirconium ZrO2 qui est
elle-méme supportée par un support de carbone poreux. Cette membrane présente une grande

résistance aux radiations, a la chaleur et aux contraintes chimiques comprises entre 0-80°C, pH
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1-14 et 0-8 bars. Le module utilisé est de géométrie mono tubulaire de surface active égale a
0,012m?2 avec des diameétres interne et externe respectivement de 6 et 10 mm, et d’une longueur
de 50 cm.

2.1.3.2.2 Protocole expérimental
Le but est de calculer la perméabilité ainsi que de tracer les courbes de polarisation. Pour cela,

nous avons opéré en boucle fermée.

Afin d’obtenir la perméabilité de la membrane avant et apres ultrafiltration et d’optimiser le

traitement par ultrafiltration on suit les directives suivantes :

1. Remplir le bac d’alimentation (solvant/effluent) ;

2. Fixer une pression AP a 1’aide de la vanne ;

3. Pour chaque AP noter le temps t nécessaire pour avoir un volume V du pérmeat.

4. En tracant Jv (flux de pérmeat) en fonction de AP (différence de pression) on obtient une

courbe qui est une droite affinée, la perméabilité représente la pente de cette derniére.
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2.2 Méthodes d’analyses :

2.2.1 Mesure des paramétres globaux des effluents agueux

2.2.1.1 pH et conductivite :
Le pH des échantillons a ét¢ mesuré sous agitation magnétique a 1’aide d’un pH metre de

marque HANNA, modele pH 211, calibré avec deux solutions tampon de pH 4 et 7.

La conductivité a été¢ mesurée a I’aide d’un conductimetre de marque HANNA, modele EC 214.
Une mesure intégrée de la température permet une compensation automatique de la valeur de
la conductivité en fonction de la température de la solution (température de référence : 25°C).
2.2.1.2 Dosage de la matiére en suspension (MES) a 105 °C, méthode par
centrifugation (norme NFT 90 — 105 02 1997) :
La matiére en suspension se reporte a toute matiere solide en suspension dans 1’eau usée. Elle
peut affecter d’une facon défavorable, les procédés de traitement biologiques et

physicochimiques. (Rejsk, 2002).

Un volume Ve (12 ml) d’un échantillon de lixiviat est centrifugé. Le culot est récupéré puis
déposé dans une capsule préalablement pesée : (M1). La capsule et son contenu sont sechés a
105°C puis de nouveau pesés : (M2). La teneur en MES est calculée a partir de la formule
suivante : MES (mg.Lt) = (M1 -M2)1000/VE Q)

2.2.2 Mesure des parametres globaux liés a la pollution organique

2.2.2.1 Détermination la demande chimique en oxygéne (DCO) : (MA. 315-DCO
1.0):

La demande chimique en oxygene (DCO) est employée couramment pour mesurer le niveau de
contamination organique d’une eau usée. Le niveau de contamination est déterminé en mesurant
la quantité d’oxygene requise pour oxyder la matiere organique dans 1’échantillon du lixiviat
en COa. Ce test est utilisé aussi pour suivre le changement de la concentration de la matiére

organique dans le lixiviat traité et pour évaluer le rendement et les performances de traitement.

La procédure de la détermination de la demande chimique en oxygéne consiste en une
oxydation sous reflux durant 2 h & la température d’ébullition (150°C) d’un volume de 2.5 ml
de lixiviat avec une quantité connue de dichromate du potassium en milieu sulfurique et en
présence de sulfate d’argent (catalyseur). Les mesures d’absorption de chaque échantillon sont

effectuées par un spectrophotomeétre a une longueur d’onde de 600 nm. (CEAEQ, 2006).
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2.2.2.2 Détermination de la demande biochimique en oxygéne (DBOs) : (MA.
315-DBO 1.1)

La DBO est I’'un des parametres les plus largement employés pour caractériser les polluants
organiques présents dans I’ecau. Concrétement, la DBOs est basée sur la quantification de
’oxygéne consommée (en mgO2.LY) par un échantillon incubé avec des microorganismes ou

non, a 20°C pour une période de 5 jours.

La mesure de la DBOs a été réalisée par procédé respirométrique a volume constant, au moyen
d’un BSB-MeBgerat, Modele 602, qui permet une détermination de la DBO5 de 0 a 4000
mgO..L ™. Le principe de 1’expérience est le suivant : dans une bouteille fermée, pendant la
dégradation oxydative de la matiére organique, les micro-organismes consomment 1’oxygéne
dissous qui est remplacé en permanence par de I’oxygene en provenance du volume d’air situé
au-dessus de 1’échantillon. Et puisque 1’expérience est menée a volume constant, Le gaz
carbonique produit est piégé par NaOH ou KOH au fur et a mesure de sa formation ; la

dépression mesurée correspond donc a la consommation d’oxygeéne due a I’activité bactérienne.

2.2.2.3 Analyse des métaux par spectrométrie d’absorption atomique atomique :
Les métaux de lixiviat (Fe, Pb, Zn) ont été déterminés par spectrométrie d’absorption atomique
apres une digestion préliminaire avec HNO3-H>SO4 selon la méthode décrite dans Standard
Methods (3030 G. Nitric Acid-Sulfuric Acid Digestion). Le principe consiste en une digestion
de I’échantillon par les acides HNOs-H2SO4 a haute température (200°C) jusqu’a décoloration

du minéralisat. Apreés refroidissement, celui-ci est filtré deux fois. (Rodier, 2009).

La concentration des métaux dans les échantillons a été déterminée par spectrophotométrie

d’absorption atomique. La mesure a été réalisée par 1’analyseur SOLAAR UNICAM M series.

2.2.3 Extraction et analyse du BPA dans les échantillons liquides :

Un volume de SmL de I’échantillon a analyser sera placé dans un tube conique, dans lequel on
rajoute 0,1 mL d’une solution tampon d’acétate de sodium/ acide acétique (pH=4). Une mixture
de 0,75 mL d’acétone et de 100 pL de chloroforme a été injectée dans le tube. Le mélange est
centrifugé a 5000 rpm durant 6 min. le culot est récupéré auquel 200 uL de HPLC-grade
méthanol ont été rajoutés (Bahramifar et al. 2014). Un volume 10 pL est injecté dans 1’appareil
HPLC de type SHIMADZU SIL-20A, équipé d’un détecteur UV a barrettes de diodes UV-
visible (190 nm a 800 nm). L’analyte a été separé par une élution isocratique sur colonnes de
phase apolaire greffées C18 : modele utilisé ; RP18 de L= 150mm, @= 4,6 mm, granulométrie

= 5um. Marque GRACE Alltima C18. Injection de volume de 10pL maximum.
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La phase mobile utilisée est un mélange d’eau : acetonitrile en conditions isocratiques (40:60,

v/v). Sous un débit de 0,2 mL min™.

2.2.4 Echantillonnage et isolement des bactéries :

Pour réaliser I’étude de la biodégradation du Bisphénol A par un isolat bactérien, un total de 6
échantillons de lixiviats de décharges ont été collectés de différents CET/Décharges : CET de
Hamici, ancienne décharge d’oued smar, ancienne décharge de ouled fayet (wilaya d’Alger),
CET de Blida (wilaya de Blida), CET de Corso (Wilaya de Boumerdes) et CET de Khenchela
(wilaya de Khenchela).

La collecte s’est faite dans des conditions d’asepsie et d’hygiéne recommandées en
microbiologie (Rodier, 2009). L’analyse microbiologique s’est faite juste aprés I’arrivée au
laboratoire pour les échantillons d’Alger, Blida et Boumerdes. Le lixiviat du CET de Khenchela

a eté conservé a 4°C apres collecte et analysé au bout de 24h environ.

2.2.5 Préparation des échantillons :

Aprés homogénéisation de chaque flacon, une série de dilutions décimales a été réalisée de
101 4 10 a I’aide d’une solution stérile d’eau physiologique. A partir de chaque dilution, un
volume de 0,1 ml a été ensemencé en surface sur de la gélose nutritive (GN) coulé sur boites
pétri. Celles-ci sont incubées entre 25 et 30°C de 24 a 48h.

2.2.6 Isolement et purification des souches obtenues :

Les microorganismes ayant fait I’objet de cette étude, ont été obtenus a partir de colonies bien
isolées, repiquées dans un nouveau milieu par la méthode des stries sur milieu solide et portées

a incubation pendant 24h a 30°C. Ces colonies pures sont retenues pour la suite de 1’étude.

2.2.7 Conservation des souches :

La conservation des souches a courte durée a été effectuée a 4°C, en piqure centrale dans des
cryotubes gélosés. Pour des périodes de conservation plus prolongées, les souches sont gardées
a -20°C dans des cryotubes contenant un mélange de gélose nutritive additionnée de glycérol
(v/v : 80/20).
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2.3 ldentification des microorganismes :

L'identification des bactéries se fait suivant une clé dichotomique qui va des caractéres les
plus vastes aux plus pointus pour aboutir a une espéce bactérienne donnée. L’objectif est de

connaitre la bactérie ayant donné le résultat le plus satisfaisant.

2.3.1 Caractérisation phénotypique des souches :

2.3.1.1 Aspect macroscopique (colonies)

Apres incubation, le premier critére d’identification sur lequel on se base est celui de 1’aspect
macroscopique des colonies vu a I’ceil nu, que ¢a soit taille, forme du relief (bombée, semi
bombée, plate), couleur, aspect (collant, filamenteux...), odeur, transparence (opaque,
translucide), allure des contours (régulier, dentelés), pigmentation, et aspect de la surface (lisse

Ou rugueuse).

2.3.1.2 Aspect microscopique (gram)
Une suspension enrichie par des colonies de microorganismes est préparée, puis étalée (un
frottis) sur une lame porte objet en verre ; s’ensuit un séchage a I’air ensuite a la chaleur du bec
bunsen. Sur le frottis fixé on applique la coloration de gram (voir annexe), ce frottis une fois

séché, est lu au microscope optique, objectif x100 a 1’aide de 1’huile a immersion.

2.3.1.3 Le test catalase :
La recherche de la catalase présente un intérét taxonomique en ce qui concerne les bactéries a
Gram positif. La catalase est une enzyme qui catalyse la dégradation du peroxyde
d’hydrogene (H203). Le test consiste a mettre des bactéries en quantité suffisante en contact
de peroxyde d’hydrogene (H20-). Si elles possedent la catalase, elles dégradent le peroxyde

d’hydrogene en eau et dioxygene visible par la formation de bulles.

2.3.2 Caractérisation génotypique des souches :

Cette partie expérimentale a été réalisée aux laboratoires LiBio de |’ENSAIA de Nancy.
France.

-Extraction et purification de I’ADN génomique

Cette étape est réalisée pendant la phase exponentielle de la croissance avec un kit de
purification d’ADN génomique Wizard (Promega) a partir de 5 ml de culture d’aprés le

protocole fourni avec le kit.
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Les cellules bactériennes issues d’une culture de 12h en milieu solide de gélose nutritive (1,5
ml) recueillies par centrifugation (10min, 13000 rpm) sont reprises dans un volume de 200ul
d’un tampon de lyse (2% Triton X100, 1% SDS, 10 mM de NaCl, 10mM Tris-HCI a pH= 8)
pour étre mélangées par la suite a 0,3 g de microbilles de 0,5 mm (Sigma G8772) et 200ul d’une
solution de phénol/chloroforme/alcool isoamylique (25/24/1). Cet ensemble est agité par un
cortex a une vitesse maximale pendant 2 min puis centrifugé a 13000 rpm pendant 5min a 4°C.
Au surnageant recueilli a 1’issu de cette étape, 20ul d’acétate de sodium et 600 ul d’éthanol
absolu sont ajoutés. La formation d’un filament d’ADN est obtenu par retournement délicat des
tubes un a un. L’ADN total ainsi obtenu est conservé a -20°C dans du tampon Tris-EDTA
jusqu’a utilisation.

2.3.3 Reéaction de polymérisation en chaine (PCR), purification du fragment amplifié
et séquencage :

Le principe de cette technique consiste a amplifier une séquence définie d’ADN du génome en
le multipliant en grand nombre de fois grace a une polymérase. L’amplification du géne ciblé
(16S rDNA) était réalisée dans un volume total de 50ul (50 ng d’ADN génomique, 5ul de
tampon 10X, 0,5ul TagDNA Pol (Qbiogéne), 2,5ul de chaque amorce a 10uM et 2l de dNTP).

L’amplification est réalisée par cycle comprenant les étapes suivantes :

- Dissociation de I’ADN double brin par élévation de la température du milieu réactionnel a
95°C;

- Hybridation des amorces spécifiques (tableau 5) des bornes du fragment d’ADN
génomique a amplifier (ADNr-16S) par abaissement de la température (;

- Alafin des N cycles de PCR, une étape d’élongation est ajoutée a la fin du programme
pour laisser davantage le temps aux Taq polymérases d’achever la polymérisation totale
des molécules d’ADN en cours de synthése, aprés élévation de la température a 72°C.
(Weisburg et al. 1991)

- la taille du produit d’amplification obtenu par PCR est vérifiée par électrophorése sur gel
d’agarose a 0,8%. Le produit est ensuite purifi¢ en utilisant un kit de purification
commercialisé par Qiagen (QIAquick Purification Kit). Aprés élimination de 1’agarose, le
fragment d’ADN est directement séquencé, environ 10 a 40ng du produit d’amplification
obtenu est soumis au séquencage. A terme du programme de la PCR, I’amplicon obtenu ou

I’ADN synthétisé est conservé a 4°C jusqu’a utilisation.
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Tableau 5 : Séquence des amorces utilisées en PCR

Amorces Sequence
D1 AAGGAGGTGATCCAGCC
fD1 AGAGTTTGATCCTGGCTCAG

T* : température d hybridation ou d’appariement des oligonucléotides amorce.

2.3.4 Phylogénie moléculaire du géne 16S rDNA :

Une analyse phylogénétique a été réalisée a partir des séquences obtenues. A cet effet, nous
avons utilisé pour la souche recherchée la séquence obtenue lors de cette étude ainsi que
d’autres obtenues a partir des bases de données (EZBioCloud) pour des souches cataloguées, et
utilisées comme séquences guides. L’arbre phylogénétique a été établi en utilisant la méthode
Neighbor-Joining (Saitou et Nei, 1987). Le logiciel MEGA 7 (Tamura et al. 2011) a été utilisé
pour réaliser les alignements des séquences et dresser les arbres phylogénétiques

correspondants.
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3 Résultats et discussion

3.1 Partie | : Analyses du lixiviat et traitement par BRM:

3.1.1 Caractérisations des différents prélévements de lixiviats :

Les principales caractéristiques du lixiviat sont rapportées dans le tableau 6. Différentes
valeurs sont comparées avec celles des normes de rejets en milieu naturel et celles admises

aux STEP, Stations d’Epuration en Algérie.

Tableau 6: Caractéristiques physico-chimiques des échantillons de lixiviats.

Parametres unité Normes de Normes
rejetsdansle  STEP

milieu naturel  (JORA,

(JORA, 2009)
2006)
pH - 7,1 8,1 8,4 8 6,5- 8,5 5,5-8,5
Conductivité mS 8,7 -
MES mg L 7370 40 600
MVS mg L 2770 -
DCO mg.Oz L? 10500 8000 17500 12333 130 1000
DBOs mg.O2 Lt 5500 40 500
DBOs/DCO - 0,52 -
BPA ppm - 3,552 0,842 5,286 -

3.2 Traitement du lixiviat de Staoueli « LS » par bioréacteur a
membrane :

Le lixiviat ayant fait I’objet de cette étude a été traité par couplage d’un bioréacteur parfaitement
agité en mode batch et dans des conditions non limitantes en oxygénation et d’un procédé de

filtration a gradient de pression (UF). Cette expérience a été réalisée en boucle externe.

