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INTRODUCTION CF.NF.R AI I - CADRK DK I KAWII

L'unité d’acide sulfurique du complexe des migrais a/otes et phosphates Asmidal Je la ulle de
Annaba émet des quantités importantes de SO; qui portent atteinte non seulement a la qualité de

l'environnement mais a la santé des habitants de la ville egalement, l.'ne evaluation de l'impact de ce
polluant en termes de concentrations a court, a moven et a long terme ainsi que l'estimation des

quantités déposées par voie humide et seclie autour de la ville permettent d'apprccier l'importance
de cette pollution. Une telle approche pourrait être appliquée aussi bien a des composes organiques

qu’inorganiques. Ceux-ci peuvent être impliques dans des problèmes d'odeurs et ont des effets sur

la santé humaine. De plus, certains composes contribuent au smog photochimique, a l'effet de serre

et aux pluies acides (Van Groenestijn et I lesselink, 1993).

Face a ta problématique de la pollution de l’air, les industriels disposent de techniques phvsico-
chimiques de traitement des emissions gazeuses telles que la combustion, ('adsorption, l'absorption

et la condensation. Parallèlement a ces technologies réputées coûteuses et en general adaptées a des

gaz fortement charges en polluant, l’épuration biologique est en pleine expansion Actuellement.

trois techniques apparaissent comme bien établies sur le marche du traitement biologique des gaz et

se posent en concurrentes ou en complement des méthodes physico-chimiques Ces techniques

présentent, outre un intérêt economique certain, l’avantage de ne pas transferer la pollution vers une

autre phase. Ce sont la biofiltration, le biolavage et le lit bactérien. La biofiltration fait certainement

l'objet du plus grand nombre d'applications a l'echelle industrielle. I Ile permet d'affranchir les

micro-organismes de toute phase liquide. Ü1le est sans nul doute parfaitement adaptée aux substrats

gazeux, cependant la nature active, organique et complexe des supports utilises >e traduit par une

gestion difficile et par une impossibilité de caractérisation parfaite. Dans ce cadre, notre travail s'est

poursuivi a l'Unité de Génie Biologique de la Faculté des Sciences Agronomiques de I I mversite

Catholique de Louvain en Belgique et a porte sur le traitement d’un compose organique volatil, la

methyle ethyle cetone. Ln effet, l'Unité de Génie Biologique s'est investie a la mise au point d'une

unite d'épuration biologique de gaz charges en composes organiques volatils tCOYi a l aide d'un

consortium bactérien. Cette technologie s'inspire des technologies existantes et tend a concrétiser

un quadruple objectif :

L'utilisation d'une communauté microbienne mixte competente pour dégrader le CuY,

colonisant le reacteur sous forme d'un biofilm adhérant a la paroi d'un tube en Pvrex 1 absence de



support a l'intérieur de la colonne évite toute perte de charge due au colmatage.

- La limitation de la presence de la phase liquide aux stricts besoins des micro-organismes, a

savoir, l'utilisation d'un co-substrat liquide pour humidifier le biotilm et alimenter les micro¬
organismes en composes non carbones (azote, soufre, potassium, phosphate, .) injecté sous forme
d'un brouillard de micro-gouttelettes ayant un diamètre moyen de 50 pm Le brouillard est

instantanément saturé en polluant a dégrader grâce a la surface spécifique d'échange
importante entre le gaz et les gouttelettes. De plus, la oivision du iquide en fines goutielettes
permet une certaine stagnation du brouillard dans le réacteur et minimise l'épaisseur de la couche
de liquide couvrant le biofilm Ce dernier avantage laisse augurer un meilleur transfert de substrat
de la phase gazeuse vers le biofilm et la possibilité de traiter des polluants peu solubles (c'est-à-dire

à constante d’1lenry élevée1) au moyen de ce réacteur.

- Le troisième objectif est de contrôler de façon aisée et maximale le système Pour eela. les
phases gazeuse et liquide et l’apport en COV doivent être gérés de façon indépendante et precise.

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

d’échelle éventuelle.

Progressivement, cette technologie, baptisée a l’origine "Mist-Foam" a, au cours des differentes
ameliorations apportées, cédé sa place à un design de réacteur tubulaire dénommé "bioreateur
tubulaire essentiellement à phase gazeuse" ( DTBf.

Il
De façon succincte, la structure actuelle de celui-ci se présente comme suit (\oir photo). Il s'agit
d'un simple tube segmentable en verre Pyrex dans lequel un liquide nutritif est divise en fines II

IILa constante de Henry adimensionnelle représente le rappon entre les concentrations en COV dans les phases gazeuse
et liquide à i ’équilibré. Elle depend de la solubilité du gaz dans le liquide, de sa tension de vapeur et de la temperature

Elle peut être calculée par l’équation H = Cg/Ci = 16,04 P.PM/(T,S) où P = pression partielle a saturation a la
température considérée (mm Hg) PM = poids moléculaire (g mol'1), T = temperature (K) et S = solubilité maximum
(mg l'1) (Maner-Mùller, 1981). HïJ,mJ0't’ = 3,3.10"* pour le méthanol (Ancia. 1993) HaJm, 10 c = 5 10'* pour la methyle

II.ulmi

IIethyle cetone (Deseveaux, 1995).

2 DTB désigne en abrégé "Dry Tubular Bioreactor", c’est-à-dire, en français et de façon plus explicite, le reacteur

tubulaire essentiellement à phase gazeuse. Il
II

2

II
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gouttelettes formant un brouillard genere au moyen d’un pulvérisateun a air comprime il cchhlcr

type 156.330.30.16 à cône plein, melange externe et effet Venturi) (Anonyme, 1995). Dans ce
reacteur se développe la biomasse sous la forme d'un biofilm a partir de l'unique charge carbonée
introduite. L'utilisation de cet atomiseur permet de contrôler indépendamment les debits de ga/ et

de liquide de façon à obtenir un transfert de polluant et une activité des micro-organismes optimaux

Dans un premier temps, ce reacteur a été testé pour la dégradation d'un substrat non \olatil ei très

soluble, le citrocol (résidu de production de l'acide citrique) Les micro-organismes d une bouc de

station d’épuration utilises pour cette application étaient capables de dégrader la moitié de la charge

volumique appliquée, soit 1,5 kg de DCO mr'3 j'1. Cependant, la mousse de polyurethane ut lisee

comme support et placée transversalement au centre du tube finissait par colmater suite a la

croissance excessive de ta biomasse, réduisant ainsi le passage du gaz (Thalasso. 1993) Suite a cet

essai, le reacteur a été appliqué au méthanol, composé organique volatil modèle. Des vitesses

volumiques et rendements de degradation très elevés om ete obtenus Cependant, les mêmes

problèmes de colmatage sont survenus. Ayant constaté qu'un biofilm se développait sur les parois
en verre du réacteur surplombant le support en mousse (d'où l'installation d’un interstice de

récupération) et ayant montré que celui-ci était responsable de la majeure partie de l’activité, il a ete

décidé d'enlever le support. Dans ces conditions, jusqu'à 46 hgmL.u,.,lll)| m ' j
1 ont etc degrades avec

une efficacité proche de 1ÜÜ % et sans plus aucun problème de perte de charge (Thalasso. 1993»
Ces performances correspondent à d’excellentes capacités de transfert de methanol et d’oxygene

Elles ont été obtenues dans les conditions suivantes: un temps de séjour du gaz de 44 s. une surface
spécifique d'échange d'au moins 27 m'1 et un débit volumique de liquide de 0.8 m‘ m, ' j

Forte de ce succès, l’Unité de Genie Biologique a transpose le reacteur a un polluant gazeux plus

réel, la méthyle éthyle cétone (MEK). L'objectif de cette these est, outre une evaluation de certains

aspects de l'impact environnemental du SO: émis par le complexe Asmidal, de démontrer la

faisabilité du traitement d'un polluant modèle, la methyle ethyle cetone, au moyen de ce bioreacteur
et de déterminer le ou les facteurs qui limitent le procédé de façon a optimiser in fine son
fonctionnement.

4



OBJECTIFS

Ce travail vise, dans une première etape a évaluer certains aspects de l'impact cm ironnementa! du

SO; rejeté par l'unité d'acide sulfurique du complexe des engrais azotes et phosphates de Annaba.
D'une part, une simulation de la dispersion atmosphérique de ce polluant a etc etïeetuee autour du

complexe Asmidal en utilisant un modèle de dispersion Gaussienne, ensuite, les depots par voie

humide et seche ainsi que les pl i des precipitations ont etc évalués au-dessus de la \ ille de Annaba
Dans une deuxième étape, une méthode de traitement biologique est proposée en utilisant un
compose organique volatil, la méthyle ethvle cetone. Une etude critique d'un réacteur tubulaire

essentiellement a phase gazeuse utilise pour la degradation de ce polluant est ensuite presentee.

L'accent a été mis en particulier sur les aspects microbiologiques, cinétiques et l' influence des

paramétrés de gestion du bioréacteur.

Le choix de la methyle éthyle cétone comme polluant modèle découlé du plus grand intérêt a

éliminer des substances chimiques nocives dans les effluents gazeux plutôt que ta degradation de
composés malodorants d'un gaz.

Le travail réalisé est divisé en deux parties distinctes : la premiere panic comporte le chapitre 1 qui

est consacre à l’évaluation de l’impact environnemental du SC); au voisinage du complexe Asmidal
de Annaba.

La deuxième partie traite, elle, du problème du traitement par voie biologique d'un polluant modèle:

la méthyle éthyle cetone. Bien que la bioépuration de gaz charges en composes organiques volatils

ne puisse être transposée au traitement de composés inorganiques tel que le SO;, étant donne que la

dégradation du substrat se fait en aerobiose dans le premier cas et en anaerobiose dans le second

cas, d'une part, et que le type de bactéries competentes pour la degradation de ces composes n'est

pas le même, il serait toutefois intéressant de tester les capacités du bioreacteur étudié en v ne d'une

désulfatation biologique après l'oxydation du SO; en acide sulfurique.

Un état de la question concernant la bioépuration est présenté au chapitre II suivi d'un passage en

revue des bases et des concepts necessaires à la realisation de ce travail Les facteurs et les

grandeurs de gestion et de conception pouvant limiter les performances d’un bioreacteur a biofilm v

sont présentés ainsi qu’un aperçu des technologies d épuration biologique existantes Les étapes de

5



1
1

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

1
AJ chapitre IV, une étude descriptive critique du comportement de la biomasse intégrée dans le

bioréacteur est réalisée afin d’élucider le lien entre la dynamique de son développement et les
performances du réacteur. Une caractérisation microbiologique du biotïlm du reacteur continu e>t

faite afin de suivre l'évolution de sa composition et sa cinétique de degradation par rapport a la

biomasse de depart.