3.2.1 Traitement par bioréacteur aéré en mode batch:

Deux bioréacteurs ont ¢été réalisés dans les mémes conditions opératoires d’agitation,

d’oxygénation et d’addition de nutriments.
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Le premier bioréacteur, Bio-Boue, est ensemencé par des boues activées (comme décrit
précédemment dans la partie expérimentale). Dans le méme ordre d’idée, pour éliminer un
éventuel traitement du lixiviat par les microorganismes qui y sont déja présents, un deuxiéme
bioréacteur, Bio-Lix, a été réalisé, sans addition de boues activées. Et ou le principe était de

vérifier I’efficacité des microorganismes autochtones.

Pour cela, nous avons effectué un suivi de 1’abattement de la DCO, 1’évolution du pH au cours

du temps de traitement, ainsi que 1’évolution de la croissance microbienne.

3.2.1.1 Cinétique de I’abattement de la DCO ;

La cinétique d’abattement de la DCO dans les deux bioréacteurs est représentée dans la figure

3.1.
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Figure 3-1: Cinétique d’abattement de la DCO dans les bioréacteurs Bio-boue (B1) et
Bio-Lix (B2) au cours du temps de traitement (T°= 25°C, pH =7,5)

Pour les deux essais réalisés, nous obtenons un méme profil de 1’allure pour les deux courbes.
Nous remarquons une diminution considerable de la pollution estimée en termes de DCO. En
effet, pour les deux bioréacteurs la concentration initiale est de 10500 mgO..L?, la

concentration finale est de 1833 et 1300 mgO2.L ™ pour Bio-Boue et Bio-Lix, respectivement.
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Au-dela de 72h de traitement (3 jours) le traitement n’est plus efficace. En effet le palier a été

atteint au bout de cette période de traitement.

Les rendements obtenus sont de 82,5 et 87,6 % pour bioréacteurs Bio-Boue et Bio-Lix,
respectivement. On a obtenu un rendement nul pour le témoin qui consistait en un prélevement
du méme lixiviat dans un récipient ou toutes les conditions citées au préalable (aération,
agitation) ont éte supprimées, dans le but de simuler le lixiviat in situ, et éliminer I’hypothése
d’une éventuelle autoépuration dans une durée de traitement de 72h. En effet, 1’aération et
’agitation, favorisent le développement des microorganismes endogenes du lixiviat brut et

ameliorent leur activité de biodégradation. (Warith, 2002 ; Benson et al. 2007).

L’opération a été effectuée deux fois pour les deux bioréacteurs afin de prouver leur répétabilité.

La DCO initiale = 10500 mgO..L ™ et La DBOs initiale - 5500 mgO,.L™ . Le ratio DBO/DCO
détermine le taux de biodégradabilité du lixiviat. Dans notre étude, ce ratio est de 0,52. Cela
signifie que méme si le lixiviat est fortement chargé, il reste fortement biodégradable. Ce qui
explique la rapidité de la cinétique d’abattement de la DCO. (Rodier, 1996 ; De Morais and
Zamora, 2005).

En effet, d’autres auteurs ont trouvé des taux d’abattement de la DCO dans les lixiviats
similaires a notre étude, a un ratio DBO/DCO supérieur a 0,4. Zaloum et Abbott (1997) ont
traité des lixiviats de décharges par bioréacteur en batch, dont le ratio DBO/DCO variait entre
0,4 et 0,5. Le taux d’élimination de la DCO était de 82,1% a 94,6%.

Robinson and Maris (1983) ont traité un lixiviat de déchets ménagers, par traitement
biologique aéré en process continu, dont le ratio DBO/DCO= 0,6. Le taux d’¢limination de la
DCO a atteint 91% au bout de 10 jours de traitement. Cette expérience étant réalisée a une

température de 10°C, ceci expliquerait la faible vitesse de dégradation de la matiére organique.

A contrario, d’autres auteurs ayant travaillé sur de faibles ratios de DBO/DCO, ont obtenu un
faible taux d’abattement de la DCO. Dans ce cadre, Baumgarten and Seyfried (1996) ont traité
un lixiviat faiblement biodégradable, dont le ratio DBO/DCO était de 0,33. Le taux
d’abattement maximal de la DCO a atteint 59% seulement. Dans des travaux précédents sur le
traitement du lixiviat de la décharge d’Oued Smar (Chemlal et al. 2014) le ratio DBO/DCO
était proche de 0,04. Ce qui a induit un taux trés faible d’élimination de la DCO, qui s’explique
par la présence de molécules hautement réfractaires a la biodégradation et de molécules

organiques faiblement biodégradables (Poblete et al. 2011). Le lixiviat ayant ces propriétées est
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dit, lixiviat stabilisé, ou le taux DBO/DCO est inférieur a 0,1. (De Morais and Zamora, 2005).
Cette complexité est due a la prédominance des acides humiques et acides fulviques, dont le
poids moléculaire est supérieur & 10kD ; ce qui est le cas de la décharge d’Oued Smar en activité

depuis plus de 40 ans.

Selon Chemlal et al. (2014), le lixiviat d’Oued smar a été prétraité, en amont, par photo catalyse
avancée pour le rendre facilement assimilable par les boues activées du bioréacteur installé en
aval. Le taux d’abattement de la DCO a finalement atteint un taux de 60% a 77%. Ce résultat
est presque similaire aux résultats obtenus lors des études réalisées par Xie et al. (2010) ;
Cassano et al. (2011) et Del Moro et al. (2013).

3.2.1.2 Suivi de la croissance microbienne ;

L’évaluation de la cinétique de croissance a été réalisée par dosage a la spectrométrie UV-
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Figure 3-2: Cinétique de croissance des microorganismes des bioréacteurs Bio-Boue (B1)
et Bio-Lix (B2) au cours du traitement. (T°= 25°C, pH =7,5)

Le bioréacteur Bio-boue présente selon la Figure 3.2 une courbe de croissance démunie d’une
phase de latence ; ceci s’explique par une mise en contact au préalable des boues activées avec
le lixiviat brut, afin d’accélérer le métabolisme microbien. Au cours de la phase stationnaire de

20H jusqu’a 60H de traitement, I’abattement de la DCO a été important. La phase de déclin qui
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suit, correspond a la mort cellulaire due a une diminution de la concentration en substrat. En

effet, en cette étape le palier est atteint en termes de DCO.

Contrairement au Bio-Boue le bioréacteur Bio-Lix présente une courbe de croissance qui débute
par une phase de latence de 10H, celle-ci s’explique par un temps d’adaptation des
microorganismes presents dans le lixiviat aux nouvelles conditions du milieu (aération,
agitation). D’une maniére similaire au Bio-Boue 1’abattement de la DCO a été plus conséquent

lors de la phase stationnaire de croissance qui varie de 20 a 60H de traitement.

La courbe de croissance du Bio-Boue présente une densité plus importante que celle du Bio-
Lix expliquée par une population microbienne beaucoup plus dense dans les boues activees
additionnée aux microorganismes autochtones du lixiviat lui-méme. Tandis que le Bio-Lix ne

contient que ces derniers.

Les fortes concentrations en métaux lourds, les sels inorganiques et les substances

organochlorées pourraient inhiber 1’activité microbienne. (Calabro et al. 2010).

3.2.1.3 Suivi du pH au cours du traitement par bioréacteur :

10 4

9,5

pH

8,5 - B1
B2

7,5
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Figure 3-3: Evolution du pH au cours du traitement pour les bioréacteurs Bio-Boue (B1)
et Bio-Lix (B2). (T°=25°C, pH =7,5)
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Le pH du lixiviat in situ est de 7,1, au cours du traitement par bioréaction celui-ci augmente
pour atteindre une valeur de 9,3 et 9,4 pour Bio-Boue et Bio-Lix respectivement au bout de 5
jours de traitement. La fourchette du pH comprise entre 5 et 9 favorise le développement des
microorganismes neutrophiles au cours d’un traitement biologique en aérobiose (Gerard,
2002).

L’intérét du traitement par bioréacteur est d’accélérer le processus de la dégradation de la
matiére organique, qui se fait naturellement in situ mais au bout de plusieurs années. Le stade
final atteint correspond a la phase méthanogeéne et de stabilisation ou le pH a tendance a
augmenter sous le control de la capacité tampon des carbonates. (Billard, 2001 ; Wang et al.
2010).

D’aprés la Figure 3.3, On remarque que 1’évolution du pH dans le Bio-Lix est plus importante
que celle observée dans le Bio-Boue, en effet, le pH a tendance a augmenter pendant la
dégradation de la matiere organique. En partant du principe que la consommation en substrat
organique induit une production de métabolites secondaires (sous-produits) exemple : les
carbonates, ces derniers ont tendance a alcaliniser le milieu. Cette différence est probablement
due au développement des microorganismes endogeénes du lixiviat, qui sont plus denses dans le
Bio-Lix comparativement au Bio-Boue, et qui sont plus acclimatés aux différents substrats déja

présents dans le lixiviat. Ceci accélére la dégradation de la matiére organique. (He et al., 2005).

3.2.2 Traitement par ultrafiltration

L’objectif de notre étude est d’atteindre les normes de rejets en milieu naturel (JORA, 2006).

Pour cela nous avons couplé, en aval, un procédé d’ultrafiltration au traitement par bioréacteur.

Le dispositif congu est a 1’échelle laboratoire, en utilisant la membrane M5 (Carbosep M5),

dont le seuil de coupure est de 10 kDa.

Dans un premier temps nous calculerons la perméabilité au solvant de la membrane propre
(avant ultrafiltration) celle-ci jouera le réle de référence lors de notre étude. Nous procéderons,
par la suite, a I’optimisation de la pression transmembranaire sur le flux de pérmeat (courbes

de polarisation).
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3.2.2.1 Calcul de la perméabilité a I’eau de l]a membrane

Le calcul de la perméabilité a I’eau de la membrane se résume au calcul de la variation du flux

de pérmeat en fonction de la pression transmembranaire appliquée. Le résultat est repris sur la

figure ci-dessous. Le calcul de cette perméabilité se fait a température ambiante.

Le flux de pérmeat Jv étant calculé a I’aide de la formule :

Jv =— (Lhim?) )

A est la surface de la membrane active 0,012 mz.
t et V sont respectivement le temps et le volume d’empotage.

La perméabilité Lp est donnée par la relation qui suit :

Lp =12 (Lh.m?2bar?) 3)

La pression transmembranaire AP par la relation suivante :

_ P14P2
)

AP

(bar) 4)

P1, P2 : sont respectivement les pressions d’entrée et de sortie du module d’ultrafiltration.

70 +

L= 29,087

0 T T T T 1
0 0,5 1 1,5 2 2,5

AP (bar)

Figure 3-4: Perméabilité a I’eau de la membrane M5 avant ultrafiltration. (T°= 25°C).
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En tracant Jv en fonction de 4P, nous obtenons une droite qui passe par 1’origine. Le calcul

de la pente de la Figure 3.4 permet d’obtenir une perméabilité Lp=29,1 L.h"1.m2.bar?,

3.2.2.2 Influence de la pression sur le flux du pérmeat

La réalisation de cette manipulation se fait a concentration constante. Cette concentration
est maintenue en dirigeant les sorties de pérmeat et du concentrat vers le bac d’alimentation. La
température doit demeurer constante. Nous avons fait varier la pression et nous avons realiseé

des empotages qui nous ont permis de tracer la courbe Jv= f (AP).

3.2.3 Le lixiviat prétraité par Bio-Lix

Les résultats de 1’expérience sont repris dans la figure ci-dessous :

70 +

60 -

50 - L,=29,1

30 - solvant

bio-témoin

O T T T T 1
0 0,5 1 1,5 2 2,5

AP (bar)

Figure 3-5: Influence de la pression transmembranaire sur le flux du pérmeat pour le
lixiviat prétraité par Bio-Lix. (T°= 25°C).

Nous constatons que, pour une pression inférieure a 1,5 bar le flux de pérmeat est
dépendant de la pression transmembranaire. Au-dela de cette valeur, le flux de pérmeat devient
constant et indépendant de la pression. Ce qui nous amene a conclure que selon la Figure 3.5 la
pression de 1,5 bar est la pression optimale pour le traitement par ultrafiltration de notre
effluent.
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Apres vidange de I'installation et évacuation de I’échantillon a traiter qu’elle contenait,
on procede au calcul de la perméabilité a I’eau de la membrane aprés ultrafiltration. Les résultats

sont repris dans la Figure 3.6.

60 - L,=29,1

avant UF

apres UF

10 1 L, =8,3627

O T T T T 1
0 0,5 1 1,5 2 2,5

AP (bar)

Figure 3-6: Perméabilité a ’eau avant et aprés ’ultrafiltration pour le lixiviat prétraité
par Bio-Lix. (T°= 25°C).

Les résultats montrent qu’il y a réellement un abattement important de la perméabilité qui
s’explique par la réduction du rayon de pores et donc colmatage de la membrane. Ceci serait la

conséquence du phénomeéne d’adsorption sur la surface de la membrane.

La variation de la perméabilité, renseigne sur 1’évolution du rayon de pores moyen de la

membrane d’ultrafiltration. En effet, la loi de POISEUILLE peut s’écrire :

4
Lp = N:—I’:" (L.h't.m2.bar?) (5)

L, : Perméabilité.

Np : Nombre de pores.

rp : Rayon de pores moyen.

u > Viscosite dynamique.

e : Epaisseur de la couche active.

\ : Lpo _ Tpo
D’aprés la relation (4) on aura: - = -£= (6)

L ri

p1 p1
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Ou r, représente le rayon des pores moyen avant ultrafiltration.
Le calcul 7 se fait selon 1’équation de SARBOUISKI :
1o =0,5379. M %5 (A°)  (6)
M : Seuil de coupure de la membrane. (10kDa)

De I’équation (5) et (6) nous pouvons obtenir le nouveau rayon des pores apres UF, donc
o = 19,8 A°et 1,16 A°, d’ou une réduction du rayon des pores dii a un phénomene

d’adsorption au niveau de la surface de la membrane et a I’intérieur méme des pores.

3.2.4 Le lixiviat prétraité par Bio-boue

Avant de procéder a I’ultrafiltration du lixiviat prétraité par Bio-Boue, nous avons nettoyé
notre membrane avec une solution d’hydroxyde de sodium NaOH a une concentration de 1% a
une température ambiante pendant 20 min, suivie d’un ringage a 1’eau distillé durant 10 min,
s’ensuit un autre lavage a I’acide nitrique 2% durant 20 min, nous finissons par un dernier

ringage a I’eau distillée.

Aprés le procédé de lavage précédent, il était nécessaire de déterminer la perméabilité a
I’eau, afin d’établir le taux de restauration de la membrane apres lavage chimique. On suivra

les mémes étapes citées auparavant, le résultat est repris dans la Figure 3.7 qui suit.

L= 26,2

IS
o
|

v (L.ht.m2)

O T T T T 1
0 0,5 1 1,5 2 2,5

AP (bar)

Figure 3-7: Perméabilité a ’eau de la membrane avant deuxiéme ultrafiltration. (T°=
25°C).
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La perméabilité qui représente la pente de la droite est de 26,2 L.h"*.m.bar, ce qui nous
améne a conclure que le lavage chimique nous a amené une restauration de 90% de la

membrane. D’un diamétre moyen de rayon de pore de 19,3 A°.

Les résultats obtenus pour l’ultrafiltration du lixiviat prétraité par Bioréaction sont

présentés sur la Figure 3.8.

60 -

50 A

L= 26,2

40

solvant

20 - boue+lix

Jv (L.h-t.m2)

10 -

0 T T T T 1
0 0,5 1 1,5 2 2,5

AP (bar)

Figure 3-8: Influence de la pression transmembranaire sur ’ultrafiltration du lixiviat
prétraité par Bio-Boue. (T°= 25°C).
La variation du flux Jv dépend de la variation de la pression, jusqu’a une valeur de AP
égale a 1,7 bar. Au-dela de cette valeur la proportionnalité n’est plus respectée, ceci nous ameéne
a dire que le AP= 1,7bar est la différence de pression optimale pour le traitement par

ultrafiltration de cet effluent.

Aprés ringage a I’eau distillée, nous déterminons la nouvelle perméabilité de la membrane

apres ultrafiltration. Les résultats sont repris dans la figure 3.9.

Les résultats montrent également qu’il y a réellement un abattement important de la
perméabilité qui s’explique par la réduction du rayon de pores et donc colmatage de la

membrane. Ceci serait la conséquence du phénomene d’adsorption a la surface de la membrane.
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Aprés UF le rayon des pores est de 13,8 A°, ceci confirme qu’il y’a réellement colmatage

de la membrane.

60 -

50

L= 26,2

avant UF

AP (bar)

aprés UF+D1

Figure 3-9: Perméabilité a ’eau avant et apres ultrafiltration du lixiviat prétraité par
Bio-boue. (T°=25°C).

3.3 Rendements du couplage bioréacteur a membrane (BRM)

De ce couplage, nous avons voulu atteindre un meilleur rendement d’abattement de la
DCO. En effet, les concentrations finales obtenues lors de la cinétique de biodégradation de la
matiére organique étaient de 1833 et 1300 mg O,.L™* pour les deux bioréacteurs Bio-Boue et
Bio-Lix, respectivement. Selon le journal officiel de la république Algérienne (JORA, 2006 ;
JORA, 2009), ces concentrations restent supérieures aux normes de rejets en milieu naturel,
fixée & 130 mg O2.L%, ainsi qu’aux normes de rejets dans une station d’épuration en milieu

urbain (STEP), fixée &4 1000 mg O,.L 2.

Aprés ultrafiltration, nous obtenons les rendements d’élimination de la DCO suivants ;
64,5 et 61,5% soit a des concentrations finales de 525 et 735 mgO2.L" pour les lixiviats
prétraités par Bio-Boue et Bio-Lix respectivement. Ceci est probablement di a la rétention de
macromolécules et de colloides par la membrane d’ultrafiltration, ces derniéres entrent en jeu

pour la détermination de la teneur en matiére en suspension de I’effluent ainsi que celle de la
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DCO. Notons aussi que lors de cette étude, L’¢élimination des matieres en suspensions est totale,

(de 100%) pour les deux bioréacteurs.

Afin de simplifier I’interprétation des résultats qui suivent, nous nommons le Bio-Boue
couplé a I’'UF par BRM-B et le Bio-Lix couplé a I’'UF par BRM-L.
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87,61 82,53 |
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Figure 3-10: Rendement de I’abattement de la DCO par traitement avec le bioréacteur a
membrane. Pour BRM-B et BRM-L.

Les rendements du couplage des deux procédés bioréacteur en mode batch et
I’ultrafiltration obtenus sont résumés dans la Figure 3.10. Nous notons des rendements de 83 et
87% pour le Bio-boue et Bio-témoin respectivement. Comme décrit précédemment une grosse
partie biodégradable de la DCO est éliminée lors du procédé biologique, le reste étant retenu
par la membrane lors du traitement par ultrafiltration, d’ou les rendements finaux sont de 93 et
de 95% pour BRM-B et BRM-L, respectivement.

Apreés traitement par couplage, Nous concluons que la DCO du lixiviat du CET de Staoueli
entre dans les standards de rejets d’une station d’épuration en milieu urbain, selon les normes
Algeriennes. (JORA, 2009). En effet, les valeurs finales de la DCO sont de 525 et 735 mgO2.L"

1 pour BRM-B et BRM-L, respectivement. Ces derniéres restent inférieures a 1000 mgO..L™.

Nos résultats sont en concordance avec ceux obtenus par des études antérieures sur le
traitement des eaux usées urbaines par bioréacteurs a membranes. Cicek et al. (1998), Pellegrin
etal. (2002), Battistoni et al. (2006), Barrios-Martinez et al. (2006) ainsi que Yassine. (2014)
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ont réussi a atteindre un taux d’abattement de la DCO de plus de 94%. Bien que les BRM soient
des procédés limités par certains facteurs, suite au colmatage des membranes et a la polarisation
des concentrations qui tendent a diminuer les performances des membranes. lls restent,
néanmoins, efficaces pour la rétention d’une majeure partie de particules organiques et

inorganiques, cette efficacité est traduite par la mesure de la DCO.

Nous avons voulu vérifier I’efficacité des traitements sur I’élimination des métaux lourds. Les

résultats sont représentés dans les Figures 3.11.
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Figure 3-11: Rendement de I’élimination des métaux lourds par le traitement

BRM-B et BRM-L.
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D’apres la figure 3.11, nous notons que la teneur en plomb ne varie pas pratiqguement tout au

long du traitement par couplage.

Par contre, La figure 3.11 démontre une diminution considérable de la concentration des
métaux cationiques : le fer et le zinc, par le Bio-Lix, avec un taux de 62 et 52% respectivement.
Des taux de 14% et 35% sont obtenus pour le bioréacteur Bio-Boue pour le fer et le zinc
respectivement. Nous avons constaté que le rendement est meilleur avec le bioréacteur Bio-Lix
en comparaison avec le bioréacteur Bio-Boue. Ce phénoméne peut étre expliqué par
I’assimilation des métaux lourds par les microorganismes comme oligo¢léments pour leur
métabolisme. Effectivement, le fer et le zinc sont les plus retrouvés dans I’environnement, et
sont nécessaires pour la survie de tous les organismes. (Porcheron et al. 2013 ; Blindauer,
2015). De plus, il est connu que ces deux métaux jouent le role de cofacteurs dans les réactions

enzymatiques. (Andreini et al. 2008).

In fine, 1’élimination du fer et du zinc est respectivement de 35 % et 78 % pour le BRM-B, et
de 71 % et 74 % pour le BRM-L. Nous avons donc une meilleure élimination du zinc dans le
cas du BRM-L.

Les concentrations finales en zinc obtenues sont respectivement de 0,01 et 0,05 mg.L™* pour
BRM-B et BRM-L. La concentration finale en fer est de 0,06 mg.L™ pour les deux bioréacteurs
a membranes, BRM-B et BRM-L. Cette concentration reste nettement inférieure aux standards
de rejets en milieu naturel, fixée a 3 mg.L™* pour le fer et le zinc. Alors que les standards de
rejets dans une STEP sont plus stricts, la concentration maximale en fer tolérée est de 1 mg.L*
et celle du zinc est fixée a 2 mg.L™.
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3.4 Partie Il : Caractérisation du bisphénol A dans les différents
prélevements de lixiviats bruts :

Les chromatogrammes de la figure 3.12 ci-dessous démontrent la présence de Bisphénol A dans
les trois échantillons de lixiviats. En effet, la courbe d’étalonnage (D) réalisée a des
concentrations connues et croissantes de BPA standards, (Voir annexe), démontre un pic a un
temps de rétention (TR) de 3.355 min présent dans les trois chromatogrammes (A), (B) et (C)
des échantillons LC, LH et LB, respectivement.

De I’analyse des extraits obtenus par la technique de Bahramifar et al. (2014) par HPLC-UV,
nous concluons que la concentration en bisphénol A dans les trois échantillons de lixiviats bruts
prélevés est élevée. L’intégration des aires de chaque pic nous donne les valeurs suivantes :

3552, 842 et 5286 pg.L pour LC, LH et LB, respectivement.

Ces concentrations sont relativement élevées comparativement a des études réalisées sur
d’autres lixiviats de décharges localisées dans les pays développés, qui pour la plupart

producteurs et/ou consommateurs de BPA comme matiere premiere.

En effet, le tableau 7 récapitulatif ci-dessous, démontre des concentrations variant de 101,1 a
25000 pg.L?, (Elhassani, 2016 ; ADEME, 2015 ; Bahramifar et al. 2014 ; Schwarzbauer
et al. 2002 ; Yamamoto et al. 2001) ou nous déduisons que Les valeurs obtenues de

concentration du BPA dans le lixiviat algérien, sont effectivement élevées.

Bien que la production de BPA, de résine époxyde ou de polycarbonates, ne soit pas une
référence en Algérie, la consommation et ’utilisation du plastique et de ses dérivés reste
importante .En effet, une étude réalisée en 2014 sur ’appréciation des constituants des déchets
ménagers et assimilés en Algérie, ou 13% correspondent aux matiéres plastiques, 10% aux
papiers, 2% aux métaux et 4% en déchets divers non classifiés (Kehila, 2014). En sachant
qu’aujourd’hui le BPA se trouve dans la plupart de ces fractions, Ceci expliquerait la

concentration inquiétante de BPA dans les lixiviats.
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Tableau 7 : Concentration du bisphénol A dans les trois échantillons de lixiviats

Echantillon | Concentration
de lixiviat de BPA
(hg.LY)
LC (A)
3552
LH (B)
842
LB (C)
5286

(Limite de détection, LOD = 1,5 pg.L™?)
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Figure 3-12 : Chromatogrammes A, B, C et D représentant les pics d’élution du BPA
pour les trois échantillons de lixiviats LC, LH, LB et le standards a un TR = 3.355 min.
par HPLC-UV .
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Tableau 8 : Exemples de références sur la concentration du BPA analysée dans le lixiviat de
décharges dans differents pays :

Concentrations Références

BPA (ug.L™)

| canada 5823 (Elhassani, 2016)
Chine 2923 (Li et al. 2006)
Allemagne 25000 (Schwarzbauer et al. 2002)
Allemagne 3610 (Coors et al. 2003)
Japon 8400 (Urase et Miyashita, 2003)
Japon 17200 (Yamamoto et al. 2001)
Suede 107 (Larsson et al. 1999)
Iran 125,8 (Bahramifar et al. 2014)
Iran 101,1 (Bahramifar et al. 2014)
Thailande 510 (Chen et Zhang, 2014)
USA 2280 (Joseph et al. 2011)
France 7700 (ADEME, 2015)

De multiples recherches se sont consacrées a la présence du BPA dans les tissus de 1’organisme,
les aliments et I’environnement, de sa détection jusqu’aux moyens de son élimination. Plusieurs
de ces études restaient impuissantes devant les techniques de détection classiques. Toutefois,
avec I’avénement des nouvelles méthodes chromatographiques de pointe les recherches ont
beaucoup avancé ces derniéres années (Inoue et al. 2000). La détermination du BPA est
devenue trés sensible, les concentrations obtenues sont de 1’ordre du microgramme, du
nanogramme et du picogramme grace a I’HPLC, a la CPG, et a ’'LC-MS/MS (Yoon et al. 2003
; Zalko et al. 2003 ; Welshons et al. 2006 ; Wetherhill et al. 2017).

A partir de 13, Il a été prouvé que cette molécule est présente dans différentes matrices ; les
tissus animaux et humains : le plasma sanguin, les urines, le lait maternel et le liquide
amniotique etc. (Fukata et al. 2006 ; Vandenberg et al. 2007). Sa présence dans les aliments
en conserves, les contenants alimentaires, jouets pour enfants, et bien sir dans les déchets
ultimes (Brotons et al. 1994 ; Kang et al. 2003).

Les molécules, tel que le BPA, se retrouvent concentrées dans le percolat résultant de la
lixiviation des déchets, principalement du plastique, Sajiki et al. (2004) ont prouvé que le

phénomeéne de lixiviation entrainait les molécules de BPA et que ce processus s’accélérait a un
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pH basique et en présence d’acides aminés. Beaucoup de travaux de recherches ont étudié la
problématique du BPA dans les jus de décharges. Le tableau 8 reprend les différentes études
réalisées dans plusieurs pays de différents continents (Yamamoto et al.2001 ; Coors et al.
2003 ; Kawagoshi et al. 2003 ; Li et al. 2006).

L’HPLC-UV nous a permis de détecter et de quantifier le BPA dans nos trois échantillons de
lixiviats de différents sites. Il semblerait donc que les études préliminaires sur cette matrice,

prouvent encore une fois que cette molécule est largement distribuée dans 1’environnement

(Dorn et al., 1987 ; Ike et al., 1995).

L'élimination du BPA de I'eau potable par filtration UF a été étudiée par Bing-Zhi et al. (2008).
Les résultats ont montré que l'ultrafiltration peut éliminer efficacement le BPA avec une
membrane UF (2000-10,000 Da) plus de 92 % de la concentration initiale de BPA (100-600
pg.L 1) a été éliminée. L'efficacité des procédés membranaires peut varier en fonction du type
de membrane, des caractéristiques de la membrane, des conditions de filtration, du colmatage
membranaire, etc. (Schafer et al. 2011). Les mécanismes qui régissent la rétention des
polluants sont l'adsorption, | ’exclusion (taille) et la répulsion (charge). Les conditions
opératoires, telles que le débit de filtration, la température et la concentration initiale du polluant
affectent I ‘efficacité de la filtration. OI, NF et UF sont sensibles aux quantités de matiéres
présentes dans les eaux et aux concentrations des sels dissous (Homem et Santos, 2011).

Par ailleurs, la filtration membranaire produit du concentrat dans lequel la pollution est plus
concentrée. Aussi, les technologies membranaires ne dégradent pas les polluants. Les polluants
sont transférés dans le concentrat, lequel nécessite un traitement supplémentaire ou une

disposition particuliére. La filtration membranaire reste un procédé onéreux.

Par opposition aux systemes membranaires, plusieurs études ont rapporté des performances trés
intéressantes d'élimination des composés phénoliques dans les systémes a boue activee. Lim et
al., (2013) ont investigué I'élimination du phénol, de l'o-crésol, du m-crésol et du 4-
chlorophénol dans un systéme de boues activées acclimaté au phénol. Une élimination quasi
totale a été observée pour le phénol, o-crésol, m-crésol et 4-chlorophénol initialement présents
a des concentrations entre 50 et 600 mg.L™. Sur la base des résultats de DCO, Matsui et al.
(1988) ont rapporté une efficacité d'élimination de 72% de BPA dans des eaux usées
industrielles. Furun et al. (1990) ont également rapporté un bon taux d'abattement du BPA
dans une BA inoculée par des microorganismes issus d'une station d'épuration des eaux usées

d'une usine pétrochimique. La dégradation du BPA a atteint 99.7% apres deux semaines
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d'incubation. La dégradation du pentachlorophénol (PCP) dans des boues granulaires micro-
aerobique a également éteé rapportée par Xiuwen et Shanhong (2011). Selon les auteurs, apres
20 jours de fonctionnement, sous aération continue, les taux d'abattement de PCP (initialement
415 mg.L™?) et de DCO ont atteint plus de 85% et 80 %, respectivement. Kim et al. (2001) ont
observé une dégradation du BPA et du nonylphénol (NP) dans des boues activées nitrifiees.
Aprés 10 jours d'acclimatation, les concentrations de BPA et NP sont passées de 10 mg.L™! &
inférieure a 3 mg.L ™ pour le BPA, et inférieure & 2 mg.L* pour le NP, au bout de 12h (Kim et
al. 2007).

3.5 Partie lll : Biodégradation du BPA présent dans les lixiviats par un
consortium de microorganismes :

3.5.1 Cinétigues de suivi des paramétres globaux :

Au cours de cette étude, trois lixiviats ont été prélevés dans trois CET différents ; Corso, Hamici
et Blida ; auxquels un traitement par bioréaction a été effectué pour les trois prélevements, dans
des conditions non limitantes en aération et sans ajout de nutriments. Cette opération s’est

déroulée a une température variant entre 28°C et 30°C.