I
I
il

Les chapitres V et VI rapportent, quant a eux, des données de performance a l'etat stationnaire et

transitoire respectivement. Les effets de paramétres opératoires importants tels que la charge en

polluant, les debit liquide et gazeux, les variations et chocs de charge, le pli du milieu, la

concentration en oxygène ainsi que l'effet de l'assechement du biofilm sont discutes

I
I
ILe chapitre VII traite des résultats concernant les cinétiques de croissance du biofilm et de

degradation du substrat en réacteur continu. Une comparaison de ces cinétiques en reacteur batch et

en réacteur continu est faite. I
ILe chapitre VIII vise la caractérisation du transfert de masse, non seulement au sein du brouillard

mais également au sein du reacteur tubulaire. Une équation généralisée de performance \ est

également développée pour prédire la performance du réacteur recevant des substrats differents
mais présentant une biodégradabilité.

I
1

Finalement, au chapitre IX, les résultats obtenus sont mis à profit afin d’identifier les perspectives a
explorer et des conclusions appropriées sont énoncées. I

I
1
1
1
I
16



PARTIE A : EVALUATION DE L'IMPACT DE LA POLl.l T ION PA l< I l SO: VI

VOISINAGE 1)1 COMPLEXE DES ENGRAIS AZOTES ET PIIOSPII VIES DE AN N AliA
!

L’objectif de ce travail est dévaluer certains aspects de l'impact environnemental du Su:
D’une part, une simulation de la dispersion atmosphérique du S(): basée sur les paramètres a

l'émission et les données météorologiques iocaies est faite afin d'estimer l'ampleur de la

pollution au voisinage du complexe. D’autre part, une méthode originale dévaluation de

l'impact du polluant sur les depots acides par voie humide et seche est utilisée en vue

d'apprecier le risque d'atteinte a l'environnement Par ailleurs, le calcul du pli annuel moven

au sein des precipitations permettra de démontrer l’existence ou l'absence d'une acidité

excessive. L.e but de cette partie est de mettre en exergue une approche originale d évaluation

des effets d’un rejet gazeux sur la qualité de l'air.

CHAPITRE E SIMULATION DE LA DISPERSION DE S(L Vt TOI K

DE LT N1TE D'ACIDE SI EEl RICH E A ANN VIEV E l E\ VU A PION

DES DEPOTS DE SCE PAR N OIE HUMIDE ET SECHE

1. SIMULATION DL LA DISPERSION DE SO:
1.1. INTRODUCTION 'i

lu1.2. LA MODELISATION DE LA DISPERSION

1.2. 1 . Développement de l'équation de dispersion

1.2. 1.1. Relâchement instantané limage de ga/i

dimensions

1.2. 1.2. Source ponctuelle continue i regime pemumeni i

1.2.2. Dispersion a partir d’une elienmiee en regime permanciu

1.2.x. Coefficients de dispersion o, ei o

12.4. Determination de la stabilité atmosphérique

cas en une, deux ci mus

1.3. DESCRIPTION IX SITE ! s

1.3. 1 Paramétrés a l'émission

1.3.2. Données météorologiques
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PARUE A : EVALUATION DE L'IMPACT DE LA POLLl TION PAR LE S02 Al

VOISINAGE Dl COMPLEXE DES ENGRAIS AZOTES ET PHOSPHATES DE
ANNABA

CHAPITRE I. SIM ELATION DE LA DISPERSION DE SO> Al TOI R DE II NUE
D’ACIDE SI LIT RIO LE A ANNABA ET EVALUATION DES DEPOTS DE S(h PAR

VOIE HIM IDE ET SECHE

I. SIMULATION DE LA DISPERSION DE SO;

I l INTRODUCTION

Le complexe des engrais phosphates et a/otes Asmidal est situe a environ 3 km au Sud-Est de

Annaba qui est l'une des villes les plus peuplees et les plus industrialisées en Algérie et emet des

quantités non négligeables de SCT Ce dernier réduit la visibilité atmosphérique, endommage divers

matériaux et cultures et est néfaste pour ta santé humaine Lorsqu'il est owde et hvdrolv.se. il donne

naissance aux pluies acides. L'impact de celles-ci sur les ecosv sternes aquatiques et la lithosphere

ainsi que l'acidification des lacs sont bien connus L'estimation quantitative des movennes a long

terme a ete effectuée pour l'année 1990. Les concentrations a court terme de SO: sont tout aussi

importantes étant donne leurs effets aigus sur l'environnement et ont donc ete calculées pour la

même annee. L'impact de cette pollution sur la qualité de l’air est évalué par l'utilisation d'un

modèle de dispersion Gaussienne Les modèles de dispersion permettent la determination

quantitative des concentrations de polluants dans l'air ambiant en fonction des paramétrés a

l'émission et des conditions météorologiques et sont très utilises dans l'amenagement urbain.

l'analyse de l'impact des sources existantes et nouvelles et dans l'évaluation des options de

traitement.

Dans cette etude, une estimation des concentrations de S(T a court terme est faite pour diverses

distances en aval de la source et pour diverses conditions météorologiques l es données

météorologiques fournies par la station météorologique de Annaba ont egalement ete utilisées pour

réaliser des contours de pollution a long terme, c'est-à-dire, a l'cchellc saisonnière et annuelle autour

du complexe. Finalement, l'impact le plus important de celle pollution a ete estime en supposant des

conditions atmosphériques défavorables.
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1.2. LA MODELISATION DE LA DISPERSION

Les deux principales méthodes de traitement du problème de la diffusion turbulente sont l'approche

Eulérienne et l'approche Lagrangienne. La méthode Eulérienne est basee sur la realisation d'un bilan

de matière dans une région infinitésimale fixe dans l'espace, tandis que l'approche Lagrangienne est

basée sur le mouvement du produit polluant suivant en principe le gaz transporteur dans sa
diffusion.

Les lois physiques qui régissent le comportement de particules ou de groupes de particules dans

l'atmosphère sont, d'une part, la diffusion moléculaire due au mouvement aléatoire et incessant des

molécules et la diffusion turbulente due au champ de turbulence de l'atmosphère, d'autre part

L'effet de la turbulence du milieu est de remplacer la lente diffusion moléculaire par un processus
agissant beaucoup plus vite et à une plus grande échelle.

1.2. 1. Développement de l'equation de dispersion

Considérons une personne se déplaçant avec le panache (point de \ue Lagrangien). Ce déplacement
a lieu sous le vent à punir du point d'émission de la cheminée. La concentration initiale b U t Si

/»0, l’ajouter à la valeur modelisée). Pour cerner le problème de la dispersion du panache sous
l’effet de La turbulence atmosphérique, il faut réaliser un bilan de matière autour d'un petit cube
près de l’axe du panache (Figure 1.1). Considérons une substance qui n’est ni creee ni détruite dans

l’atmosphere Donc,

(Taux d'accumulation )= £(Sorties) (1.1)

Le taux d’accumulation est la dérivée par rapport au temps de la quantité contenue dans le cube et

qui n’est autre que le produit de la concentration du polluant par le \olume du cube. Etant donne

que le volume du cube est constant, il s'ensuit que

— (CV)= AxAyAz—Taux d’accumulation = (1.2)
dl Fl

Il n’y a pas de transfert par convection vers ou a partir du cube car celui-ci se déplacé a\ec le \ent

Cependant, il y a des flux par les six faces du cube sous l’effet des turbulences atmosphériques On
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ne peut pas avoir une image claire et complete du processus complexe de la turbulence du point de
vue physique et mathématique mais on peut toutefois dire que le flux de matière traversant une face
quelconque est donne par (de Nevers, 1995):

- 1 *xdébit massiqe
par unite de surface

Flux (1.3)

ou

C = concentration

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

K = coefficient de diffusion

Etant donné que le flux doit avoir des unités de masse, temps (ex : g s'1 m ) et 6C 6n s'exprime en

unités de masse;longueur, K doit s’exprimer en unites de longueur/temps (ex nf s ) Ces unîtes

sont les mêmes que celles de la diffusivité moléculaire ou thermique et on verra que les formules de
dispersion auront la même forme que les equations concernant la conduction de chaleur ou la
diffusion moléculaire. Le signe moins dans l’équation (1.3) indique que le flux évolué des
concentrations élevees aux faibles concentrations

Le cube possédé deux faces normales à l’axe des x. Chacune de celles-ci a une surface \\ \/ Ln

utilisant deux fois l’équation (1.3), on peut décrire le flux massique net dû a la diffusion turbulente a

travers ces deux faces comme suit :

( )ÿ KFl-KFlFlux net dans le cube
dans la direction des x

(14)Av \/
V\_

On peut généraliser cette équation aux quatre faces restantes, en div isant par AxAv Az

ra.....-(»i m -m---1---1-----
ôC

il 5)
ci A\ Ay Az

■>



Mais,

( K.cC'l ("KcC')l dx L. l L Kd2Climite 1 1 6 i
a\-Ax

Donc, si on prend la limite d'un cube infiniment petit, l'équation (15) devient

cC <?;C c:C _ _
-- K.-— -r K.--+ K-r
d\ c\- L\-

c:C il 7]
tV

l.es données experimentales de la diffusion turbulente au sein de l'uiinosphere indiquent que les

valeurs de K ne sont pas les mêmes dans les trois directions Par consequent, on écrira les valeurs

de K ainsi : K.,,, K.,, et K/.

Pour résoudre celte equation, on considère principalement deux cas
relâchement instantané d'une quantité Q (kg) et

relâchement continu d'une quantité Q' (kg s ‘ )

1.2. 1.1. Relâchement instantané (nuage de gaz) : cas en une. deux et trois dimensions

L’equation du panache Gaussien est applicable a la dispersion des polluants en une. deux ou trois

dimensions. Pour illustrer ces trois cas, on résout l’équation 1 1 7 1 dans les trois cas. l es

concentrations résultantes dans les trois types de dispersion sont (de Nevers. Wd5 j

Q X tl Sicas en une dimensionC =- ■exp2(7tt),;K‘: 4t

Q il 4)cas en deux dimensionsC = 4(Æ K Y**»
0 X" y z‘ cas en trois dimensions (1 10)c = TC.xp

K, K4l

où

Q = masse de polluant émis (kg)

x, y, z -- distances selon l'axe du vent, l'axe lateral et l’axe vertical respectivement mu

13



L'équation (1.8) a une forme Gaussienne (distribution normale) de variance 2 kN t. c'est-a-dire que le

rapport C/Q est une distribution normale de variance 2 t et de moyenne U

1.2.1.2. Source ponctuelle continue (régime permanent)

On choisit un système de coordonnées fixe au point d'émission. Le terme cC cl de l'équation (1.7)

peut s'écrire U ôC/ôx. En négligeant la diffusion selon "x" (K.v c$Ç.'dx~ ) devant l'advectiori
(U dC/dx), on obtient l'équation suivante :

dx ■ cy2 fe¬ ll. 1 1 )

avec les conditions suivantes :

J j* UCdydz = Q'

C — > 0 pour x, y, z -> oo

En posant o," - 2 K, (x/U), on obtient la solution suivante :

r "
2o/ 2at\

y2c = 1 (1.12)-—ex
2jtascr, U

ou

os et O/ sont les coefficients de dispersion horizontale et verticale (in)

U = v itesse du vent à la hauteur du panache (ms1)

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

L'équation (1.12) suppose que l'origine du système de coordonnées est situee au point d'émission.
En pratique, on préfère avoir l'origine à la base de la cheminée. L'equation (1. 12) devient alors :

C y1 b-HÏc- Q' 1 (1.13)— exp — 1— —2nayc/ U y 2a/ 2o/

14



où

H - hauteur effective de l'émission égale à la hauteur de la cheminee plus l’elevation initiale du

panache.

Cette derniere équation, tout comme l'équation (1.12) est valide pour une dispersion verticale

infinie. Or, le sol représente une barrière a la diffusion verticale On utilise alors la méthode de la

source v irtuelle pour pallier à cet inconvénient. Celte méthode consiste a supposer une reflexion

totale du panache au sol (Turner, 1%Ù, Detrie, WfO). I.’equation de dispersion avec reflexion au sol

s'écrit donc comme suit :

Q VC(x,y,z,11) - 1 1. 14»<- exp - O.S;exp-- --2710,0 U 0 v O

Rappelons que les hypotheses avant servi de fondement au modèle de dispeision Caussicn sont les

suivantes :

Les émissions ainsi que le debit massique sont uniformes

L’état de regime permanent est considéré.

Le vent est uniforme, c'est-a-dire qu'il n a pas de changement de direction ni de v itcsse dans tout

le domaine.

La diffusion selon l'axe du vent est négligeable devant l'advection (dilution! par le vent.

Le polluant ne subit aucune transformation chimique et sa v Hesse d’élimination

et de transformation ne sont pas prises en consideration.

1.2.3. Coefficients de dispersion et a,

Dans le développement des equations de dispersion, on a suppose que les "k" étaient constants et

on a obtenu que les écarts-types du profil horizontal et du profil vertical des concentrations varient

selon (2 Ktf ou t est le temps de parcours (x. U pour le cas continu) Cette forme est valide pour la

diffusion moléculaire et n'est pas observée dans l'atmosphère eu égard au phénomène complexe de

la turbulence. Les données disponibles sont présentées sous forme de courbes reliant log n, et

log a, a log x (Figures 1.2. a et b).
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On doit considérer et a, comme des valeurs experimentales qu'on ne peut démontrer

théoriquement. Cependant, cette méthode est la plus utilisée pour les calculs de routine de la

dispersion atmosphérique des polluants. Les observations des profils de concentration

perpendiculaires à la vitesse du vent montrent que les profils sont a peu près Gaussiens On

conserve donc la forme de l'équation de dispersion, mais on utilise des coefficients de dispersion

(ecarts-types) experimentaux obtenus pour differentes classes de stabilité en fonction de la distance

de la source. Ces coefficients ont ete determines selon la méthode prescrite par Turner i llHWi Pour
cela, il a ete nécessaire de déterminer les classes de stabilité en fonction des données tri-horaires de

la vitesse du vent et de la radiation solaire (Pasquill et Smith, ll>83). l a surélévation de chemmee.

quant a elle, est déterminée selon la formule proposée par le comité ASML i I )

Ah - d il 1 5 i

ou

Ah = surélévation du panache (m)

V„=L vitesse de sonie du gaz (ms1)
d diamètre interne de la cheminée (m)

U vitesse du vent au niveau du panache (m s 1 )

1.2.4. Determination de la stabilité atmosphérique

L'identification des classes de stabilité est basée sur la méthode développée par Pasquill t |wr>2). Les

six catégories de stabilité atmosphérique sont designées par A. B. C, D. b et b ou A correspond a

des conditions très instables et F a des conditions très stables. La categorie D est valable quelle que

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

Il suffit de disposer de données concernant la vitesse du vent, l'ensoleillement et la nébulosité

( Tableau 1.1). le fort ensoleillement correspond a une altitude solaire supérieure a PU

clair. Un ensoleillement modéré correspond a une position solaire comprise entre 35 et 60 ou a

une elevation solaire dépassant 60' avec un ciel partiellement couvert. Un ensoleillement faible

correspond a une élévation solaire comprise entre 1 5 et 35 quand le ciel est clair.

et un ciel
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Tableau 1 1 Catégories de stabilité de Pasquill

Vitesse du
vent (à 10 m)

(m/s)

Jour Nuit
insolation C.K >5;10 C.N. <5 10

Forte Modérée Faible
0-2 A A-B B
2-3 A-B B C F. F
3-5 B B-C C D E
5-6 C C-D D D D

C D D D D>6

Nuit : 1 heure avant le coucher du soleil à 1 heure après le lev er du soleil
C.N. : couvert nuageux

1.3. DESCRIPTION DU SITE

1.3 1 . Paramètres à l'émission

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

La hauteur de cheminée = 62 m

- Le diamètre du sommet de la cheminée 2,5 m

- La vitesse moyenne de sonie des ga/ 18m s

- Le taux moyen d’émission de SO; ~ 900 kg h 1

i

1.3.2. Données météorologiques

Les données météorologiques relatives à la vitesse et la direction du vent ainsi qu'a la couv enure
nuageuse ont ete recueillies auprès de la station météorologique de Annaba pour l’annee 1990. Ces
données sont tri-horaires.

La vitesse mensuelle moyenne ainsi que la repanition des vents pour la décennie 1980-1989 sont

présentées aux Figures 1.3 et 1.4. En général, les directions prédominantes du vent sont

- d'ouest et de sud-ouest en hiver

- du nord et du nord-est en été.
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Durant les saisons intermediaires (printemps et automne), un changement graduel de la direction

des vents de l'ouest-sud-ouest vers le nord-nord-est est observe et vice-versa en automne i n ce qui

concerne la vitesse du vent, deux classes ont etc considérées : 1-5 m s 1 et 6-12 m s

1.4. EVALUATION DE L'IMPACT DE LA POLLU TION PAR LE SO; SLR LA Ol ALITE DE

L'AIR

L'impact sur la qualité de l'air a ete évalué en considérant deux tvpcs de scenarios d impact le

premier type de scenario est base sur les concentrations movennes a court ou long terme, il sert de

base de comparaison avec les normes car il est le plus probable. L'estimation de la concentration a

court terme a ete effectuée pour quatre journées consecutives correspondant au milieu des mois de

Janvier, Mai, Juillet et Nov embre de l'année LM). Bien que les journées sélectionnées ne soient pas

forcement représentatives de toutes les conditions météorologiques observées au courant du mois

correspondant, on admet qu'elles peuvent toutefois permettre de les représenter iNaik. LWh

Chacun de ces quatre mois est a son tour représentatif des conditions climatiques prévalant pendant

la saison correspondante.

L'évaluation de la concentration a long terme (saisonnière et annuelle) autour du complexe a etc

effectuée pour l'annee 1990 Les concentrations a court et a long terme ont ete déterminées a des

intervalles de IÜ0 m depuis la source jusqu'à une distance de 0.5 km. ensuite a des intervalles de

500 m aux distances comprises entre 0.5 et 2 km et finalement a des intervalles de 1000 m entre 2 et

10 km.

Le deuxieme tvpe de scenario d'impact est lie a l'existence de conditions atmosphériques

défavorables, en l'occurrence, une forte instabilité atmosphérique correspondant a la classe de

stabilité A et correspondant a une forte insolation et une vitesse du vent de 2 ou 5 m s ' Le scenario

d'impact le plus polluant permet d'evaluer l'impact maximal.

1.4. 1 . Determination des concentrations de SO: a court et a long terme

Les conditions de dispersion (vitesse et direction du vent) varient en continu et l'estimation des

concentrations moyennes a court et à long terme doit tenir compte de ces variations. Si on etleciue

les calculs de maniéré detaillee, on doit determiner les concentrations tri-horaires movennes et les
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I ableau 1.2. Frequence d'apparition (%) de diverses classes de stabilité a Annaba au cours des
quatre saisons de l’année 1990.

Classes de
stabilité

Saison

Hiver Printemps Lite Automne

Très instable
(catégories AB)

0,0 0,0 9,82 4.84

Instable
(catégorie C)

0,0 3,87 30,05 18.28

Neutre
(catégorie D)

65,0 74,58 38,74 31.18

Stable
(categories EF)

35,0 21,55 21,39 45.70

Total 100 % 100% 100°.. 100%

*n



additionner en differents endroits autour de la source afin d'obtenir des données a plus ou moins

long terme Bien que cette approche soit faisable, on peut, sans trop sacrifier la precision des

résultats, classer les conditions de dispersion en quatre groupes conformement au Tableau 12.
déterminer les directions et vitesses du vent moyennes associées a chaque groupe pour la période de

temps considérée tmois, saison ou année) et résumer les résultats sous forme de tableau t tableaux

1.3.a, b, c et d).