Le processus aérobie a été choisi au détriment de 1’anaérobie, afin de reproduire les conditions
de traitement dans les installations de traitements de lixiviats in situ au niveau du CET de
Hamici (le seul site muni d’un bioréacteur a membrane actuellement). Des études ont aussi
prouvé que la biodégradation du BPA en aérobiose donnait un meilleur résultat qu’en condition
anaérobie ; 90% d’abattement de BPA en 7 jours par traitement de boues activées en présence
d’un systéme d’aération, par rapport a un abattement de 10% seulement de BPA en 10 jours de
traitement par des boues en absence d’aération. (Dorn et al. 1987 ; Kang et al. 2002 ; Kang et
al. 2006 ; Li et al. 2012)

Cette biodégradation tire profit des microorganismes préexistants dans chacun des lixiviats.

Elle permet d’étudier la variation des différents parametres de pollution suivants a savoir le pH,

la DCO, la DO a 600 nm et le BPA.

Les figures 3.13, 3.14 et 3.15 ci-dessous représentent les résultats obtenus lors du suivi de la

cinétique de traitement par les trois bioreacteurs LC, LH et LB.
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Figure 3-13: Cinétique de suivi du pH au cours du traitement par bioréacteur aérobie
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70



Résultats et discussion

0,5 -
0,45 -
04 - A

0,35 - -

0,3 -

P>>
>
>

0,25 - A LC

OD 600 nm

R Y
02 ' A ALH

LB
0,15 -

0,1 -
0,05 -

0 T T T T 1
0 100 200 300 400 500

Time (hours)

Figure 3-15: Cinétique de la croissance bactérienne (DO 600nm) en fonction du temps de
traitement par bioréacteur aérobie pour LC, LH et LB.

Au cours de la premiere partie du traitement de 0 a 144h (6 jours environ), nous avons observé
une augmentation du pH pour les trois bioréacteurs, il a déja été observé lors de la premiére
partie de cette étude que 1’aération augmenterait la valeur du pH (Chemlal et al. 2014 ; Azzouz
et al. 2018). La figure montre une augmentation du pH de 8,3 a 9,7 environ pour les trois
bioréacteurs LC, LH et LB. Puis, il se stabilise pour atteindre une valeur de 9,9 (figure 3.13). Il
a déja été expliqué précédemment que le pH a tendance a augmenter sous le control de la
capacité tampon des carbonates. (Billard, 2001) et que la fourchette du pH comprise entre 5 et
9 favorise le développement des microorganismes neutrophiles au cours d’un traitement

biologique en aérobiose (Gerard, 2002).

Lors de cette phase (144h de traitement, 6 jours environ), un abattement de la DCO est observé
pour les trois bioréacteurs. Le bioréacteur LC présente une concentration initiale en DCO de
8166 mg O.L"* qui chute a une concentration de 4250 mg O,.L™! en fin de traitement, soit une
baisse de 48%. Pour le bioréacteur LH, la DCO initiale de 17083 passe & 6666 mg O2.L™%. Quant
au bioréacteur LB la DCO initiale de 12000 diminue & 5916 mg O2.L™. Les réductions de DCO
dans les réacteurs LH et LB sont de 60% et de 50%, respectivement. Suite a 1’allure de la courbe,
au-dela de 144h (6jours) de traitement, nous estimons que le palier est atteint (figure 3.14). Cet

abattement est expliqué par une DCO initiale majoritairement liée a la présence de composés
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biodégradables, par déduction la DCO residuelle observée serait probablement de type inerte,
issue de la lyse bactérienne dans le bioréacteur. Les faibles taux d’abattement, 48%, 60% et
50% sont principalement liés au caractére récalcitrant de ces lixiviats qui sont faiblement
biodégradables (Millot, 1986 ; Ramade, 1998). L’4ge du lixiviat est, en effet, un parameétre
trés important pour déterminer 1’état d’avancement de la dégradation in situ. En effet, I’année
d’exploitation de ces trois CET est 2006 pour le CET de Blida, 2013 pour le CET de Hamici et
2014 pour le CET de Corso.

Les résultats enregistrés dans cette étude démontrent que les concentrations élevees en BPA
3552, 842 et 5286 pg.L pour les trois bioréacteurs LC, LH et LB respectivement n'ont pas
affecté la capacité des microorganismes du BRM (bioréacteur a membrane) a dégrader la

matiére organique présente dans les lixiviats.

Des études relativement similaires rapportées dans les travaux de Seyhi, (2012) et de Yassine,
(2014) ou il a été noté que des concentrations de BPA allant de 0,400 et 20 pg.L™, n’affectaient

en aucun cas le potentiel des microorganismes a dégrader la matiére organique.

Le suivi de la densité optique & 600nm permet d’estimer la croissance microbienne, au cours
du traitement par bioréacteur (Figure 3.15). Un état stationnaire de la croissance bactérienne a
été observé pour LC et LB. Lors de la phase de traitement qui s’étend de 0 a 144 h, Ceci est
probablement di a I’adaptation des microorganismes aux nouvelles conditions d’aération et
d’agitation, tandis que la courbe de croissance des microorganismes du bioréacteur LH
démontre une phase exponentielle tres importante. Au-dela de 144 h jusqu’a la fin de
I’expérience (500 h, 23 jours environs) une diminution importante de la DO est observée pour
le bioréacteur LH jusqu’a I’atteinte d’un seuil stationnaire, dont 1’allure de la courbe s’aligne

avec celles de LC et LB.

La forte concentration en BPA n’a pas affecté la croissance microbienne des deux bioréacteurs
LC et LB. Par contre, la phase de déclin dans le LH semble liée a la dégradation de la matiére
organique qui joue un réle de substrat. (Azzouz et al. 2018).

3.5.2 Performance d’abattement du BPA dans les différents prélévements de lixiviats :

Les performances des trois bioréacteurs en termes d’abattement de la concentration du BPA ont
été suivies simultanément a celle de la DCO. Keskinkan et al. (2016) ont travaillé sur des
solutions synthétiques de BPA, et ont prouve que les consortiums microbiens de type boues
activées, dégradent efficacement le BPA a des concentrations inférieures a 53 mg.L?, au-dela
de cette concentration, le BPA aurait un effet inhibiteur sur les microorganismes. Yamanaka
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et al. (2007) ont étudié la biodégradation du BPA par des Bacilles, ils ont conclu qu’a une
concentration de BPA supérieure a 50 mg.L* inhibent la croissance des microorganismes ainsi
que leur habilité a la dégradation du BPA. Notre étude présente en effet des concentrations

inférieures & 53 mg.L%, ce qui nous encourage a s’orienter vers le traitement par bioréaction.
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Figure 3-16 : Cinétique d’abattement du bisphenol A au cours du temps de traitement
par Bioréacteur, pour les lixiviats LC, LH et LB. Dans des conditions non limitantes en
aération.
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Au cours de la phase de traitement s’étalant de 0 a 144 h, nous n’avons noté aucune diminution
de la concentration du BPA initiale et ce pour les trois bioréacteurs (figure 3.16). Il a été
expliqué précédemment que durant cette phase, nous avons observé un abattement considérable
de la matiére organique pour les trois bioréacteurs. Un rendement de 48, 60 et 50% a été obtenu
pour LC, LH et LB, respectivement. Au-dela de cette phase, (144h, 6 jours), nous avons assisté
a une forte diminution de la concentration de BPA. En effet, les concentrations de BPA ont été
majoritairement inférieures a la limite de détection (1,5 pg.L™2). Et ce, & partir de 10 jours de
traitement soit (240 h). Ce qui donne un taux de biodégradation de 99% pour les trois
bioréacteurs LC, LH et LB. Il aura fallu une dégradation de la matiére organique disponible par
les microorganismes dans un premier temps, avant que la dégradation et/ou I’adsorption du
BPA par ce consortium soit réalisée. Zhao et al. (2013) ont étudié I'élimination du BPA dans
un systéme de boue activée classique. Selon ces auteurs, une DCO initiale élevée diminue la
cinétique de dégradation du BPA. Aussi, la présence de composés facilement biodégradables
tels que le glucose et/ou l'acétate diminue le taux de biodégradation du BPA. Le taux
d'abattement maximal rapporté par Zhao et al. (2013) a été 100% (dont 98% de biodégradation).
Selon Seyhi et al. (2013), la biodégradation du BPA dans un BRM est de I'ordre de 85%. A
partir de Ia, nous pouvons déduire que le BPA est une molécule utilisée comme un second
substrat par les microorganismes aprés consommation totale de la matiere organique disponible
dans le milieu ; et que les bactéries hétérotrophes sont efficaces pour son élimination. (Ike et
al. 2000 ; Sasaki et al. 2005 ; Kim et al. 2007 ; Eio et al. 2014).

Les conditions opératoires dans lesquelles s’est déroulé le traitement (aération et température)
ont eu un réle important dans la biodégradation du BPA. En effet, Il a été démontré que la
température est un parameétre qui affecte l'efficacité des systéemes biologiques. Keskinkan et
al. (2016) ont prouvé que dans un bioréacteur, la température variant entre 20 et 30°C jouerait
un role primordial dans I’¢limination totale du BPA (en dessous de la limite de détection) méme
a des concentrations élevées de I’ordre du mg.L™t. Tanghe et al. (1998) ont rapporté que la
diminution de la température de 28°C a 15°C puis a 10°C, a entrainé une baisse de 1’efficacité
d'abattement des NonylPhenoles (NP). En effet, le taux d'abattement des NP est passé du quasi

total, a 86%, puis 13%, respectivement.

Concernant les conditions aérobies, Kang et al. (2002), ont réalisé une étude comparative entre
la bioréaction en aérobie et en anaérobie pour le traitement de trois eaux de riviéres auxquelles

une concentration de 1 mg.L™ de BPA a été ajoutée. Un abattement rapide et important (plus
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de 90% d’abattement en 7 jours) a été observé pour le bioréacteur en conditions aérobies. Par
contre le bioréacteur ayant fonctionné en conditions anaérobies, le taux d’abattement du BPA

est évalué a 10% seulement en 10 jours de traitement.

Stasinakis et al. (2010) ont étudié la biodégradation du BPA par un consortium de boues
activées dans un bioréacteur aéré, et ont obtenu un rendement d’abattement de 90% de BPA

en 13 jours, pour une concentration initiale de 100 pg.L™.

A la fin du traitement les prélévements ont été analysés par HPLC-UV afin de connaitre la
concentration finale du BPA. Les chromatogrammes de la figure ci-dessus, démontrent
I’absence du pic de détection du BPA pour les trois essais, LC (A"), LH (B*) et LB (C") a lafin
du traitement par bioréacteur. En effet, le temps de rétention de la molécule dans le
chromatogramme de la figure 3.17 est de TR= 3,335 min. Nous concluons donc que les
concentrations finales sont en dessous de la limite détection du BPA dans cette technique par
HPLC-UV. Figure 3.18.
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Figure 3-17: Profils des trois lixiviats LC, LH et LB a la fin du traitement du BPA par
bioréacteurs, representés par les Chromatogrammes A", B™ et C" respectivement. RT=
3,335 min. HPLC-UV.
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Elimination du BPA

Apreés traitement

2 -

LC LH LB

Avant traitement

M Avant traitement B Apres traitement

Figure 3-18: Histogramme représentant les taux d’élimination du BPA dans les trois
lixiviats LC, LH et LB. Avant et apres traitement.

3.5.3 Partie IV : Biodégradation du BPA dans une culture pure par des souches isolées
a partir de différents lixiviats :

A partir de 6 échantillons de lixiviats de décharges collectés de différents CET/Décharges :
CET de Hamici, ancienne décharge d’Oued Smar, ancienne décharge de Ouled fayet (wilaya
d’Alger), CET de Blida (wilaya de Blida), CET de Corso (Wilaya de Boumerdes) et CET de
Khenchela (wilaya de Khenchela). Nous avons isolé et conservé 19 souches dans le but

d’évaluer leur capacité a biodégrader le BPA.

La collecte s’est faite dans des conditions d’asepsie et d’hygiéne recommandées en

microbiologie (Rodier, 2009)

Le traitement s’est déroulé sur une période de 24h ou chaque souche a été mise en culture dans
un milieu contenant une concentration de 10 ppm de BPA (soit 10 pg. ml™2). Le choix de cette
concentration a été fait par rapport aux études ayant defini une concentration minimale du BPA
de 10 ppm toxique pour la faune et la flore aquatique (Alexander et al. 1988 ; Ike et al. 2002 ;
Yamanaka et al. 2007).
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Une pré-culture a été réalisee ; pour cela, Chaque isolat bactérien a éte inoculé dans 5 mL de
milieu BPA-PBYS dans des tubes a essai et cultivé a 27°C pendant 20h. (Yamanaka et al.

2007), et ce dans le but d’adapter les microorganismes a la présence du BPA dans le milieu.

Les colonies sont ensuite récupérées par centrifugation, et remises en culture dans 100 ml de
milieu BPA-BPYS, dans des fioles de 500 mL & 27°C, pendant 24h, sous une faible agitation.

Le surnageant est récupeéré apres centrifugation et dosé par HPLC-UV.

La figure 3.19 et le tableau 9, représentent le résultat de la biodégradation du BPA par chaque

isolat, au bout de 24h de culture.

Biodégradation du BPA en 24h

PRSP EEFF S S ES
\/

Concentration (ppm)
ORNWRARUIOONOOWOO

2
ff,\@
/(/

Figure 3-19 : Les concentrations du BPA dégradé par les différentes souches isolées a la
fin des 24h de culture, dans le milieu BPA-BPYS. pH =7.0, T°=27°C.

La figure montre qu’au bout de 24h de culture, aucune diminution de la dégradation de la
concentration initiale du BPA n’a été enregistrée par les souches suivantes : LC, LKD, LB,
LOSB, LHD, LHG, LH, et LKB. En effet, les concentrations restent proches de 10 ppm du
TEST MILIEU BPA-PBYS le rendement est quasi nul. Cependant, une Iégere biodégradation
est notée par les souches : LOFF, LHB, LKE, LKC, LOSE et LHSC. Dont les rendements
varient entre 10 et 40%. Ces microorganismes peuvent étre définis comme potentiellement
aptes a biodégrader le BPA. Cette opération nécessite un temps de contact de plus de 24h pour
pouvoir arriver a un rendement meilleur. Plusieurs travaux sur la biodégradation du BPA ont
démontré un temps de contact relativement long ; 15 jours pour Kang et al. (2002) qui ont isolé
deux souches Pseudomonas sp. et Pseudomonas putida a partir des eaux de rivieres. Ces deux
souches sont douées d’une forte activité de dégradation de BPA (100 % apres contact de 15

jours). En 2004, Kang et al. (2004) ont isolé a partir des eaux de rivieres, la souche
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Streptomyces sp. Et ont testé sa capacité a biodégrader le BPA. Un rendement de plus de 90%
a été obtenu pour une concentration de 1ppm, pour un temps de contact de 10 jours. Lobos et
al. (1992) ont réussi a atteindre un rendement de 100% d'élimination de 10 g/L de BPA pendant

4 jours a 30 °C a pH compris entre 6,5 a 7 en utilisant Sphingomonas sp. Souche MV 1.