Les données tri-horaires de la vitesse et de la direction du vent pour fannee Iddo permettent

d'estimer les concentrations mensuelles, saisonnières et annuelles moyennes de St T a n'importe

quelle distance de la source d'émission. La rose des vents permet d’obtenir pour une période de

temps et une classe de stabilité données la fréquence d’occurrence du vent dans chaque secteur de

direction considère correspondant à un intervalle de 10 degrés et la vitesse du vent movenne

correspondante. On suppose que le panache est limite a un secteur et qu’il v est uniformément

reparti. L'équation de calcul de la concentration movenne a long terme s'écrit

360 fQ | .. .
100 <p ;t’* ■J2cy/ UN x

' [ 2 a; )
C(x,<j>,f) = 1 16 i

ou

C(x, 9, f) est la concentration mensuelle, saisonnière ou annuelle movenne

f est la fréquence (%) d'occurrence du vent dans un secteur donne pour une classe de stabilité et une

catégorie de vent données

Us est la vitesse de vent movenne representative de la categorie considérée

9 est l'angle d’un secteur du vent ( 10 degrés)

x est la distance en aval de source et dans la direction du vent ont

1 1 est la hauteur effective de cheminée ( m )

aq est le coefficient de dispersion vertical (m)

L'estimation de la concentration moyenne a long terme pour un secteur et une distance donnes peut

être faite en résolvant l'équation (1.16) pour toutes les classes de stabilité et en additionnant toutes

les concentrations ainsi obtenues mais en les pondérant selon la frequence d'occurrence de la classe

de stabilité correspondante.
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Tableau 1.3.a. Fréquences d’occurrence (%) et vitesses du vent dans différents secteurs autour
de l’unité d’acide sulfurique pour chaque catégorie de stabilité pendant l'hiver.

Classes de stabilitéSecteur
Très instable (casrm , I(%) IW I(m s 1 )

0,40 23)0

0,4Ü I 3,00 J
6~09 ’

0.U0
5170

'

0.40

Instable (cas C)Stable (EF) Neutre (cas D)

(m s1)
(%)'T%7 iw U|U1*N

(ms1)(ms )

3,001 0,00 0,00 1,61

2,42
4,44

2 0,00 0,00 4,66

3 0,00 0,00
2,004,034 0,00 0,00
3,000,00 3,23 5,50

3j>7

0.40 5,00

0.405 0,00 — r i,2i 2,500,00 0,00 1.616
1.21 1,337 0,00 0,00

8 0,000,00 0,00 0,00

0,40

0,40

j 3,50 1 .009 0,00 0.810,00
4,0010 0,00 0,00 0.40 1.00

2,42 4,33 3.23 2.25
2,29

0,00 0,0011
10,08 4.72 6,85

12,90 4.87 4,84
12 0,00 0,00

2,0813 0,00 0,00
5,45 1.920,00 4,44 4,8414 0,00

2,333.23 3,87 2,4215 0,00 0,00
0,81 3.0016 0,00 0,00 0,00

■

17 0,00 0,00 0.00 0.00
5,5018 0,00 0,00 0,81 0,00

15,320,00 0,00 4,03Vent
calme .

43,55Total 0,00 0,00 56,45

i Frequence d’apparition du vent dans le secteur considéré
Vitesse moyenne du vent2
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Tableau 1.3.b. Fréquences d’occurrence (%) et vitesses du vent dans differents secteurs autour
de l’unité d’acide sulfurique pour chaque catégorie de stabilité pendant le printemps.

Secteur ; Classes de stabilité
Stable (EF) Neutre (cas D) Instable (cas C ) 1res instable t cas

Ali i

1

r r ,(%)' ! um..-
; (ms”)

(%) u„ U
(ms1)

II(Uol l°o)
:

(ni s ) (ms)

r ü,üü 3.OU

1 .66
2.00

0,00 5.42
3,33

7,4b 0,42
î 6,752 0,00 0,00 1.25

0.423 : 0,00 ! 0,83 8.755,00 6,04

0,00 0,83 3,50 2,02

2,50

0,83

5,574 0,00

0,83

0.83
0.83
0.83
0.42

r 5
’ 0,00’ 0,00 6,83

5,000,00 0,006
7 ; 0,00 1

8 0,00

0,42 0.42 4.001.00 :
-i—

5,66

8,00

1,25
0,42

0,00

9 0,00 0,00
i 0.83 3,5010 0,00 0,00 0,00

1.750.42 4.00 1.670,00 0,00

0,00

0,00 ;

1 1
’

2.66
2.66

1,67 4,25 2.5012 0,00

13 ! 0,00 1.257,08

2.084.58
10.42

0,42 1,00 4.9014 0,00
;r...

6.36 1.670,00 0,42 4.0015
2,50 0.42

0.42
20.83
20.83

0,00 8.0016 0,00 :

. r 0.42 4.0017 0,00 0,00

2.50 8.330,00 0,0018
0,832,080,83Vent

calme
;

37.0857,08Total 0,83 5,00
1

: Fréquence d'apparition du vent dans le secteur considère
‘Vitesse moyenne du vent
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Tableau 1.3.c. Frequences d’occurrence (%) et vitesses du vent dans differents secteurs autour
de l'unité d’acide sulfurique pour chaque catégorie de stabilité pendant l'ete.

Secteur Classes de stabilité
Stable (EF) Neutre (cas D) Instable (cas C ) Très instable ( cas

AB)
u„„r

(m s'1)
(%)1

(ms1)
U -

(m s1)
(%)' (%) U«(°o) x',y,\

l m s )

0,40 1,00 0,00 5,42 7,46 0.42 3,00
2 3,751,61 0,00 3,33 6,75 1.25 1.66
3 1,21 3,00 0,83 5,00 8,75 6,04 0.42 2.00
4 0,40 2,00 0,83 3,50 2,92 5,57 0.00
5 0,81 3,00 0,00 2,50 6,83 0.83 2.50
6 0,00 0,00 0,83 5,00 0.83 1.00
7 0,40 3,00 0,42 0,42 4.00 0.83

1,25
'

166 U.83
1,00 2.50

8 0,00 0,00 2.00
2,009 0,40 2,00 0,00 0,42 0,428.00

10 0,00 0,00 3,83 3.50 0.00
0,00 0,00 0,42 4 00 1.67 1.75

4.2512 0,40 4,00 0,00 1,67 2.50 2.66
7,08 I 11 1

1,00 4,58 4,90
4,00 10,42 6,36

13 0,81 2,00 0,00 1,25 2.66
2.6U14 0,00 0,42 2.08

■

15 0,00 0,42 1.67 2.00
16 0,40 1,00 0,00 2,50 8,00 0,42 3,00

2.00
2.00

17 0,00 0,00 0,42 4,00 0.42
18 2,02 0,00 2,50 8.33 20,83

20,83Vent
calme

8,87 2,08 0,83

Total 0,83 5,00 57.08

1 Fréquence d’apparition du vent dans le secteur considéré
' Vitesse moyenne du vent

37,08
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1ableau 1.3d. Frequences d'occurrence iM el sitesses du sent dans, different-, secteurs amour
de 1'untie d'acide sulfurique pour chaque categorie de stabilité pendant l'automne

Secteur Classes de stabilité
Stable (FF) Neutre (cas D) Instable (cas C i Très instable teas

AHi
i i(°«) U,„ : (üo) Un U,<"uf “of 1'iu>\

( m s' ) (ms ) ims'i t ni s i

0,üü 1,21 5,33 2,82 8.00 5.000.40
4

2 0,40 4,00 1,61 5,75 4,84 6.01 0.81 4.00
3.5o3 0,40 2,02 4.034,00 5,00 7.10 2.42

!4 1 0,00 1 0,81 : 5,00
'

(UÜ ’ 3,00
(TOO r

2.82 6.00 4.66

2.00
2.00

5 0,00 s 6,33 0.40
6 0,00 0.400.00

7 ; o,oo
8 i 0,00

0,00 3,000.40 0.00
.. ....

0,00 0.00 0.81
9 0,40 1,00 0,00

10 , 0,40 !” 2,00 7 0,40
4.000,40 0.40

3,00 0.810.00
0,40 3,00 3,50

! 4,25

1,61 4,50

0,40 ] 5,00

2,02 r "

5,60

0,81 2.020.00

Ï2 : Ô30 } 2ÿ00 T 1 ,6 1
13' 0,00

14 r 0,40

7.00 3.441,61 1 1 .60
i

0,81 6,50

5,75

3.425.65

3,00 1,61 4.44 3.00
3.00

!

15 0,40 | 4,00
16 j 0,00 I

7.331,21 1.61

0,40 5,00 I 0,81 7,50 0.40 4,oo

3.0017 0,00 0,00 0,40

0.40
6.00 0.40

0.40
20.56

! !18 3,000,40 0,40 2,00 7,00 3.00
4,03 !Vent

calme
! 0.40 0.00
i

23.03Total 7,66 14,1I 54.84

i Fréquence d'apparition du sent dans le secteur considéré
‘Vitesse moyenne du sent
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1.4.2. Determination de la concentration horaire moyenne

L’équation (1. 14) est utilisée afin de calculer les concentrations horaires moyennes de Sü: autour du

complexe et de prédire le scénario d'impact le plus polluant.

1.5. RESULTATS

1.5. 1. Qualité probable de l’air

1.5. 1.1. Concentrations à court terme

Les distributions des concentrations à court terme de SO: sont présentées aux Figures 1.5 a. b. c et

d. Ces résultats obtenus par le biais de l'équation (1.16) sont résumés au Tableau 14 Ce dernier

indique la localisation des zones les plus touchées. Les concentrations de SO: les plus elevees sont

indiquées dans la colonne de droite.

Tableau 1.4. Localisation des zones les plus touchées par la pollution et ni\eau\ de pollution
correspondants pour quatre mois représentatifs des quatre saisons.

Gamme des
concentrations

240-630

Mois Zone la plus polluée
(km) Secteur

22 ( S-SOi0,3-2Janvier

240-030Mai 0,2-1 4 et 6 (N-NL.)

I 85-0600,2-2 4 et 6 (N-NL)Juillet

0,3-1 24 ISO) 215-275Novembre

La norme de la qualité de l'air ambiant pour le SO: pendant 24 heures telle que stipulée par IT PA

(1971) est de 365 pg m”. Cette valeur ne peut être dépassée plus d'une fois par annee la

concentration moyenne de SO: pendant quatre jours est, elle, comprise entre 185 et 225 pg m .

selon le même organisme. Guldmann et Shafer (1080) préconisent une concentration critique

moyenne sur trois à quatre jours comprise entre 300 et 500 pg m”. On peut conclure que la

concentration moyenne pendant quatre jours est non seulement excessive au vu de la norme

imposée par l'EPA (Environmental Protection Agency) pendant les quatre mois considères mais elle

dépasse le seuil critique compris entre 300 et 500 pg nv pendant les mois de janvier. Mai

“>8
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et Juillet 1990.