Les bactéries LOFA, LOFB, LOFC, LOFE et LOSD, démontrent un rendement de dégradation
du BPA de 100%. La concentration du BPA résiduel surnageante est en dessous du seuil de
détection de la technique utilisée (1,5 pg.L™Y). Des études similaires ont assisté a une
biodégradation du BPA au bout de quelques heures de contact avec les microorganismes
Yamanaka et al. (2007), ont réussi a biodégrader le BPA a 100% par la souche Bacillus
pumilus au bout de 22 h de contact. De part cette étude, nous concluons qu’il existe une
multitude de bactéries, a différents niveaux d’affinité vis-a-vis de la dégradation du BPA.
Certaines bactéries peuvent présenter une capacité et une rapidité a dégrader le BPA au

détriment d’autres bactéries dont le potentiel est plus lent, voire trés faible.

Ce potentiel bactérien a biodégrader le BPA est en corrélation avec leur croissance. La figure
3.21 représente la croissance des 19 souches au cours des 24H de traitement par dosage
spectrophotométrique a 600nm ; ou la DO initiale est une moyenne de 0,015.

Tableau 9 : Résultats de la dégradation du BPA par chaque souche aprés 24h de contact.

SOUCHES " BPA (ppm) | I SOUCHES BPA (ppm) |
[ TESTMILIEU 9,894 LOFA <LD

LC 9,851 LOFB <LD

LKD 9,855 LOFC <LD

LB 9,794 LOFE <LD

LOSB 0774 LOSD <LD

LHD 9,763

LHG 9,678

LH 9,321

LKB 9.2

LOFF 8,902

LHB 8,772

LKE 7772

LKC 7,328

LOSE 6,893

LHSC 5821

Limite de détection (LD) : 1,5 pg.L?
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Figure 3-20 : Exemple de chromatogramme représentant I’absence du pic BPA, en
comparaison avec la solution test BPA-PBYS a 10 ppm de BPA. TR = 3,376 min.
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Figure 3-21 : Histogrammes représentant la croissance bactérienne de chaque souche a la
fin de la biodégradation du BPA dans le milieu BPA-BPYS. pH = 7.0, T°=27°C.

La figure 3-21 permet de déduire que les souches : LOSB, LB, LC, LKD, LHD et LHB, ne
représentent aucune croissance significative au cours des 24 h de traitement. En effet, la DO

initiale est d’une valeur moyenne de 0,015. La densité optique a 600nm, au bout de 24H de

contact, reste inférieure a 0,5. Le BPA peut étre considéré comme élément frein pour la

croissance. A priori, la concentration de 10 ppm de BPA met la biomasse dans un état de stress,

vu le caractere toxique de cette molécule. Un temps d’adaptation serait donc nécessaire.
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Concernant les souches : LKC, LKE, LHG, LOSE, LH, LKB et LOFF, dont la DO est de : 0,5
< DO < 1. Ces bacteries arrivent a faire une croissance modérée dans le milieu. Par contre une
croissance significative est observée pour les isolats : LOFA, LOSD, LOFE, LOFC, LHSC et
LOFB. D’une DO > 1. Le BPA présent dans le milieu ne présente pas d’entraves a la croissance

des bactéries.

En jumelant les deux données ; concentration résiduelle du BPA surnageant et la densité optique
a 600 nm, (figure 3.22), nous arrivons a ressortir les isolats suivants : LOFA, LOFB, LOFC,
LOFE et LOSD. Ceux-ci présentent un excellent rendement de biodégradation du BPA et une
tres bonne croissance durant les 24H de mise en culture. Le BPA a été parfaitement utilisé
comme substrat pour le métabolisme microbien. La souche LHSC, présente un profil différent
de toutes les bactéries utilisées pour cette étude, la croissance et le taux de biodégradation sont

moyens.
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Figure 3-22 : Histogramme empilé pour démontrer I’évolution dans le temps de la
croissance de chaque isolat et leur efficacité de dégradation du BPA.

Afin de comprendre si le BPA a été effectivement métabolisé ou simplement adsorbé sur la
surface des microorganismes. Une extraction du BPA a été réalisée au niveau de chaque culot
des souches suivantes : LOFA, LOFB, LOFC, LOFE, LOSD et LHSC. Les concentrations
résiduelles du BPA dans le culot ont été dosées par HPLC-UV ; les valeurs sont reportées sur
la figure 3-23.
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BPA résiduel dans le culot
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Figure 3-23 : Concentrations résiduelles du BPA pour
LOSD/LOFA/LOFC/LOFB/LOFE/LHSC. Limite de détection : 1,5 ug.L*

D’aprés les résultats obtenus, nous concluons que 24h est un temps de contact relativement
court pour 1’élimination totale du BPA du milieu de culture. Peng et al. (2015) ont réussi a

dégrader 10 ppm de BPA au bout de 28h par une culture pure de Pseudomonas knackmussii.

Les souches LOSD, LOFA, LOFC, LOFB et LOFE, sont des bactéries qui métabolisent le BPA.
En effet, la concentration surnageante du BPA dans le milieu de culture dans lequel a été incubé
chaque isolat, était en dessous du seuil de détection (< 1,5 pg.L™?), donc non déterminée ; et la
concentration du BPA résiduelle trouvée dans chaque culot est tres faible, variant entre 0,89 et
2 ppm. (Figure 3-23). Cependant, la souche LHSC présente une concentration accumulée de 3
ppm au niveau du culot, et du c6té du surnageant la concentration du BPA dosée est de 6 ppm.
Sachant que le milieu BPA-PBYS contient 10 ppm de BPA, nous concluons que la souche
isolée LHSC ne présente aucune efficacité dans le métabolisme du BPA, mais pourrait étre
considérée en tant qu’un microorganisme hyper-accumulateur de molécules toxiques. Ces
derniéres s’adsorbent a la surface de la bactérie purifiant ainsi le milieu. D’aprés les travaux de
Zhou et al, (1997), I’adsorption du BPA serait régie par des interactions entre le BPA et le culot
bactérien (interactions de type Van Der Waals ou électrostatiques).

Nous nous intéresserons dans cette étude a 1’identification d’une seule souche ayant donné un
résultat satisfaisant en termes d’élimination du BPA et présentant une bonne croissance au cours

de la biodégradation. L’isolat LOSD, sera retenu pour la suite des recherches.
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3.5.4 PartieV : Identification de la souche LOSD

3.5.4.1 Identification phénotypique de la souche LOSD :

3.5.4.1.1 Isolement et purification

L’isolat LOSD a été collecté depuis un lixiviat de forage au niveau de 1’ancienne décharge

d’Oued Smar.

La collecte s’est faite dans des conditions d’asepsie et d’hygiéne recommandées en
microbiologie (Rodier, 2009). L’analyse microbiologique s’est faite juste aprés 1’arrivée au

laboratoire
Cette souche s’est révélée positive a la coloration de Gram et au test catalase.

3.5.4.1.2 ldentification phénotypique de LOSD

L’étude macroscopique réalisée sur milieu solide GN gélose nutritive, nous a permis d’observer
des colonies arrondies a bords Iégerement irréguliers, planes, a surface brillante et lisse,
opaques, de couleur créeme et de consistance crémeuse. L’examen microscopique nous a permis
d’observer une forme de tige ou bacillaire qui se colore positivement a la coloration de Gram.

(Yamanaka et al. 2007 ; Liu et al. 2016 ; Ruginescu et al. 2018)

A la lumiére de ces caractéristiques, le phénotype qui caractérise ces souches semble trés

similaire a celui décrit pour le genre bacillus.

LOSD

Figure 3-24 : Micro-photo représentant la souche LOSD. (Photo prise par Toup View)

3.5.4.1.3 Identification génotypique des souches
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Apres extraction de I’ADN total et amplification du géne codant le géne 16S rDNA, nous avons
comparé les séquences de I’ensemble des souches isolées. Un exemple de résultat d’extraction
d’ADN total est présenté dans la figure 3-25. Nous pouvons clairement constater le profil
d’ADN total débarrassé des ARN apres traitement a la RNase (canaux 1 & 2). De la méme
manicre, la taille de I’amplicon a été vérifiée sur gel d’agarose (Figure 3-26), et elle correspond
exactement a la taille attendue (1500pb) justifiant ainsi la pertinence de cette démarche

expérimentale.

Figure 3-25 : Extraction de I’ ADN génomique du lysat , avec le protocole PCR (PE-030-
1 PCR 16S rD1-fD1 avec M: marqueur DNA 2-log , 1 : avec ADN génomique comme
matrice , 2 : avec le lysat comme matrice selon ce protocole.

Figure 3-26 : Amplification du géene 16S rDNA des souches examinées. (Canall : LOSD ;
M : marqueur de taille.
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La figure 3-27 ci-dessous représente le résultat communique par le laboratoire prestataire,

sous forme de chromatogramme.

La séquence obtenue est soumise sur le site EzBioCloud 16S database, afin de la comparer
aux séquences de la base de données et rechercher les microorganismes présentant un 16S

rDNA ressemblant.

— Page: 1/3
e 05072018

Figure 3-27 : Exemple d’un chromatogramme obtenu pour les séquences du géne 16S
rDNA

Identify Single Sequence

Sequence Name

Sequence name

16S rRNA Sequence

GTAACAGA

Figure 3-28 : Interface pour la Soumission online aprés traitement des séquences
obtenues des génes 16S rDNA sur le site EZBioCloud
https://www.ezbiocloud.net/identify
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Sequence details

Full name # LOSD strain

Length 382 0p

Orientation Forward

Completeness 6007

(27 ~ 908)

Database ver. 2018.05
BioCloud DASHBOARD IDENTIFY TOOLS RESOURCES HOWTOCITE ABOUT HELP CENTER SUPPORT

Tasks Hit taxon name Hit strain name  Accession Similarity Diff/Total nt Hit taxonomy Completeness (%)

. B Bacteria;Firmicutes;Bacilli;Ba
= 0 Bacillus zhangzhouensis DW5-4(T) JOTPO1000061 /882 100.0
cillales;Bacillaceae;Bacillus

i Bacteria;Firmicutes;Bacilli;Ba
Q Bacillus safensis FO-36b(T) ASJDO1000027 1/882 . R 100.0
cillales;Bacillaceae;Bacillus

1l

. Bacteria;Firmicutes;Bacilli;Ba N
O  Bacillus australimaris NH7I_1(T) JX680098 2/882 . 100.0
cillales;Bacillaceae;Bacillus

1

Bacteria;Firmicutes;Bacilli;Ba
Bacillus pumilus ATCC7061(T)  ABRX01000007 2/882 100.0
cillales;Bacillaceae;Bacillus

1
o

. Bacteria;Firmicutes;Bacilli;Ba )
LJIY_s FJAT-21963 LJIY01000004 5/882 N/A
cillales;Bacillaceae;Bacillus

1
o

Jacte cutes;Bacilli;Ba
Bacillus altitudinis 41KF2b(T)  ASJCO1000029 5/882 Bacteria;Firmicutes;Bacili;Ba 100.0

cillales;Bacillaceae;Bacillus

Bacteria;Firmicutes;Bacilli;Ba
Bacillus xiamenensis HYC-10(T) AMSHO01000114 6/882 100.0

cillales;Bacillaceae;Bacillus

1
o]

1l
(¢]

Figure 3-29 : Résultat obtenu sur le site de taxonomie spécialisé

https://www.ezbiocloud.net/identify/result?id=997873 des séquences soumises.

3.5.4.2 Phylogénie moléculaire du géne 16S rDNA de la souche LOSD
Un des domaines de la pratique de la microbiologie est de mettre ou attribuer un nom
scientifique a un isolat microbien. Pour répondre a cette question, de nombreuses méthodes
historiques ont été employées. Elles reposent essentiellement sur la comparaison
morphologique exacte et la description phénotypique des isolats a identifier (Funke et al. 1997
; Krieg et Holt, 1984 ; Clarridge, 2004 ; in Hassaine, 2013).
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Bien que les méthodes classiques d’identification restent toujours d’actualité sans qu’elles
soient trés exactes plusieurs schémas et logiciels aient été congus depuis I’avénement de la
biologie moléculaire pour aider cette identification bactérienne. L’amplification enzymatique
de ’ADN (PCR) permet, en effet, I’acces a la séquence des génes bactériens sans étape de

culture (in Arbia, 2017).

Dans les années 80, une nouvelle méthode d’identification de bactérie standard a été mise au
point, elle est fondée sur les relations phylogénétiques entre bactéries en comparant une partie
stable de leur code génétique le « 16S rRNA gene » (Woese, 1987 ; Renvoisé, 2012).

L'ARN ribosomal (ARNr) 16S est le constituant ARN de la petite sous-unité ribosomale du 30S
des procaryotes .Le géne codant pour cet ARNTr est le « 16S rRNA gene » (Clarridge, 2004),
présent dans I’ensemble des espéces bactériennes en un nombre variable de copies (Woese,
1987 ; Petti, 2007). Il est composé d’environ 1500 nucléotides et est constitué de sept régions
conservées et de neuf régions hypervariables (Chakravorty et al. 2007). L’ensemble permet

donc théoriquement d’utiliser ce géne pour identifier et détecter toute espece bactérienne.

Des amorces universelles sont usuellement utilisées, choisies pour les régions conservées au
début de séquence du gene (jusqu’a 540pb) et la fin de séquence du gene (vers 1550 pb). C’est
exactement les séquences des régions variables qui sont employées préférentiellement en

taxonomie pour comparaison (Chen et al. 1998 ; Relman, 1999 ; Hassaine, 2013).

Pour comparer la séquence du géne obtenu, nous avons utilisé la banque de données
EZBioCloud. Les pourcentages de similarités pour 1’isolat LOSD est de 99,89% avec Bacillus
zhangzhouensis. D’aprés Kim et al. (2014), lorsqu’il existe moins de 98,65 % d’homologie
(ressemblance) entre les séquences d’ADNr 16S de deux souches, ces souches appartiennent a
des especes différentes; en revanche si le pourcentage d’homologie est égal ou supérieur a 98,65
%, seul I’hybridation ADN-ADN pourra nous renseigner sur 1’appartenance des deux souches

a la méme espéce ou a deux espéces différentes.

Les tests microscopiques et macroscopiques conventionnels se sont révélés exacts concerne le

genre Bacillus et sont considérés comme étant I’étape préliminaire pour identifier une bactérie.

Les arbres phylogénétiques représentent les relations phylogénétiques entre les séquences
nouvellement obtenues et des séquences de référence dans les banques de données (in Arbia,
2017).
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La relation phylogénétique entre les séquences d’ARN 16S de la souche LOSD et celles des
autres genres de Bacillus est représentée par la figure 3.30 .Cet arbre confirme que la séquence
nouvellement obtenue de la souche isolée comparée a celles de la banque de données

EZBioCloud, appartient a I’espéce Bacillus zhangzhouensis.

Au bout d’une étude phylogénétique, on finit par établir un arbre phylogénétique qui consiste a
représenter les distances existantes entre les espéces étudiées (Saitou et Nei, 1987 ; Tamura
and Nei 1993). Autrement dit, un arbre phylogénétique nous renseigne sur le lien de parenté
qui sépare les individus mais en répondant qu’a la question de qui est plus proche de qui,

contrairement & un arbre généalogique ou on peut savoir qui descend de qui.

La figure 3.30 ci-dessous représente un arbre phylogénétique montrant la relation qui existe
entre un 1’isolat bactérien LOSD et plusieurs espéces bactériennes appartenant au genre

Bacillus.