1.5.1.2. Concentrations à long terme

Les contours de pollution saisonnière par le SO; ont ete établis pour l’annee I99U (l igures 1.6. a. b.
c et d ). Une carte illustrant les contours de pollution annuelle a. a partir de ces résultats, ete établie

(Figure 1.7). Ces contours, obtenus toujours au moyen de l'equation (I 16) indiquent deux zones où
les concentrations sont maximales Ces deux zones sont situées dans les secteurs nord-est ce la
source pendant l'hiver et sud a sud-ouest pendant l'été. La pollution maximale est localisée a 1 200

m et 400 m respectivement de la source dans les secteurs mentionnes. Ces résultats sont conformes
avec la prédominance des vents du sud-ouest a l'ouest pendant l’hiver et du nord au nord-est durant
l'éte.

Pendant les saisons intermediaires (printemps et automne), on assiste aux mêmes phenomenes

décrits ci-dessus, selon lesquels les zones les plus polluées sont les zones exposees aux vents

dominants (voir section 1.3.2). Cependant, les niveaux de pollution maximale sont nettement

moindres que les niveaux précédents.

Les concentrations annuelles moyennes de SO; les plus élevees sont naturellement localisées dans

les zones de pollution maximale en hiver et en ete. Cependant, ces concentrations sont inférieures a

la norme de la qualité de l'air annuelle établie par l'EPA et qui est de 60 pg m ’

1.5..2. Scénario d'impact le plus polluant

Une forte instabilité thermique liée à une forte insolation et une faible vitesse du vent entraîne des

niveaux de pollution plus importants suite à un brassage intense du po luant dans le sens vertical

Par conséquent, les concentrations horaires moyennes de SO; ont été calculées en fonction de la
distance sous le vent jusqu’à une distance de 2 km en presence de conditions atmosphériques très

instables (classe de stabilité A). Les courbes A et B de la Figure 18 illustrent les concentrations de

SO; calculées a diverses distances de la source pour des vitesses de vent de 2 et 3 m s

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

élevées et qui sont de 1905 et 1552 pg m ’ sont atteintes à une distance de 0.4 km de l’unité pour des

vitesses de vent de 2 et 3 m s’1 respectivement (courbes a et b). Dans les deux cas considères, les
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pour des vitesses de de vent de 2 et 3 m s'1
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Il

1
SOi dépassent la norme horaire de 1300 pg ni° établie par l'EPA (de Ne\ers. 1995) De telles

teneurs de SO; peuvent avoir des effets néfastes sur la santé humaine, les plantes sensibles et la

visibilité. Par conséquent, lors de conditions de forte instabilité thermique couplées a une faible

vitesse du vent, l'unité d'acide sulfurique du complexe des engrais azotés et phosphates Asmidal

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

1.6. CONCLUSIONS

Cette étude a révélé que :

La concentration annuelle moyenne de SO; au sol est inferieure a la norme de la qualité Je l'air

(60 pg m ').

Les zones les plus touchées par la pollution due au SO: sont celles où les concentrations a

moyen terme dépassent la norme de la qualité de l'air de l'EPA ( 185-225 pg m \ movcnno de

quatre jours) et ceci a lieu pendant les mois de Janvier, Mai et Juillet.

- En cas de forte instabilité atmosphérique liée à une forte insolation et une faible \ itesse du \ent.

l’unité d'acide sulfurique aurait un impact seneux à des distances comprises entre 0.3 et 0 5 km

sous le vent (1905 et 1552 pg m'3).

II EVALUATION DES DEPOTS DE SO: PAR VOIE SECHE ET PAR VOIE HUMIDE

II.1. INTRODUCTION

Lorsque le SO; se dissout dans les précipitations, il se peut que sa conversion en acide sulfurique ne

puisse avoir lieu en raison d'un temps de réaction insuffisant. Les reactions de dissociation en phase

aqueuse peuvent, cependant, contribuer à l'acidification des eaux de pluie. La plupart des etudes sur
les pluies acides ont porté sur la relation existant entre l’acidite des précipitations et les sulfates

(SOT) resultant des émissions anthropiques de SO: (Brook cl al . 1993). Certaines approches ont

été basées sur les modèles de récepteurs faisant appel aux données statistiques afin d’établir une

relation entre les concentrations en sulfates et les quantités de SO: omises. Plusieurs autres modèles

ont également été proposés afin d'étudier le transfert atmosphérique des polluants, les dépôts par

voie sèche et par voie humide ainsi que les phénomènes réactionnels au sein des nuages et des

précipitations. Tous les modèles font l'objet d’études de sensibilité des dépôts en fonction de divers
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facteurs tels que les concentrations en polluants et les processus phvxico-chmnqucs et dv mimiques

se déroulant au sein des nuages.

L.'objet de la preseme etude est d'évaluer le pli des precipitations lie aux émissions de SU; par

l'unité d'acide sulfurique et les quantités de SC); déposées par \oic humide et par \oie seche au

voisinage de la \ille de Annaba pendant l'annee 1995 l.'esimtation de SU; lessive par les

precipitations a etc faite en utilisant un modelé de calcul de la quantité de ga/ absorbe par des

gouttes d'eau en fonction du temps t Seinfeld, 19X6). Le seul mécanisme d'acidification simule a etc

celui de l'absorption de SO; gazeux par des gouttes de pluie en mouvement entre la base des nuages

et le sol On considéré généralement que ce mécanisme ne contribue que très peu a l'acidification

des eaux de pluies vu que ). Ln effet, la conversion de SO; en sulfates ne peut avoir heu pendant le

laps de temps trop court que dure la chute des gouttes de pluie entre les nuages et le sol i quelques

dizaines de secondes seulement). Le pli des précipitations a. neanmoins, etc calcule sur la base des

reactions de dissociation subies par le SO; en phase aqueuse pour démontrer l'effet de celles-ci sur

l'acidification. Les deux processus d'acidification reconnus comme étant les plus importants sont

ceux qui se déroulent au sein des nuages et sont, nommément, l'oxydation de SO: en phase aqueuse

et l’entraînement de particules d'aerosols nucleees a base de sulfates t Seinfeld. 1986 1. L es deux

processus n'ont pu être envisages dans cette etude étant donne que le panache de SU; n'atteint pas

les nuages situés a une altitude minimale de 3000 m au dessus de la ville de Annaba I n outre.

l’entraînement par les précipitations d'aerosols de sulfates formes en phase gazeuse au dessous des

nuages n'est pas considéré non plus vu que sa contribution a l'acidification des pluies est

négligeable (Daum cl al., 1983; Tanner ci al . 1981 )

L'autre mode d'entraînement de SU; au sol est le dépôt par voie seche Le St )_ÿ est très soluble dans

l'eau et peut donc être très rapidement absorbe par les voies respiratoires de l'homme, pouvant

entraîner de ce fait la bronchite chronique. Le SU; est egalement connu pour son action

phytotoxique. La quantité de SO; depose par voie seche peut être estimee a partir des concentrations

dans l'air et de la vitesse de depot du polluant gazeux t Su ois et Iricke. Il>92 i la determination du

pH des précipitations et l'estimation des quantités de SU; déposées par voie humide ei seche a pu

être faite grâce a l'utilisation du modèle de dispersion Uaussienne qui a permis de calculei les

concentrations horaires moyennes du polluant.
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II.2. LES PLUIES ACIDES

Une fois émis dans l’atmosphere, le SO; peut être converti en sulfates par des processus en pnase
gazeuse et aqueuse a la fois. En outre, le SO; et les aérosols de sulfates peu\ent être entraînes au sol

par les eaux de pluie. Les aérosols de sulfates peuvent servir de noyaux de condensation aux

gouttelettes de pluie. Il en resuite que le SO; atmosphérique peut être incorpore sous forme de

sulfates dans les précipitations. Le SO; peut également se déposer par voie seche Le point de chute

du polluant peut être plus ou moins proche de la source d'émission selon la hauteur de la chemmee.
l'importance des précipitations, la composition chimique de l'atmosphere, etc. Bien que l'expression

"pluies acides" implique l'élimination du polluant par voie humide seulement, il faut noter que les

effets attribuables a ces pluies sont en fait le résultat de la combinaison des dépôts par \oie lui rude

et par voie sèche.

L'acidite naturelle des eaux de pluie correspond a un pli de 5,6 qui est celui de l'eau en équilibré
avec la concentration atmosphérique globale de CO; (330 ppm) (Seinfeld. 1086) L’existence de pl 1

inférieurs à 5,0 au sein des precipitations dénote l’existence d'influences anthropiques certaines

Cependant, seules les précipitations ayant un pH inférieur a 4,5 présentent un risque d'atteinte aux

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

11.2. 1. Effets des pluies acides

Les effets des pluies acides sur les écosystèmes ne sont pas encore tout a fait élucidés, excepte peut-

être en ce qui concerne le mécanisme d'atteinte a la vie aquatique Quelques uns des effets qui

pourraient être invoques sont :

L'attaque directe des forêts peut provoquer une nécrose des feuilles entraînant une deterioration

de la santé des arbres. La pénétration directe de certains polluants tel que le SO; par les stomates

peut s'accompagner d'une destruction des ehloroplastes (reservoirs de chlorophv Ile)

Les pluies lessivent les feuilles et entraînent les polluants vers le sol ou leur acidité dissout et

évacué les éléments majeurs dont se nourrissent les racines (magnésium surtout) provoquant

une carence alimentaire (Ronneau, 1993).

Un exces d'acidité peut dissoudre l’aluminium du sol qui devient alors toxique pour les

radicelles chargees de puiser dans le sol eau et nutriments. Cet aluminium est egalement

responsable de l'asphyxie des poissons suite a une détérioration de leurs branchies (Schofield ci
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ai. 1982).

La deterioration des écosystèmes ne peut avoir lieu, selon Seinfeld i NSoi. que lorsque la quantité
de SO: déposée par voie humide dépassé 2U kg hectare 1 an '

11.2.2. Mécanismes d'acidification

Les trois principaux mécanismes d'acidification des precipitations sont par ordre d'importance
La conversion de SO: en acide sulfurique en phase aqueuse au sein du nuage.
La chute de particules d'aérosols nueléees au sein des nuages et renfermant des sulfates.
Le lessivage d'aérosols de sulfates par les précipitations au dessous des nuages
La quatrième voie d'acidification des pluies est due a la formation de sulfates au sein des

gouttelettes en mouvement de la base des nuages vers le sol Ce mécanisme n'est généralement
pas considéré car l'intervalle de temps le caractérisant ne permet pas l'oxv dation du SO- en
sulfates.

11.3. DESCRIPTION DU SITE

11.3. 1 . Description du procédé de production

L'unité d'acide sulfurique utilise le procédé de contact en presence de pentoxyde de vanadium afin
de produire l'acide sulfurique nécessaire à l'attaque du minerai de phosphate. Sa capacité de

production est de 1500 tonnes par jour. Le principe du procédé repose sur la combustion du soufre a

une temperature de 1100 C suivie d'une oxydation catah tique du SO; en SO, Généralement. *ÿ>(ÿ» a

98,5 °/o de dioxyde de soufre est converti en trioxyde de soufre dans la chambre de combustion
Finalement, le SO? est absorbe dans une solution aqueuse de I l;SO.;.

Les gaz émis par la tour d'absorption contiennent principalement du SO; non converti, du St ): non

absorbe et un aérosol de H;SO.? Ce dernier se forme principalement lorsque l'humidite résiduelle

des effluents gazeux se combine avec le SO? de la tour de conversion et quand la temperature

descend en dessous du point de rosée du SO?. 1.'aérosol d'acide sulfurique ainsi forme est élimine

avant le rejet de l'effluent gazeux vers l'atmosphère. Un filtre approprie dénomme "demister"
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permet de se débarrasser des gouttelettes d’acide très fines. Cependant, le SO; sonant de la tour

dabsorption est rejeté par une cheminée vers l'atmosphere.

11.3.2. Topographie et météorologie

Le complexe de engrais phosphates et azotés est situe à 3 km de la ville de Annaba. L'unité d’acide

sulfurique au sein de ce complexe constitue la source principale de pollution au voisinage de a \ ille

en sus d'autres foyers industriels. A l'exception de quelques collines dans le secteur nord a nord-

ouest, le sol est assez plat.

Les données tri-horaires concernant la quantité, la localisation et la duree des precipitations ainsi

que la direction et la vitesse du vent ont ete recueillies auprès de la station météorologique de

Annaba pour l’annee 1995. Les classes de stabilité ont ete déterminées comme au point l 2 4

Les paramétrés a l'émission ont déjà été cités au point 1.3.1. Les données statistiques concernant les

moyennes arithmétiques ainsi que les valeurs maximales et minimales des concentrations horaires

moyennes de SO; calculées dans l'axe du panache pendant et hors des périodes des précipitations
sont reprises aux Tableaux 1.5 et 1.6.

11.4. LE MODELE

11.4.1. Le pH

En supposant que les principaux gaz atmosphériques sont le SO; et le CO:. la concentration d’ions

hydrogène dans les eaux de pluie peut être calculée a partir de l'équation d'electroneutralite

suivante:

[H ]= [OH- ]+ [HSO;,]+ [SO;- J+ [HCO;J+ |CO; J il 17)

et la loi des gaz parfaits

Pso2 = CRT (I 18)

ou
C est la concentration de SO; en phase gazeuse (mole I'1 )
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Tableau 1.5. Moyennes arithmétiques et valeurs maximales et minimales des concentrations

horaires moyennes de SO; calculées dans l'axe du panache, nombre et quantité des precipitations

coïncidant avec le panache dans les secteurs situes a l'Ksi de la côte durant l’annee 1995.

Quantité de
précipitations

unini

SO; (pg m'*)
Moy (DS*) i Max : Min

Secteurs Nombre des
precipitations

coïncidant avec le
panache ( 1995 )

-•i

236(133) 531 462 ! 91 s
! 458(524) I 1484 i 36 ;
; 369 (293) ! TÔ29 ’ iï 2

":
498 (382)' : ’1029~ 1 47 '

' 178 (98) : 317 "V 106 ■

)T"43~1 1484'
389.5 ! 462 1 317
Tl7' ~1 347 ÎTl7

15 26o 7
3 7 IU.66

4 3 5.38
25.53
32.77
8.90
3.96
0.24
5.64
1.95
5 58

36
7 3

s9
10 1I596 596596 1

112 i 416(435)
13 T 106

1029 72 3
I î 06 I 106 I"

r199 19914 199 T

1.56571 ; 1029 112 s15
173 i' 198 T 147 f s 7 17

0.1)22

0 47

18
106 * .....106 i " 106" î”

649(594) r f484~7_147"
21 ! 633 (494) _Ï_Ï48TT 106
22 i 382 (415 ) '~1484"T”72
23’” ” 627(474)'“} 1484 | 72

"

I
24 P 338 (245) ! 1029 1 106 i

462 (449)
'

1484 7 9 1 ’

26 . 369(344) ! 1484 ! 91 !

! 19
20 3

3 09

59.98
22.82

6

12
O,

24 60. 1 8
59.48
S3 07
60.29
28 99

15 43

25 19
4-

29
3027 390(304) ! 1029 , 54

28 716(579) ! 1484 | 147 j

416 (358) ! 1029 I 147 1

285(266)

1 1
29 8

'i * 1029 i 106 : 15.3930 10

215' r 1.0131 215 215
4 532 273

r 317
312_( 87)""~|~462

228

4210(60)
:r 4 121 ->73 1295

2 6424 434
i 7 21241 I 215

3Ï7 ' 9 1
35

.... ;...

56:
* DS est la déviation standard de toutes les valeurs des concentrations horaires mownnes de St );

1336 225 (68) 1
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Tableau 1.6. Moyennes arithmétiques et valeurs maximales et minimales des concentrations

horaires moyennes de SO; calculées dans l'axe du panache utilisées pour l'estimation de la

quantité de SO; déposée par voie sèche dans chacun des secteurs pendant l'année 1995

SO; (pg n7)Secteurs Fréquence d'occurrence du
vent au sein de chaque

secteur (%)
Moy (DS*) Max Min

18 845 (1293) 4230 94 17
19 1607(1818) 6344 124 13
20 1704(2090) 6344 12 26
21 1749(2008) 6344 94 67
22 1275 (1748) 6344 1078
23 984(1258) 4230 12 87
24 955 (1296) 6344 12 123
25 1032(1658)

452 (395)
6344 12 42

26 1645 12 26
27 688(1159) 6344 8 33
28 490 (376) 1645 124 17
29 637(671) 1235 124 1 1
30 468 (494) 1645 152 7
31 752 (775) 2466 298 6
32 1309 2466 152 T

33 930(1355) 4230 183 7
34 318(128) 518 183 10
35 604 (594) 1645 94 10
36 375 (306)

254(739)'
1645 38 72

1 518 | 47 40

* DS est la déviation standard de toutes les valeurs des concentrations horaires moy ennes de S( )_-
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R est la constante univorsaelle des ga/ parfaits 0,082 atm 1 mole ' K

T est la température ambiante ( K )

En utilisant le produit ionique de l'eau et les constantes d'equilibre de l'hvdrolv se du S( ) et du O >.
ainsi que les constantes d'équilibre de dissociation du Si); et du CO; dissous, on obtient

F,, 1 K. il finoni’ i

ou

K„, le produit ionique de l'eau 10" a 25 C

Kh„la constante d'equilibre de l'hydrolyse du SO;

Riw, la constante d'équilibre de l'hydrolyse du CO;

K,i, la première constante de dissociation d'equilibre du SU; dissous 1 2d \ l<r mole 1

K..,;, la deuxième constante de dissociation d'equilibre du Si ): dissous o.n14 \ lu'mole 1

fCi, la première constante de dissociation d'equilibre du Cl ); dissous 4.283 \ lu mole I

Kl;, la deuxième constante de dissociation d'equilibre du SU; dissous 4.08? \ lu mole 1

Puu, pression partielle de CO; 330 ppm

PV),. pression partielle de SO;

T, température ambiante ' 298 K.

La concentration de protons HT est calculée pour chacune des périodes de coïncidence des

précipitations avec le panache au courant de l'année 1995 selon l'équation il 19). puis, elle est

multipliée par la hauteur des précipitations. Les concentrations surfaciques ainsi obtenues sont

additionnées dans chaque secteur et le résultat est divise par la profondeur annuelle totale des

précipitations croisant le panache afin d'obtenir la concentration annuelle moyenne de 11 Cette

dermere est ensuite convertie en pj 1.

11.4.2. Determination des dépôts de SO; par voie humide

11.4.2. 1 . Absorption de SO; par une gouttelette aqueuse en regime transitoire

L'utilisation du modèle de dispersion CSausienne a permis, par le hiai-< d'un programme en fortran

d'estimer les concentrations horaires moyennes de SO; sous le vent a n'importe quelle distance de la
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source d'émission selon les données météorologiques tri-horaires de l’année 1995 Ces

concentrations permettent de prédire le pH des précipitations et les dépôts de SO; par \oie humide
et par vote sèche. En outre, l'estimation du pH et de la quantité de SO; lessi\e suppose la
détermination de toutes les périodes de coïncidence spatiale entre les précipitations et le panache. Si

on admet que la loi de Henry et la loi des gaz parfaits sont applicables, on peut écrire (Seinfeld.
1986) :

2 R Vt_4 HRjD.RC. D. *s<> n.i.M(t) 1 -exi (120)
R;H RTJ XSO; H;»)

OÙ

Mit) est la quantité de SO; absorbée par une goutte de l’eau (moles)

H est la constante de Henry (mole l1atm'1)
XMJ: ii2oest la fraction molaire de SO; dans la phase liquide

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

Di est le coefficient de diffusion du SO; en phase gazeuse (cm' s 1 )

R est la constante universelle des gaz parfaits (atm cm’ mole 1 k 1
1

C* est la concentration de SO; dans la phase gazeuse (mole I'1 )

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

T est la temperature de la phase gazeuse (K.)

11.4.2.2. Estimation de CT

C* représente la concentration moyenne de SO; à travers l'épaisseur du panache pour un temps

d'échantillonnage de 1 heure. Elle peut être écrite comme sut :

Jc(x,y,z,H)dz
C, =4 (121 )

H,
ou

H est la hauteur effective de cheminee (m)

Hi est la limite supérieure du panache (m)

H; est la limite inférieure du panache (m)

1 1,, est l'épaisseur verticale du panache (m)
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C(x,y,z) est la concentration (pg m’) telle que calculée par l'equalion du panache liaussien i 1 14
une position de coordonnées (\, y, z)

i a

L'épaisseur verticale du panache 1 1,, est donnée par Turner ( 1 %1)) comme suit

Hp =

11.4.2.3. ièstimation du temps d'absorption

Plusieurs expressions peuvent être utilisées pour calculer la vitesse de chute terminale Vin en
fonction de la taille de la goutte (Calvert et Stockwell. llLS4 1 l a correlation suivante sera utilisée

I 1-17e.xpf DPV(t) 958 ,i :.M
!y U. 1710 j

où Dp est le diamètre de goutte moyen terni et Vm est en cm s

selon, l'agence météorologique de Annaba, de l'ordre de U.l cm et on supposera qu'il est le même

pour toutes les gouttes.

l e ravon de goutte moven est.