(1) Query LOSD strain

20 (2) Bacillus zhangzhouensis DW5-4 JOTP01000061 99.89 BacteriaFirmicutesBacilliBacillalesBacillaceaeBacillus

(3) Bacillus safensis FO-36b ASJD01000027 99.89 BactenaFirmicutesBacilliBacillalesBacillaceaeBacillus
19
(5) Bacillus pumilus ATCC 7061 ABRX01000007 89.77 BacteriaFirmicutesBacilliBacillalesBacillaceaeBacillus

© (4) Bacillus australimaris NH71 1 JX680098 99.77 BactenaFirmicutesBacilliBacillalesBacillaceaeBacillus

{(9) Bacillus idriensis SMC 4352-2 AY904033 97.28 BacteriaFirmicutesBacilliBacillalesBacillaceaeBacillus
k (6) Bacillus altitudinis 41KF2b ASJC01000029 99.43 BacteriaFirmicutesBacilliBacillalesBacillaceaeBacillus

{(T) Bacillus xiamenensis HYC-10 AMSH01000114 99.32 BacteriaFirmicutesBacilliBacillalesBacillaceaeBacillus

17] (11) Bacillus siamensis KCTC 13613 AJVF01000043 96.71 BacteriaFirmicutesBacilliBacillalesBacillaceaeBacillus

15|(10) Bacillus subtilis subsp. subtilis NCIB 3610 ABQL01000001 96.71 BacteriaFirmicutesBacilliBacillalesBacillaceaeBacillusBacillus subtilis

14| ((8) Bacillus subtilis subsp. stercoris D7XPN1 JHCAQ01000027 98.01 BacteriaFirmicutesBacilliBacillalesBacillaceaeBacillusBacillus subtilis

3 (12) Bacillus tequilensis KCTC 13622 AYTCO01000043 96.6 BacteriaFirmicutesBacilliBacillalesBacillaceaeBacillus

H
0.0010

Figure 3-30 : Arbre phylogénétique basée sur les génes codant I’ARN 16S montrant la
position de I’isolat LOSD en utilisant la méthode Neighbor-Joining (Saitou et Nei, 1987).
Les distances sont calculées par la méthode Likelihood (Tamura et al. 1993) par le
logiciel Mega7 (Kumar et al. 2016).

Ces dernieres années, beaucoup de travaux se sont consacrés a la dégradation et/ou 1’adsorption
du BPA par différents moyens et techniques sophistiqués. Irmak et al. (2005) ont réussi a
dégrader le BPA par ozonation et radiations UV. Seulement cette méthode s’est avérée
onéreuse, ou la dégradation de 1 mole de BPA nécessitait 21,1 moles d’Os. Joseph et al. (2011)
ont travaillé sur le systéme d’adsorption du BPA sur nanotubes, et ont réussi a atteindre un

rendement de 69% seulement. Cleveland et al. (2014) ont utilisé 1’oxydation Fenton en phase
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hétérogene, le Fe3O4 a été utilisé comme catalyseur adsorbé sur nanotubes en multicouches de
carbone, a démontré une efficacité quant a la dégradation du bisphénol A dissout (BPA). Cette
technique s’est avérée efficace mais a des conditions opératoires trés rigoureuses ; pH = 3, T°=
20°-50°C, et présence d’H20,. Chen et al. (2006) ont travaillé sur la photoxydation avancée
par UV, en présence de H202 qui s’est avéré primordiale pour un bon rendement de dégradation
du BPA, cependant il a fallu utiliser une intensité de radiations UV 50 & 100 fois plus élevée
que ce qui est traditionnellement utilisé lors des systemes de désinfection classiques.

Ces méthodes ont prouvé leur efficacité, mais restent limitées, car demeurent encore couteuses,

laborieuses et n’ont pas encore démontré leur efficacité a grande échelle.

Par contre, depuis 1992, Il a été prouvé que la biodiversité microbienne joue un role crucial
dans la dégradation du BPA. Plusieurs études se sont lancées dans I’isolation de souches
microbiennes a différents potentiels de dégradation du BPA (Badiefar et al. 2015). Trés peu
d’entre elles arrivent a assimiler/dégrader des concentrations élevées en BPA ; Pseudomonas
sp. souches KU1, KU2 et Bacillus sp. souche KU3 (Kamaraj et al.2014) dégradent des
concentration du BPA de 780, 810, 740 ppm au bout de 7 a 12 jours, respectivement. La souche
AO1 de Sphingomonas Bisphenolicum aérobie stricte et gram négative isolée a partir du sol
d’un champ de culture de légumes, s’est avérée tres efficace dans I’élimination du BPA a une
concentration de 110 ppm au bout de 6 h seulement (Oshiman et al. 2007). En outre, quelques
souches telle que, Bacillus pumilus(Yamanaka et al. 2007) Sphingomonas sp. souche BP-
7(Sasaki et al. 2005 ; Sakai et al. 2007) sont capables de dégrader seulement des
concentrations de 10 a 98 ppm de BPA, au bout de 24h et 4 jours, respectivement.
Achromobacter xylosoxidans. Souche B16, isolée a partir de lixiviat de compostage, dégrade
seulement 80% de BPA a une concentration initiale de 5 ppm, au bout de 7 jours. (Zhang et al.
2007). Streptomyces sp. Souche isolée a partir d’eaux de riviére, dégrade seulement 1ppm de
BPA en 4 jours de contact.(Kang et al. 2004).

Ces microorganismes ont été isolées depuis différentes matrices, eaux usées, eaux de rivieres,
sols, aliments fermentés etc. Ces microorganismes sont ,désormais, connues pour avoir un
pouvoir biodégradant le BPA et son utilisation comme substrat pour sa croissance (Lobos et al.
1992 ; lke et al. 2000 ; Kang et al.2002 ; Kang et al. 2004 ; Sasaki et al. 2005 ; Yamanaka
et al. 2007). Les bactéries Gram négatif ont aussi prouvé leur efficacité a éliminer le BPA
(Ronen et al. 2000) ; En effet, Il a été prouvé aussi que certaines bactéries nitrifiantes tel que

Nitrosomonas europaea sont capables de dégrader le BPA (Roh et al. 2009) ainsi que
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Pseudomonas knackmussii, Methylomonas clara (Peng et al. 2015) et Pseudomonas

aerugenosa (Mita et al. 2015).

Beaucoup de travaux ont démontré I’efficacité du genre Bacillus a dégrader le BPA. Yamanaka
etal. (2007) ont isolé I’espece B. pumilus souches BP-2CK, BP-21DK et BP-22DK, ces isolats
ont dégradé avec succes le BPA a des concentrations de 25 et 50 ppm. Ces concentrations sont
considérées comme tres élevées. En effet, la concentration de BPA de 10 ppm est la
concentration minimale ayant un effet toxique sur la faune aquatique. (Alexander et al. 1988 ;
Ike et al. 2002)

(Saiyood et al. 2010) ont travaillé sur la phytoremédiation du lixiviat des décharges par la
plante Dracaena sanderiana et ont étudié la capacité de Bacillus cereus souche BPW4 a
dégrader le BPA. Cette bactérie a été découverte associée aux racines de la plante, et a dégradé
I’équivalent de 8 ppm de BPA au bout de 20 jours.

Li et al. (2012) ont comparé 1’activité de Bacillus sp. souche GZB a dégrader le BPA sous des
conditions anaérobies et aérobies. Une présence optimisee en oxygéne dans le milieu, a donné
un meilleur résultat de dégradation du BPA de 100% a une concentration initiale de 5 ppm de
BPA.

A notre connaissance, nos resultats sont les premiers travaux a avoir démontré, une activité de
biodégradation du BPA par Bacillus zhangzhouensis. Souche LOSD, prélevée a partir du
lixiviat de forage dans 1’ancienne décharge d’Oued smar. Cette bactérie est arrivée a dégrader
10 ppm de BPA en 24h, néanmoins, une quantité résiduelle du BPA (0,89 ppm) est restée dans
le culot, ceci démontre qu’il est nécessaire de prolonger un peu plus le temps de contact au-dela
de 24h. Cette habilité a dégrader le BPA peut étre due au caractére vieilli de ce lixiviat, ou les
microorganismes se seraient adaptés au contact constant avec des molécules toxiques telles que
le BPA.

Nos resultats correspondent aux descriptions macroscopiques et microscopiques de Bacillus
zhangzhouensis rapportées par Liu et al. (2018). Bacillus zhangzhouensis de Zhangzhou, une
ville de Fujian en Chine. Ou la bactérie a été isolée et identifiée pour la premiére fois. Les
cellules sont Gram positives, positives au test catalase, aérobies strictes, sous forme de bacilles
Elle forme des colonies crémeuses opaques de2-3 mm de diameétre. A notre connaissance, tres
peu de travaux ont été réalisés sur Bacillus zhangzhouensis. Alnaimat et al. (2017) ont isolés
plusieurs souches dont B. zhangzhouensis. Souche DVCr1, et ont démontré, a une DO 600nm,

que sa croissance est optimale a une température de 30°C et a un pH = 6. Dans notre étude, la
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mise en culture des microorganismes en contact du BPA s’est réalisée dans des conditions
opératoires Iégérement différentes ; T=27°C et pH= 7. Ceci pourrait expliquer I’histogramme
obtenu dans la figure 3.21, ou la croissance, mesurée a la DO 600nm, de LOFB était plus
importante que celle de LOSD. Alnaimat et al. (2017) ont aussi prouvé que B. zhangzhouensis.
Souche DVCrl est résistante a de forte concentrations de métaux lourds, notamment le fer a

une concentration de 300 ppm.
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4 Conclusion Générale :

En Algérie, I’enfouissement demeure le seul moyen pour éliminer les déchets solides. Les
déchets ménagers et assimilés ainsi que les déchets inertes, se retrouvent tasses dans des cuves
imperméabilisées par des géomembranes, sur lesquels plusieurs couches de sol sont
compactées. Tres peu de recyclage et de valorisation de dechets sont réalisés, du moment que
le tri a la source est inexistant, ceci expliquerait 1’hétérogénéiteé des déchets sur tout le territoire

algérien.

La technique de I’enfouissement est trés pointée du doigt, car occupe un foncier de plusieurs
hectares et dont la durée d’exploitation ne devrait pas dépasser les 10 ans pour chaque casier.

De plus, ces centres d’enfouissement générent des biogaz et des lixiviats.

La problématique du lixiviat est encore plus inquiétante que les déchets solides. A partir de Ia,
plusieurs technologies de traitement des eaux usées ont été appliquées pour traiter le lixiviat
des décharges. Les traitements physicochimiques; comme la coagulation-floculation,
I'adsorption, et la filtration, ont été largement appliqués. Cependant, ces procédés ne permettent
pas une dégradation et une destruction des polluants, comme certains polluants émergeants, et
nécessitent aussi beaucoup d’entretiens et de suivis et présentent certaines limites par rapport

aux procédés biologiques.

En plus, un couplage avec I’ultrafiltration a été entrepris pour abattre au maximum la charge
polluante. Dans notre cas, le bioréacteur a membrane a été choisi pour arriver a abattre la
pollution en dessous des normes de rejets imposées par loi. Les résultats obtenues pour le
traitement du lixiviat du CET de Staoueli par Bioréacteur a membrane, en terme de DCO, est
de 95%. Un résultat trés encourageant, mais n’a pas pu atteindre les normes de rejets en milieu
naturel. La concentration DCO finale obtenue est de 525 mgO..L™2, orientant ainsi notre rejet

vers une station d’épuration pour un traitement supplémentaire.

Au cours de notre étude, nous avons procedé en premier lieu a une caractérisation physico-
chimique du lixiviat, recueilli du C.E.T de Staoueli, lequel apres évaluation des différents
parametres : pH, DCO, DBOs, nous a renseigné sur le taux d’avancement de la biodégradation
du lixiviat. Celui-ci, se situe entre les phases d’hydrolyse et d’acidogenese classant le lixiviat
parmi les : fortement biodégradables. La suite de cette expérimentation s’est portée sur la

capacité de notre lixiviat a étre traité par bioréacteur a membrane. Notre objectif était de coupler
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un bioréacteur parfaitement agité en mode batch dans des conditions non limitantes d’aération,

a un traitement membranaire par ultrafiltration,

Nous avons comparé le taux d’abattement de la DCO, I’évolution du pH ainsi que celle de
la croissance microbienne pour deux types d’inoculum. Le premier traité par boue activée et le
second consistait a mettre du lixiviat brut dans les mémes conditions opératoires que le premier
afin de reconditionner les microorganismes déja présents. Les deux bioréacteurs ont présenté
un résultat similaire et ont permis d’abattre la plus grande charge polluante a hauteur de 65%
environ. Mais cela n’a pas été suffisant pour respecter les normes de rejets en milieu naturel, ni
les normes de rejets dans une station d’épuration. D’ou la nécessité du couplage par membrane
d’ultrafiltration en boucle externe. Les résultats obtenus pour ce couplage présentent des taux
d’abattement de la DCO de 95% et 93% pour BRM-L et BRM-B, respectivement. Concernant
I’¢limination des métaux lourds, il se trouve que le BRM-L a été plus efficace que le BRM-B.

Ce que nous retenons de cette partie expérimentale est comme suite :

- il n’est nullement nécessaire de rajouter un inoculum de boues activées pour le traitement
des lixiviats par bioréacteur, un phénomeéne d’autoépuration se déclenche apres
amélioration des conditions opératoires. Ainsi, a une échelle plus importante, nous
réduisons les colts de transport, et nous réduisons aussi la génération de boue a la fin du
procede.

- Et que dans la majorité des cas, coupler des procédés s’avere plus efficace pour éliminer

un maximum de charge polluante.

Au vu des résultats obtenus, I’efficacité des microorganismes autochtones du lixiviat a été

prouvée pour le traitement de la matiere organique.

Dans un deuxieme temps, nous avons remis en épreuve 1’efficacité des microorganismes
autochtones pour la dégradation du bisphénol A. le BPA est un perturbateur endocrinien classé
molécule CMR (cancérigéne, mutagene et reprotoxique). En effet, il a été détecté et dosé par
HPLC-UV dans les trois prélevements de lixiviats des CET suivants : Hamici, Corso et Blida,
pour des concentrations de 842, 3552 et 5286 pg.L™ respectivement.

Afin de mener a bien cette étude, nous avons donc testé des consortiums de
microorganismes de chaque lixiviat prélevé (Hamici, Corso et Blida) par un traitement
bioréacteur en mode batch, dans les mémes conditions opératoires que la précédente

experience ; a savoir, la température, I’aération et 1’agitation, mais cette fois ci, sans ajout de
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nutriments. Au bout de 10 jours de traitement, la concentration du BPA était inférieure au seuil
de détection par ’'HPLC-UV, et ce, pour les trois bioréacteurs LC, LH et LB. Nous prouvons
ainsi, I’efficacité des microorganismes autochtones a dégrader une molécule fortement toxique

pour I’environnement.

La suite de nos travaux avait pour intérét de cibler la ou les bactéries ayant ce pouvoir
BPA-dégradant ; La derniére partie expérimentale consistait a isoler des bactéries a partir de
plusieurs lixiviats de plusieurs décharges, Hamici, Corso, Blida, Oued Smar, Khenchela et
Ouled Fayet ; et les inoculer dans un milieu additionné de BPA a 10 ppm et mis en incubation
pendant 24h. Les bactéries ont démontré un pouvoir BPA-dégradant mais a des vitesses
différentes. Pour certains inoculi, nous avons atteint des concentrations en BPA inférieures au
seuil de détection par HPLC-UV. Afin de verifier si le BPA a été effectivement dégrade et non
pas adsorbé a la surface des microorganismes, une extraction du BPA a été réalisée au niveau
de chaque amas de colonies (partie culot). Les résultats ont été satisfaisant, les concentrations
en BPA étaient tres faibles, néanmoins, cela nécessite une prolongation du traitement pour

I’élimination totale du BPA.