La duree du processus d'absorption de SO: correspond au temps mis par la goutte pour traverser le

panache et s'écrit :

hauteur du panache
1 1 24 it = vitesse terminale

II.4.3. Dépôt par voie sèche

On suppose que la vitesse de dépôt de SO: dans l'atmosphère est de 1 cm s

chute dépende de plusieurs facteurs dont l’insolation, la stabilité atmosphérique, la temperature.

l'humidité, la vitesse du vent, etc., une valeur proche de 1 cm s'' pour le SO.- est souvent rapportée

dans la littérature (National center for Atmospheric Research. 1982) Liant donne que les données

météorologiques sont tri-horaires, la quantité de SO: déposée par voie seclie est déterminée pour

des périodes de trois heures comme suit :

Bien que la v liesse de
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Q = 1 0800. C. V . 1U'S lt.25)

ou

Q est la quantile do SC): déposée par voie scelle (kg lia 1 an 1
)

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

V est la vitesse de dépôt de SO; (ms1)
n est le nombre de périodes de trois heures sans précipitations au courant do l'annee 1995

11.5. RESULTATS ET DISCUSSION

11.5.1. Le pH

Les valeurs estimées du pH indiquent que les pluies affectées par le panache de SO: sont acides

(Figure 1.9). Malgré que la conversion de SO; en H;SOi ne puisse avoir lieu au cours du lessivage

du polluant par les précipitations qui ne dure que quelques dizaines de secondes, les reactions de

dissociation en phase aqueuse au sein des gouttes de pluie conduisent a des valeurs de pli

comprises entre 4,2 et 4,7. Les valeurs de pH dans les secteurs 5, 8, 1(> et 17 représentent l'acidixe

naturelle de l'eau de pluie qui ne croise pas le panache de SO;. Les structures métalliques et les

constructions en béton risquent donc de subir les effets de la corrosion dans de telles conditions. Eu

égard aux faibles quantités de precipitations acides, le risque d’acidification des cours d'eau par voie

humide est à écarter, cependant.

11.5.2. Dépôt par voie humide

Les quantités de SO; déposées par voie humide sont indiquées pour les différents secteurs entourant

l'unité d'acide sulfurique à la Figure 1.10. Les quantités déposées varient de 0.05 a
0,41 kg heactare'1 an1. La quantité moyenne de SO; déposée dans tous les secteurs est de 0.128 kg

heactare 1 an 1 Ces valeurs sont faibles car le panache n'atteint pas les nuages qui selon, les

données de la station météorologique locale sont le plus souvent situes au delà d'une altitude de

3000 m au dessus de la ville de Annaba. Cette situation est responsable de l'absence des deux

principaux mécanismes d'incorporation d'acide sulfurique dans les precipitations au sein des nuages.

a savoir, l’oxydation de SO; en H;SOÿ en phase aqueuse et la formation de particules d'aerosols
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nucléées renfermant des sulfates (Hegg, 1983; Kleinmann, 1984). En outre, comme on l'a souligne,

les particules d'aérosol de sulfates résultant de l'ox> dation de SO: un phase ga/euse ne contribuent

pas significativement à l'acidification des pluies (Damn er al., 1983). L’échelle de temps du

quatrième mécanisme considéré dans celle etude, c'est-à-dire, la production d'acide sulfurique au

sein des gouttes en cours de chute, est nettement moindre que celle de l'oxydation se déroulant au
sein des nuages. Malgré que ce mécanisme d'acidification est d'importance mineure en regard des

autres processus d'incorporation des sulfates, il exerce neanmoins une influence certaine sur le pli

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

11.5.3. Dépôt par voie sèche

La charge de SO: déposée par voie sèche a été calculée pour les vingt secteurs (18-1) qui englobent

la ville de Annaba et la zone très peuplée de El-Bouni. Les secteurs 2 a 17 n'ont pas etc considérés

car ils sont situés sur la côte Est de la region entourant l'unité d'acide sulfurique Les résultats sont

repris à la Figure 1.11. Les valeurs calculées indiquent que la zone la plus touchée est celle se

trouvant au Sud Ouest. Le dépôt sec moyen est de 3,73 10 ’ kg heactare" an'1. Le rapport des dépôts

humide et sec dans les secteurs considérés est de 29 10’. Par consequent, les quantités de SO:
déposées par voie humide ne reflètent pas le risque de déséquilibré de l'écosystème dans cette

région.

it.6. CONCLUSIONS

Sur la base des résultats de cette etude, on peut conclure que, hormis la pollution de fond, le dépôt

de SO: par voie humide ne représente que 0,0035 % de la quantité totale de SO: déposée au

voisinage de la ville de Annaba. Les raisons de cette faible contribution sont :

- Les faibles quantités de précipitations pendant la période considérée,

La faible distance séparant la ville de Annaba de l'unité d'acide sulfurique (3 hmj et par

conséquent la surélévation insuffisante du panache qui ne peut de ce fait pénétrer dans les

nuages et déclencher les mécanismes de production de sulfates les plus importants mentionnes

plus haut,

Les réactions chimiques dans l'atmosphère qui entraînent la comersion des NO, et des

composés organiques volatils en composés acides et la contribution de la brume et de la rosee

au dépôt par voie humide n'ont pas etc pris en consideration.
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Cependant, les \aleurs de pli prédites au sein des précipitations démunirent clairement le rôle joue

par les reactions de dissociation du SOj en phase aqueuse awint lieu entre les nuaees et le sol même

si on suppose l'absence de production de sulfates Ces \aleurs suuuerent qu'une plus mande quantité

de SO; est susceptible d'être déposée au delà de la ulle de Annaba suite aux processus

d'acidification majeurs ayant lieu au sein des nuayes.



PARTIE B : BlOEPliRATION DE GAZ CHARGES EN METHYLE ETHYLE CEIONE

Faisant suite à l'évaluation de la pollution par le SO;, la question du traitement constitue la

deuxieme partie de ce travail. Parmi les techniques de contrôle existantes, la bioepuration

représente une option intéressante. Etant donne l'impossibilité matérielle d’etudier le

traitement de ce polluant en Algérie, et vu que les travaux se sont poursuivis dans un

laboratoire a l’etranger qui n'envisageait que le traitement biologique de composes organiques

volatils, nos efforts se sont orientes vers la maîtrise de ce procédé pour le traitement de la

méthyle éthyle cetone. L’épuration biologique des gaz est une technologie en plein

développement. L’idée d'utiliser les micro-organismes pour la depollution des gaz est

motivée par leur capacité a dégrader un grand nombre de composes organiques et

inorganiques et par les coûts que nécessitent les techniques chimiques de depollution
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PARTIE H : ETUDE D'UNE METHODE DE TRAITEMENT BlOLOGIQl E EN
UTILISANT LA METHYLE ETHYLE CETONE COMME POLLUANT

C HAPITRE 11. REVUE DE LA LITTERATURE

I. INTRODUCTION

La pollution de l'environnement fait l'objet d'une préoccupation croissante de la part des autorités

tant nationales qu'internationales et plusieurs pays imposent aux pollueurs des normes démission de

plus en plus sévères. Celles-ci offrent à la bioepuration, économe en énergie et de mise en uruvre
facile, de nouvelles perspectives. Cette technologie est adequate pour le traitement des effluents

gazeux de faibles concentrations, de forts debits et de temperatures peu elevees.

Une contribution importante à la pollution de l'air provient de l'émission de composes organiques

volatils (COV)' et inorganiques (CIV). Ceux-ci sont impliqués dans des problèmes d'odeurs et ont

des effets sur la santé. De plus, certains composés organiques volatils affectent la couche d'ozone et

contribuent au smog photochimique, à l'effet de serre et aux pluies acides (Van Groenestijn et

Hesselink, 1993).

Le principe de la bioépuration des effluents gazeux n’est pas nouveau. Un 1923, l'élimination
biologique de ILS dans les stations d'épuration des eaux faisait déjà l'objet d'une etude (Otiengraf et

Diks, 1992). En 1934, l'un des brevets les plus anciens dans ce domaine était exploite en vue de

l'épuration de gaz contenant des composes odorants biodégradables. Cependant, l'utilisation a

l’échelle industrielle de biofiltres à lit de sol ne date que du début des années cinquante. L'intérêt

pour les procédés d'abattement par voie biologique réside dans un souci de trouver des méthodes

acceptables économiquement pour le traitement des effluents gazeux malodorants. Ces derniers sont

en effet souvent caractérisés par des debits très importants dans lesquels on retrouve

3 Selon Tchobanoglous et Burton (1991), tout compose organique admettant un point d'ebullition intérieur ou égal a
100 CC et/ou une pression de vapeur supérieure a 1 mm de Hg a 25 *C peut être considéré comme un COV
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des mélanges complexes de composes très odorants à de faibles concentrations. Vu que les

composés les plus odorants proviennent souvent de sources organiques naturelles soumises a des

conditions anaérobies (traitement des eaux, élevage d'animaux) ou à des temperatures elcvees

(industrie agro-alimentaire), les composés volatils émis sont en principe biodégradables. Ainsi, une

première génération de systèmes d'épuration biologique des gaz orientée vers ces Apes

d'application ont vu le jour. Depuis, le domaine d'application s’est etendu à l'élimination de

composés xenobiotiques comme le chlorure de vinyle, le dichlorethane e: le dichloromethane. Cette
technique se propose de nos jours d'être une alternative aux traitements existants, type adsorption

sur charbon actif, ou un complément qui permettrait d'atteindre les seuils limites de pollution

imposés. Elle présente l’avantage que les polluants ne sont pas transférés dans une autre phase mais

sont finalement éliminés via une conversion biologique.

I

Un avantage de l’épuration biologique est de pouvoir trailer à la fois les composés organiques

(COV) et inorganiques (H;S, NH3, SO;... ) contenus dans les effluents gazeux.

Ce procède est utilisable pour les composés facilement biodégradables tels que les alcools, les

esters, les cétones, etc. Ces composés sont en général dégrades par un consortium de micro¬

organismes provenant d’une boue de station d'épuration d’eaux urbaines ou industrielles. Les

composés, peu biodégradables tels que les hydrocarbures chlorés et aromatiques requièrent

généralement une inoculation par des souches spécifiques (Jol et Dragt,l988)

Trois grands types de procédés biologiques sont actuellement utilises : les biofiltres, les lits

bactériens et les biolaveurs (Figures 11.1. a, b et c.). Ils se différencient par la presence ou l'absence

d'une phase liquide mobile et le type de phase biologique (bioflocs ou biofilms). Parmi ces trois

techniques, la biofiltration fait certainement l’objet du plus grand nombre d’applications à l’échelle

industrielle. Cette dernière n’est économiquement envisageable que dans certains cas et

principalement pour le traitement d’importants volumes faiblement chargés (Figure 11.2).