Parmi les microorganismes BPA-dégradants, une bactérie avait attiré notre attention. Des
caractérisations phénotypiques et génotypiques ont été entreprises afin d’identifier la souche
LOS-D. Les résultats de 1’étude macroscopique et microscopique ont démontré une
appartenance au genre Bacillus. Ceci a été appuyé par séquencage du géne 16S ADNTr, ou LOS-
D aurait un pourcentage de similitude de 99,89% avec Bacillus zhangzhouensis. A notre
connaissance, aucune étude sur la dégradation du BPA par cette espece n’a été entreprise. A la
lumiére de nos résultats, nous pouvons rajouter a la liste des espéces BPA-dégradantes, Bacillus

zhangzhouensis souche LOS-D.

Les lixiviats des décharges sont finalement une source de nuisance pour 1’environnement,
la faune et la flore, et leur instabilité dans le temps rend difficile le choix de leur traitement ;
ainsi un lixiviat jeune et fortement biodégradable, tandis qu’un lixiviat vieux est tres
récalcitrant. La solution est de traiter les lixiviat rapidement a leur sortie des buses réservées a
cet effet. Nous pouvons penser a Intégrer des aérateurs a fines bulles in situ, c'est-a-dire a
I’intérieur méme des bassins de stockage des lixiviats afin de revivifier et reconditionner les
microorganismes déja présents, sans apport de boues activées et sans ajout de nutriments. En

partant du principe que le lixiviat est caractérisé par une composition tres diverse et tres
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hétérogeéne, il n’est plus primordial de faire un amendement pour améliorer I’activité des

microorganismes.

Les perspectives de cette étude est de procéder a 1’identification de toutes les souches
étudiées dans ces travaux de recherche. Et varier les concentrations du BPA pour chaque isolat,
afin d’établir une concentration minimale inhibitrice. Cette démarche pourrait enrichir la

bangue de données sur les microorganismes BPA-dégradants.

Aussi, refaire les mémes essais sur d’autres lixiviats de régions différentes de par le climat,
ou le comportement des consommateurs est différent, pour voir si une répétabilité des résultats

serait possible.

Tester 1’efficacité de la souche LOS-D a dégrader d’autres polluants émergents, de type,
hormones stéroidiennes, et trouver ainsi une solution a la protection de la faune aquatique du

phénomeéne de féminisation, et la flore de I’hyperaccumulation des molécules toxiques.
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Annexes

6 ANNEXE 1 : Description des sites de prélevements

Centre
d’enfouissement

technique (CET)

Hamici (W. Alger)

Corso (W.

Boumerdes)

Staoueli (W. Alger)

Date d’entrée
en

exploitation

09/2013

01/2014

2012

superficie

90 ha

60 ha

Capacité/nombre de

casiers

Réception de I’ensemble
des déchets des
communes d’Alger 4500
tonnes/j.

Disposition de deux
chaines de tri de 140 t/J.

Nombre de casiers : 7

casiers

1°r casier contient 1,8
millions de tonnes de

déchets, fermeture du 1€

casier en décembre 2016.

Entrée en exploitation du
2°Me casier en janvier
2017, capacité de
3millions de m3, taux de
saturation a atteint les
45% aujourd’hui.

1°r casier : 1,5 millions

m3, en voie de fermeture

Second casier de 1,5
millions de m3est en

cours de réalisation

Réception de 800 tonnes/j

de 18 communes

Capacité de 500000 m?

Station de Date

traitement des d’arrét

lixiviats d’exploita
tion

Systéme bioréacteur  /
a membrane (que

pour le premier

casier) d’une

capacité de 80 m®

Station de
traitement du
lixiviat de 120 m?
pour le 2¢™ casier,
systeme
membranaire :
osmose inverse (a

I’arrét actuellement)

Osmose inverse /
d’une capacité de 80
m?/j, a larrét

actuellement

Ne dispose pas de 2014

station de traitement
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Ouled fayet (W.
Alger)

Souama (W. Blida)

Khenchela (W.
Khenchela)

(intercommunal)

2002

2006

2010

40 ha

5ha

2 ha

Recevait les déchets de 10

communes ; 200 tonnes/j

Capacité des casiers Dispose de deux 2013
réalisés 200000 tonnes bassins de
(en cours
. . lagunages
Recevait 800 tonnes/j de
réhabilitat
ion)
Capacité de 400000 m? Dispose de 2 /

) ) . bassins de lagunage
Premier casier saturé en

2008

Deuxiéme casier de
500000 m? exploité
depuis 2014

Réception de 300 tonnes/j

Dispose d’un centre de tri

de 110 tonnes/j

1¢" casier : 144000 m® Dispose de 3 /
saturé bassins de lagunage

) de 600 m? chacun.
2eme casier en cours de

réalisation (capacité de
144000 m3)

Réception de 140 tonnes/j

Tri manuel 2,5 tonnes/j
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7 ANNEXE 2 : Composition des milieux de cultures pour I’étude
de la biodégradation du BPA dans les cultures pures

Composition du BPA-PBYS pour I’étude de la biodégradabilité¢ du BPA (Yamanaka et al.
2007) :

Composants Concentration en (g.L™?)
Bisphénol A 0.01
Peptone 5
Extrait de beeuf 2.5
Extrait de levure 1
NaCl 50
NHsNO3 1
KH2PO4 0.5
K2HPO4 1
KCI 0.3
MgSOq4 0.5
CaCl2 0.2
FeCl 0.01
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8 ANNEXE 3 : Protocole de la coloration de Gram

MODE OPERATOIRE

1 ETAPES 2 TEMPS
PRINCIPE
Le colorant violet pénétre dans les
- Recouvrir la lame de cristal cellules bactériennes
COLORATION | violet ou violet de gentiane )
PRIMAIRE L minute
- Rincer a I’eau distillée et
récupérer le cristal violet dans
un bécher
- Recouvrir de Lugol Il se forme un complexe chimique
) entre le violet et le Lugol qui fixe le
MORDANGAGE | Rincer  I'eau distillée et L minute violet et colore le cytoplasme de
Pégoutter toutes les bactéries en violet.
L'alcool dissout le violet de gentiane,
si la paroi bactérienne est perméable a
- Tenir la lame inclinée et I'alcool (les lipides sont dissous par
faire couler pendant quelques I’alcool), celui-ci pénétre dans les
) secondes de l'alcool & 95° 5 secondes bactéries et décolore leur cytoplasme :
DECOLORATION jusqu'a écoulement incolore. environ les bactéries deviennent incolores.
- Rincer immédiatement a Si les bactéries ont une paroi
I’eau distillée et égoutter imperméable a l'alcool (épaisse et sans
lipides), elles restent colorées en violet
et elles sont dites GRAM + ou positif.
La fuschine recolore en rose les
- Recouvir Ia lame de bactérieis -précédemment d,éco{orées :
COLORATION fuschine I les bactéries Gram — ou négatif.
SECONDAIRE
- Rincer a I’eau distillée
- Egoutter entre 2 morceaux
SECHAGE de papier-filtre et laisser

sécher
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9 ANNEXE 4 : Courbe d’étalonnage du Bisphénol A par HPLC-UV

==== Shimadzu LCsolution Analysis Report ====

C:\LabSolutions\Data\Latifa Azzouz\20171127\BPA 10 PPM 10_27112017_9.Icd

Sample Name : BPA 10 PPM 10
Tray# 01

Vail # 1

Injection Volume :10uL

Data File Name : BPA 10 PPM

10_27112017_9.lcd Method File Name
: BPA - 20171127 .calibration lcm.lcm Batch
File Name : S8.Icb

Data Acquired : 27/11/2017 17:03:06

Data Processed 1 27/11/2017 17:27:42

<Chromatogram=

C:\LabSolutions\Data\Latifa Azzouz\20171127'\BPA 10 PPM 10_27112017_9.lcd

mAU
| PDA Multi 1
100
] ®
. o
-
o rﬂ,_x
T T T T T
0.0 5.0 7.5
min

1 PDA Multi 1/215nm 2nm

Calibration Curve

Name :RT3.355
Quantitative Method : External Standard _
FitType - Linear # Conc. (Ratio)] MeanArea
Detector Name :PDA 2 0.200 31960.4
Correlation Coefficient : 0.9999748 S L VR
4 1.000 179865.3
5 2.000 365948.4
6 4.000 7463306
7 6.000 1112396.0
) 8 8000 1475504.6
Arca 9 10.000 184085 1.6
[*10"6]
2.0
1.6
1.2
0.8
0.4
)
0.0
0.0 0.2 0.4 0.6 0.8 1.0 1.2
Conc. [*1001]
Quantitative Resulis
[ib# | | I I I
IDé# Na Ret. Ti Aren Heigh o/ml
[ 1|RT3355 e | = ".:t;.iﬂ 1r ;iuusz\ ]%Es%n\ 5 mg.t,\?a
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the polluting load of the leachate and a reduction of membrane fouling. Performances were evaluated
by measuring the chemical oxygen demand (COD) and the metal content of the leachate (zinc, iron).
The results showed a similar COD removal efficiency in B2 (95%) and B1 (93%). Coupling the bioreactors
with an ultrafiltration process allowed a notable reduction in zinc and iron concentrations: Fe of 35% and

SBR Zn of 78% for B1UF, and Fe of 71% and Zn of 74% for B2UF.
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1. Introduction

In Algeria, for some years now, under the impulse of exponen-
tial economic and demographic development, the problem of solid
wastes is above anything else a constraint faced by local authori-
ties. It creates direct and indirect negative effects that are linked
to the amount of waste, its disposal and treatment. Landfilling
remains the only solid waste management tool adopted by devel-
oping countries. A dump can be the source of several nuisances:
odor emissions, production of biogas and especially of leachate.
Landfill leachates are complex and heavily polluted waters result-
ing from the percolation of rainwater, through solid waste and also
from biological, physical and chemical processes taking place
within the landfill itself. Indeed, rainfall and decomposition of
waste produces leachate at the bottom of the landfill (Francois
et al., 2007; He et al., 2005; Liu et al., 2001). It presents high values
of biological oxygen demand (BOD), total organic carbon (TOC),
chemical oxygen demand (COD), ammonia nitrogen (NH;-N), dark
color, heavy metals and its composition depends on many factors:
composition of the wastes, age of the landfill, meteorological con-
ditions, and several more (Chu et al., 2008; Calabro et al., 2010;
Zhang et al., 2013). In most cases, it is made up from humic sub-
stances (Kang et al., 2002) and ammoniacal nitrogen, organochlori-
nes and inorganic salts (Wang et al., 2002). Because of their

* Corresponding author.
E-mail address: nabil.mameri@utc.fr (N. Mameri).

https://doi.org/10.1016/j.wasman.2018.02.003
0956-053X/@ 2018 Elsevier Ltd. All rights reserved.

composition, leachates are likely to contaminate the natural envi-
ronment, particularly groundwater if not properly treated.

In order to limit the harmful effects of these leachates, different
types of treatments can be applied to reduce their biological or
chemical pollutant content. They must be treated before being
released into the environment (Renou et al., 2008). Due to an
increase in discharge standards, new treatment techniques have
emerged in this area including membrane processes such as micro-
filtration, ultrafiltration, nanofiltration and reverse osmosis (Renou
et al., 2008; Talalaj, 2015). The efficiency of these processes on an
industrial scale is still limited, mainly because of the high polluting
load of the leachate concerned.

Biological methods, including activated sludge, anaerobic filter,
leachate recirculation, and sequencing batch reactor (SBR), are
widely applied in the treatment of leachate to reduce the high val-
ues of BOD, COD, and NH5-N (Lema et al., 1988).

This study presents a sequenced batch biological (SBR) reactor
treatment, coupled with a membrane process in a second step. In
order to simulate the treatment plant used in Algiers, activated
sludge from a wastewater treatment plants was added. The objec-
tive of the study is to examine general parameters: pH, conductiv-
ity, suspended matter, volatile matter, organic compounds ((COD)
and (BOD:s), total organic nitrogen, BODs/COD ratio), and inorganic
compounds (nitrogen ammonia, Nitrite, Nitrate, phosphate, fer-
rous, cadmium, chrome, copper, lead) in order to find solutions
for the pollution load from Staoueli’s landfill leachate and to bring
the remaining load to discharge standards.

Please cite this article in press as: Azzouz, L., et al. Membrane bioreactor performance in treating Algiers’ landfill leachate from using indigenous bacteria
and inoculating with activated sludge. Waste Management (2018), https://doi.org/10.1016/j.wasman.2018.02.003
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The aim is to compare the performance of a SBR which only
contains raw leachate and in which indigenous bacteria already
present inside will be responsible for the reduction of the organic
load of the leachate, and another SBR in which activated sludge
was added to the leachate, as it is done in leachate treatment
plants in Algiers.

This would allow us to assess the necessity of adding sludge to
the leachate. Indeed, if the difference in performance between the
two bioreactors is low, it would imply that using non inoculated
bioreactors would be preferable. This would lead to a reduction
in the quantity of sludge generated at the end of the process, which
therefore reduces the amount of solid waste that has to be treated.

2. Materials and methods
2.1. Samples

A volume of 60 L was taken from the catchment area of Staoue-
1i’'s landfill (Algiers). In order to treat the leachate in SBR, a volume
of 20 L of activated sludge was taken from the aeration tank of the
wastewater’s treatment plant in Beni Messous (Algiers).

The activated sludge (SS=2.1g/l, MSS =57%) is put in clean
water, stirred, and then submitted to decantation. The water is
removed and the sediment (the activated sludge) is once again
put in clean water. This operation is repeated 5 times and the
whole process took about 2 h. Since the bacteria present in the
activated sludge are aerobic, it is aerated at room temperature to
preserve its quality (Yahiat, 2010). A pre-culture of the activated
sludge was carried out before its use. A volume of 50% activated
sludge is inoculated into 50% of the leachate for 3 days under aer-
ation and stirring (Chemlal et al. (2014)).

2.2. Experimental device

Two batch bioreactors (B1 and B2), each with a capacity of 8 L
are installed and compared to the control. The control was com-
posed of 100% leachate maintained throughout the treatment per-
iod without agitation nor aeration to assess the growth of the
leachate’s indigenous microorganisms. The first bioreactor (B1)
consists of 90% leachate where 10% of activated sludge preculture
was added (Chemlal et al., 2014). The second bioreactor (B2) con-
sists of 100% leachate with oxygenation. We used an air pump for
aquarium, model, MARINA Air pump 50:50 L/h.

The bioreactors B1 and B2 were stirred at 200 rpm during the
treatment time, with aeration, at ambient temperature (25 °C).
Samples were taken every 2 h during the treatment period. Nutri-
ents were added to adjust the C/N/P ratio to 100/5/1. This allows an
optimization of the microorganisms’ activity. To attain this ratio,
1.88 g/8 L of Urea and 0.375 g/8 L of K;HPO, were added to the
leachate.

To improve the general performances of the treatment, we cou-
pled the bioreactor with an ultrafiltration device using the ultrafil-
tration membrane (Carbosep M5) with 10 kDa molecular weight
cut-off (Fig. 1).

During this study, we followed the evolution of the experimen-
tal parameters: pH, COD and microbial biomass OD600 (samples
were diluted prior to analyses when necessary) (Norme [SO
7218: 1996 (F).

The pH of the samples was measured using a HANNA pH meter,
model pH 211.

A SOLAAR UNICAM M series Atomic absorption spectropho-
tometer was used to analyze heavy metals (Fe, Pb, Cu, Zn) accord-
ing to the method described in Standard Methods (3030 G. Nitric
Acid-Sulfuric Acid Digestion- APHA, Standard Methods for the
Examination of Water and Wastewater. 22rd Edition 2014). The

Permeat
Out

Alimentation

Bioreactar. Membran

Air CIo

[ Agitator

Fig. 1. Experimental bioreactor device in batch mode.

suspended matter (MES) were measured following the French
AFNOR standards (NF T90-AFNOR, 1983).

The membrane permeability (Lp) was determined experimen-
tally using Darcy’s relation:

p=22@L-h" m2.bar) (1)

AP

where Jv and AP are respectively the permeate solvent flux and
the transmembrane pressure.

The transmembrane pressure (AP) is obtained by calculating
the mean between the inlet pressure and the outlet pressure of
the ultrafiltration module.

The variation of the membrane permeability may be calculated
by the Poiseuille law (Eq. (2)):

Np'”"ﬁ . 1
P:—B-;z»e(l"h -m~2.bar) (2)

Ly: Membrane permeability

Np: Number of poresr,: Average pore radius
: Dynamic viscosity

e: Thickness of the active layer

2.3. Statistical analysis

The principal components analysis (PCA), the representation of
trio’s size, correlation analysis and variance analysis (ANOVA) were
performed by STATISTICA 7 (Dell software 2004) to analyze the
experimental data obtained.

3. Results and discussion
3.1. Sequenced batch bioreactors treatment

After analyzing the landfill leachate, we obtained the results
that are summarized in the Table 1.

In this study, the approximate initial leachate pH value was 7.
With the digestion of organic matter, the leachate pH increased
rapidly and reached 9-9.5 in B1 and B2 after 5 days (Fig. 2). The
recorded pH values favor the development of neutrophilic microor-
ganisms during aerobic biological treatment. The biological treat-
ment has the advantage of accelerating the process of
degradation of organic matter by the self-purification process
(Wang et al., 2010).

We recorded the same pattern of pH evolution for B1 and B2
during the treatment period. At the end of the 5th day of treat-
ment, alkalization of the medium was achieved. However, the pH
change in B2 is greater than that one observed in B1. This is prob-
ably due to the development of the indigenous microorganisms of
the leachate, which are denser in B2 compared to B1, and that are
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Table 1
Physico-chemical characteristics of Staoueli’s landfill leachate.

Parameter Unit Sample Algerian rejection standards JORA, 2006 Algerian water treatment plant standards JORA, 2009
pH - 7.10 6.5-8.5 5.5-85
Conductivity mS 8.7 - -
SM mgL! 7370 40 600
VM mgL~! 2770 - -
cobp 10,500 130 1000
BODs 5500 40 500
BODs/COD 0.52 - -
NH} mgL! 311.51 - -
NOs mgL™! Trace - -
NO3 mgL~' 36.27 -
PO;* mgL™' 19.02 15 -
Fe mgL! 027 5 1
o mgL™! - - -
Cr mgL! - - -
Cu mgL! 0.014 1 1
Pb mgL~! 0.005 0.75 0.5
Zn mgL! 0.017 - -
10

95
e A s .

*®
9 f 0"
LA J

X
o 859 et #B1

s AB2

75
74 . . . ‘ ‘
0 20 a0 60 80 100

Time (hours)

Fig. 2. Evolution of leachate pH by batch bioreactor treatment (T = 25 °C, pH = 7.5,
Conductivity: 8.7 mS).

already accustomed to the different substrates present in the lea-
chate. This induces an acceleration of the organic matter’s degrada-
tion. The neutral and alkaline environments could have eliminated
the inhibition that the acidic leachate had on the neutrophilic
microorganisms and then accelerated the stabilization of the lea-
chate (He et al., 2005).

Concerning the COD pollution parameter, leachate is highly
loaded with an initial concentration of 10,500 mg0O,-L~'. Fig. 3

12000
T T T T TT T
10000 1 jinis 1 1 11 1
=
=
o 8000
a0
£
[=]
o
L=

#B1
6000
# u2
Control
4000 #
2000 g % ;%
60 80

0 T T 1
100 120

0 20 40
Time (Hours)

Fig. 3. kinetics of abatement of leachate COD during bioreactor treatment of B1 and
B2 (T =25 °C, pH =7.5, Conductivity: 8.7 mS).

shows a significant decrease after 24 h of treatment to reach
4000 mg0,-L'. Note that the plateau was reached after 72 h of
treatment (3 days) with concentrations of 1833 for B1 and 1300
mg0, L' for B2.

The BODs = 5500 and the BODs/COD ratio, which indicates the
biodegradability of the leachate, is equal to 0.52. This means that
even though the leachate’s pollutant load is high, it is still highly
biodegradable. This could explain why the biological COD removal
was fast (Rodier (1996); De Morais and Zamora (2005)).

Indeed, other authors noted similarly high COD removal rates
when treating leachates with a BODs/COD higher than 4. Zaloum
and Abbott (1997) treated a landfill leachate with a BODs/COD that
varied between 0.4 and 0.5 in a SBR and achieved COD removals
that ranged from 82.1% to 94.6%.

Robinson and Maris (1983) treated a domestic waste leachate
with a BODs/COD = 0.6 using an aerobic biological process in con-
tinuous flow with a 10 days retention time and reached a COD
removal of 91%. The slow COD removal speed can be attributed to
the low temperature at which the experiments were done (10 °C)

Conversely, authors who treated leachates and waste waters
with lower BOD,/COD ratios obtained lower COD removal rates.
Baumgarten and Seyfried (1996) treated a less biodegradable land-
fill leachate (BODs/COD = 0.33) and only reached 59% removal of
organic pollutants.

When we look at the results obtained for the COD removal ver-
sus time in a previous work (Chemlal et al., 2014) in which Oued
Smar leachate, with a BOD5/COD ratio close to 0.04, was treated,
the total COD removal was low, this could be caused by the pres-
ence of highly refractory substances and slowly biodegradable
organic materials. A stabilized leachate is very complex; it is char-
acterized by a low BODs/COD ratio (lower than 0.1) (De Morais and
Zamora (2005)). This complexity is due to the fulvic acid and
humic acid of high molecular weight (>10 kD) predominance. This
can be explained by the operating of the Oued Smar landfill (>30
years). According to Poblete et al. (2011), stabilized leachate has
a very low BODs/COD ratio due to the recalcitrant organic matter
presence and then it increases the treatment difficulty.

According to Chemlal et al. (2014), Oued smar landfill leachate
was pretreated by photocatalytic oxydation to make it more
biodegradable, and then combinated to a biologic treatment with
activated sludge, The COD abatement ratio after treatment by
bioreactor ranging from 60 to 77%. The COD reduction ratios
almost similar results were obtained by Del Moro et al. (2013),
Cassano et al. (2011) and Xie et al. (2010)

In the course of our treatment we obtained a yield of 83 and 88%
for bioreactors B1 and B2 respectively. No COD reduction was
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Fig. 4. Kinetics of growth of microorganisms during the treatment of bioreactors
(B1 and B2).

observed in the control (leachate without stirring and without aer-
ation). The microorganisms present in the control did not digest
the organic matter, which means that the conditions mentioned
above (stirring and aeration) are favorable to the development of
the indigenous microorganisms of the landfill leachate. The high
total COD abatement rates obtained may be explained by the fact
that the sludge and the endogenous biomass used in each bioreac-
tor degrade the organic matter present in the leachate. Homoge-
nizing and stirring raw leachate can promote microbial growth
and enhance microbial pollutant degradation activity (Warith,
2002; Benson et al., 2007).

The microorganism growth kinetics, during the treatment in
each bioreactor, is presented in Fig. 4. In the bioreactor B1, the
microorganism growth started directly at the growth phase, from

0.3 7 0.27

o
N
«n

o
[N}

removal of heavy metals
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o
o L
= v

o
o
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w
)

0.27

o

N
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L

o
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L
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o
o o
[

o

o

]
|

0.005 0.017

raw leachate (control)

B1 (after treatment)

0.0051 0.008

B2 (after treatment)

0DG600 =2 (initial biomass concentration was over 300 ufv/ml),
without going through the latent phase. The microorganisms from
the sludge are adapting rapidly to the substrates present in the lea-
chate, this might be explained by the fact that the sludge under-
went an acclimation period prior to inoculation. During the
stationary phase from 20 to 60 h of treatment, the COD abatement
was significant (Fig. 3). The subsequent decline phase corresponds
to cell death due to a decrease in substrate concentration.

However, the bioreactor B2 (raw leachate with aeration) shows
a growth curve which begins with a latent phase of 10 h; this is
explained by a time of adaptation of the microorganisms present
in the leachate to the new environmental conditions (Aeration
and stirring) or by an enhancement of the substrate mass transfer
from the bulk to the cells due to stirring. In a manner similar to B1,
the COD abatement was more consistent in the stationary phase of
growth, which varied from 20 to 60 h of treatment.

The growth curve of B1 has a higher density than the one of B2.
This is explained by a much richer microbial population in acti-
vated sludge to which leachate indigenous microorganisms is
added. While B2 only contains the latter. The high concentrations
of recalcitrant organic matter as well as heavy metals, chlorinated
organic and inorganic salts in the concentrated leachate, might
inhibit microbial activity (Calabro et al., 2010).

Fig. 5 shows a considerable decrease in the concentrations of
metal cations: iron and zinc, by bioreactor (B2) with yields of 62
and 52% respectively and 14 and 35% with bioreactor B1. We found
that the yield is much better with the bioreactor B2 compared to
the bioreactor B1. This phenomenon can be explained by the
assimilation, by the microorganisms, of these metal ions as
oligonutrients for their metabolisms. Indeed, iron and zinc are
most abundant trace metal and necessary for the survival of all liv-
ing organisms (Blindauer, 2015; Porcheron et al., 2013). Moreover
it is a well-known fact that these metal ions are used as cofactors
(Andreini et al., 2008).

(a) B1

0.23

B Pb
WZn

mFe

UF1 (permeate)

(b) B2

mPb
mZn
0.1

W Fe
0.06

0.005 0.005.

UF2 (permeate)

Fig. 5. Impact of sequenced batch bioreactor treatment and ultrafiltration on heavy metal removal. (a) raw leachate + activated sludge B1 (b) raw leachate only B2.
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3.2, Coupling treatments SBR 1 and 2 to ultrafiltration membrane
process

We optimized the transmembrane pressure of the ultrafiltra-
tion process before performing the coupling. The coupling of the
bioreactor treatment to the ultrafiltration is carried out with a per-
meability of 29 Lh ™' m 2 bar ', a transmembrane pressure of 1.5
bar for B2, and a permeability of 26 L h~' m~2 bar~!, with a trans-
membrane pressure of 1.7 bar for B1.

Coupling results showed an increase in COD abatement effi-
ciency of 94 and 95%, respectively, for BIUF and B2UF. We note
that a large biodegradable part of the COD was eliminated during
the biological process, the rest being retained by the membrane
during the treatment by ultrafiltration (UF) (Table 2).

Concerning heavy metals, we observed that the lead content
varied throughout the treatment.

The removal of iron and zinc was 35% and 78% respectively for
B1UF and 71% and 74% for B2UF. Thus, there is a better elimination
of zinc in the case of B2UF. The results of the variation of the per-
meability of ultrafiltration membrane showed a reduction in the
pore radius (r =16 A). This is due to the adsorption of molecules
at the surface of the membrane and within the pores themselves.

The balance sheet of Staoueli's landfill leachate COD during the
different treatment steps is summarized in a histogram form
(Fig. 6). The observation shows that bioreactor treatments have
reduced to 83 and 88% the initial COD of B1 and B2 respectively.
Coupling both bioreactors B1 and B2 with Ultrafiltration mem-
brane allowed a similar elimination of COD and Suspended matters
up to 95% and 100% for BRM2, and up to 93% and 100% for BRM1,
respectively.

We notice that, after the treatment, the leachate’s COD is within
the Algerian water treatment plant standards for both bioreactors
when coupled to ultrafiltration (B1UF and B2UF). Indeed the final

Table 2
Parameter yield study after coupling to ultrafiltration membrane treatment.

values of the COD are 525 mgO,-L ' for BIUF and 735 mgO,-L '
for B2UF, and are inferior to 1000 mg0,-L~".

Moreover, Fig. 7 shows the variation of permeability before
and after ultrafiltration for both BIUF and B2UF. The permeability

Permeability variation : 71%

+ before
UF
 afterur

3627

"
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?n ,3},; ;; Fig. 7. Permeability to water, before and after ultrafiltration membrane treatment
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Fig. 6. Summary of the efficiency of COD abatement rates for the different experiments.
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variations are of 71% and 73% for B2UF and B1UF respectively,
which is not a significant difference.

3.3. Statistical study

The principal component analysis shows the existence of a cor-
relation between the studied parameters during the landfill lea-
chate treatment by bioreactors B1 and B2, in the figure below
(Fig. 8).

The factor F1 defines the following parameters: COD, time, pH
and OD 600B2. Principal component analysis shows a negative cor-
relation between COD and pH in both B1 and B2 bioreactors. The
decreasing of COD increases the pH of B1 and B2 during the aerobic
treatment.

Microbial density of B2 is negatively correlated with COD B2.
During the treatment, multiplication of microorganisms in B2

jection of the vari on the factor-pl. ( 1x 2)

05 4 \

Factor 2: 16,63%

-1.0 -0,5 0,0 05 1.0
Factor 1:73,73%

Fig. 8. Ordination of physico-chemical parameters (COD, pH) and density bacterial

DOsoo from the values obtained during Bioreactor treatment of landfill leachate (B1,
B2) along two main axes after principal component analysis.

F

bioreactor is high which, decreased the COD concentration. We
don’t notice the same case in B1 bioreactor.

ANOVA test shows a significant difference between B1 and B2
bioreactors for OD 600 (F = 166.65, P = 0.00 < 0.05).

Fig. 9 shows a correlation between two factors (bacterial den-
sity and time) that act simultaneously on the reduction of COD
during the treatment of the leachate by the bioreactor.

In bioreactor B2 (Fig. 9a), the removal of COD is related to the
density of the indigenous bacteria that increases due to aeration
during the experiment time. In bioreactor B1 (Fig. 9b) the bacterial
density is higher, it consists of the indigenous bacteria and the acti-
vated sludge that was added to the bioreactor.

The degradation of organic matter in landfills is mainly involved
into a microbial degradation. The organic matter degradation and
microbial metabolism can be evaluated by the first-order kinetics,
as shown in the following Eq. (3) (Hamoda et al., 1998).

C; = CoeXt 3)

where Cj is the initial organic matter content. C; is the organic mat-
ter content at t, t is time, k is the degradation constant.

Tridimensional analysis shows (Fig. 9) the existence of signifi-
cant interactions during the treatment, between COD and micro-
bial density in B2 bioreactor compared to B1 bioreactor.

4. Conclusion

The raw leachate of Staoueli landfill contains a high organic
load in terms of COD. Other chemical parameters are recorded in
excessive levels such as suspended solids. The microbial charge
found in the raw leachate is very high. According to this study,
we found that the landfill leachate treatment in a SBR containing
100% of raw leachate with aeration, showed a reduction in pollu-
tion load; similar to the SBR containing 90% leachate and 10% acti-
vated sludge. The results showed a similar COD removal efficiency
in B2 (95%) and B1 (93%). Coupling the bioreactors with an ultrafil-
tration process allowed a notable reduction in zinc and iron con-
centrations: (Fe) 35% and (Zn) 78% for B1UF, and (Fe) 71% and
(Zn) 74% for B2UF with no noticeable membrane fouling.

These experiments have shown the ability of the landfill lea-
chate indigenous micro-organism to degrade the organic matter.
Inoculating landfill leachate with activated sludge isn’'t necessary
for an efficient treatment. This method used by landfill leachate

DC600B2

DCoB2

Time (h)

Fig. 9. Tridimensional interaction between COD, OD 600 during biological treatment of landfill leachate by B1(a) and B2(b).
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treatment plants in Algiers only increases suspended matters,
transportation and treatment costs for the overproduced sludge
which are solid wastes that need to be managed. Aerobic condi-
tions and ambient temperature are favorable conditions which
led to the degradation of organic matter in the raw leachate by
its endogenous microorganisms.
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