L'avantage essentiel des épurateurs biologiques par rapport aux techniques physico-chimiques est

leur faible coût aussi bien à l'investissement qu’à l'exploitation (voir Tableau 11.1 et Figure 11.3).

Cependant, leur nombre total reste encore très* limité. Une explication est que les méthodes

biologiques sont grevées d’un certain nombre d’inconvenients importants, tels que le colmatage du

support traversé par le gaz suite à la croissance excessive des micro-organismes (biofiltration et lit
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Tableau 11.1. Coûts d’investissement et de fonctionnement des procédés de traitement des gaz
(Ottengraf et Diks, 1992).

Procédés Investissement . Fonctionnement Coût total ($,1000 Coût total ($1000
(S/1000 nr') j (S. 1000 nC j

: ’
Maurer (1979) 1 Maurer ( 1979) ’Juger et Jager( 1978) I.ith(l990)

m ) m \

Références

Incineration ! 8,0-9,3
thermique

0,9-1,1 6,0 4,6-6,0

Incinération j 9,3-10,6
catalytique '
Adsorption 3,3-13,3

0,8-1,0 4-5.3

■ 1,0 (incluant

I régénération
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par regeneration par
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Oxydation catalyuquc
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//

Figure II.3. Classification par coût, des principaux procèdes d'épuration de gaz (d'après Bueb
et Melin, 1987).
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bactérien), le manque de pression sélective dû à la nature organique du support (biofiltration), les

problèmes de transfert liés à la présence d’une phase liquide importante et à la constante d’Hen-y du

composé à epurer (biolaveur et lit bactérien), etc..

On relèvera cependant que ces procédés sont délicats d'exploitation : temperature, humidité. pH,

demande en oxygène, alimentation des lits doivent être maintenus constants; des écarts entraînent
rapidement des chutes de rendement. De plus, le substrat microbio.ogique peut s’avérer très

sensible à des changements dans la composition de l'effluent. Par exemple, la presence inattendue
de composes xénobiotiques dont la dégradation biologique est difficile (composés recalcitrants)

voire impossible (composés persistants) peut littéralement tuer le lit. Ceci explique les rendements
d’épuration limités constatés en exploitation industrielle (rarement supérieurs a 95 %; \oir Tableau
11.2). L'encombrement demandé par le procède est également un désavantage.

En général, il n'existe pas de système d'épuration biologique "universel" qui garantirait un

fonctionnement impeccable pour une application donnée. En effet, les bons résultats d'exploitation
sont obtenus par essais et observations au cours de la phase de démarrage du lit qui s’étend en
général sur toute une année. Les règles de bonne conduite sont donc obtenues (et souvent

jalousement gardées) par les exploitants ou les constructeurs.

11. LE POLLUANT : LA METHYLE ETHYLE CETONE

11.1. DENOMINATION ET CARACTERISTIQUES

La méthyle éthyle cétone est une cétone aliphatique qui a pour formule brute C4HhO et pour
formule structurale CH3-CO-CH2-CH3. Sa denomination peut se retrouver sous diverses formes :

méthyl-éthyl-cétone, MEC, 2-butanone, méthyle acétone, ou dans la langue anglaise, methyl ethyl

ketone ou MEK. Cette dernière sera utilisée dans cette these. Les caractéristiques de la MEK les
plus importantes sont reprises au Tableau 11.3 ( Verschueren, 1983. Perry et Chilton, 1974; LaGrega

étal., 1994).

11.2. RISQUES POUR LA SANTE HUMAINE *

La MEK est irritante pour les muqueuses et a un effet narcotique lors d'une exposition prolongée ou
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Tableau 11.2. Exemples d’application d’un biofiltre (1lermia, IS)S>5 )

Application Elimination de Hauteur Temps de Efficacité
du lit séjour total
(m )____d_u ua/

16,5

Débit
(m1 h’1) tu-i

Production de
gélatine

350ÛQ u,sOdeurs 81.5

Cacao et
chocolaterie

Odeurs "n 94lOOüü 2

Odeurs (230 mg C m” i
1 Odeurs ( Ç5 m» NIC m ') '

3Û0ÜÜ | Nicotine (3,5 mg m”)

Conditionnement
de poisson

Industrie du tabac

2U 7U14Ü0ÜÜ

14 45

1UUÜÜ j Odeurs ( 1 U mg 1 ES m”) 42.524Station
d’épuration des i

eaux
Industrie des

i_parfums_
Production de

peinture_
Industrie

_pharmaceutique
Production de 14OU0 ! COV dont b i X, chlores

__
filmsphoto_

Industrie agro- P U |
__

alimentaire
Production

Acetone (8 mg m")

Odeurs { lü' o u m ’j

s 2225400 4H

38A1 1 700 40
1

75000 T COV (1800 mg m 3 108 SU
I

s 7530

COV (400 mg m ’) 43s 20

9000

30000- j__
métallique

___
! 40000 i
’ 38008

Odeurs ( 10' o u. m ’) 481 8
céramique

30 80Ethanol, benzène
<_4 mg m A

IFonderie

30 881.73moyenne
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Tableau 11.3. Caractéristiques physico-chimiques de la méthyle éthyle cétone

Propriétés de la MEK

Formule CdlsO

Forme apparente et odeur Liquide clair. \ olatt I . à
odeur caractéristique et
pénétrante

g mole 1 72,12Poids moléculaire

Point d'ébullition C 7‘)

kg FT,805Densité à 20 °C

TTTension de vapeur à 20 °C mm Hg 105

Tension de vapeur à 30 °C

Solubilité dans l’eau à 10 °C

290«T-'Solubilité dans l'eau à 20 °C

U mole71’Chaleur de combustion 2435

Limites d'explosivité % vol 1,8 11.5

Concentration individuelle maximale permise g m ’ 0,150
dans les effluents gazeux selon les normes suisses ppm 50
Seuil de détection olfactive gin'’ 0,080

.

Concentration moyenne admissible (TWA) en Suisse g m ’ 0,590

n’ 10,885 1,180Limite d'exposition à court terme (STEL)
Valeur aux USA / Suisse

y

Constante de Henry adimensionnelle à 35 CC 0,005 (d'apres Deseveaux,
1995
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a de très fortes concentrations en vapeur. Les vapeurs sont irritantes pour les veux et les \oies

pulmonaires. Le contact cutané avec la MLK predispose, suite a son action dégraissante, au

développement de dermite. La nuisance majeure provoquée par la MLK a pour origine son
caractère odorant. Le seuil de detection p: ur l'homme se situe aux environs de 0.03 a 0.08 ppm
vv/v4 (Lauvverys, 1990; Browning, 1965)

11.3. APPLICATIONS INDUSTRIELLES

La production mondiale de MLK dépassé 600 000 tonnes (Deshusses et 1 lamer. lw3i Hile est

souvent utilisée comme solvant dans les huiles, tes graisses, les matières plastiques, les résinés

naturelles et synthétiques ainsi que dans les encres d'imprimerie. On la retrouve encore comme
diluant dans les peintures, vernis, laques et colles. Lille est aussi un intermediaire dans les svntheses

organiques et est un extracteur de substances chimiques

11.4 NORMES DE REJET DE LA MEK DANS L'ATMOSPHERE

Selon la réglementation allemande TA- Lull (I leuselder, IMS6). la MLK appartient a la classe de

rejet 3. Si le débit de rejet d’une installation industrielle dépassé 3 kg h alors il est interdit de

rejeter des diluents gazeux dont la concentration en MEK exeede 150 mg m" d’air (0. LS ppm v v i

La valeur du seuil de protection par inhalation préconisée par l'Agence de Protection

Environnementale américaine EPA et designee sous le nom de R| D (dose de reference! est de U.2s5

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

4 La conversion entre les concentration» de MLK vv/v et v/v se tau comme suit

R 110'
!>• PM

X ppm MLK (v, v) - Y ppm vv/v

ou

R = constante des gaz parfaits (U.0S20S I atm mole 1 K 1 )

T = temperature (K), P = pression totale tatm), PM 'poids moléculaire du compose ig mol ) d ou vin tue i ppm Ml K

vv/v - 340 ppm MLK v/v.
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II 5 CHOIX DE LA METHYLE ETHYLE CETONE 1
Le choix de la MEK comme polluant réel découlé du fait que ce COV est largement procuit et

utilisé dam l'industrie (Deshusses et Hamer, 1 993) et connu pour sa biodegradabilité (Price et al.,

1974). Lorsqu’on tente de comparer le type de polluants qui font l’objet d'experimentatiom de

laboratoire et la gamme importante de COV utilisés dans l’industrie, on constate des écarts

importants entre la recherche académique et les besoins reels de l'industrie. L.es alcools

aLphatiques, l’acétone, le toluene et le xylène ont entre autres, souvent ete étudiés alors que peu

d’attention a été accordée aux cétones de plus grand poids moléculaire telle que la meth>le ethyle

cétone malgré son utilisation répandue et sa designation comme étant une substance chimique

hautement toxique (Mitchell, 1992).

III. ETAT DE LA QUESTION

lll.l. CONSIDERATIONS FONDAMENTALES A PROPOS DES SYSTEMES A CELLULES

IMMOBILISEES

111.1.1 Intérêt des biofilms

Tout d’abord, par définition, un biofilm se compose d'un ensemble de cellules immobilisées et le

plus souvent emprisonnées dans une matrice (appelée aussi glycocalyx ) d'exopoh mères organiques

(le plus souvent des exopolysaccharides, désignés par EPS) d'origine microbienne (Characklis et

Marshall, 1990). Le biofilm a en général la consistance d'un gel. La plupart des micro-organismes

sont capables de former un biofilm grâce à leur surface collante et à l'excrétion de ces EPS Ces

derniers jouent un rôle dans l'adhesion sur le support. La formation d'un biofilm et sa densité en

micro-organismes dependent de nombreux facteurs, tels que le taux spécifique de croissance des

germes qui le composent, les conditions physiologiques et environnementales (pli, force ionique.

température, activité de l’eau,...), la disponibilité en nutriments et la nature du support

La structure interne des biofilms est de mieux en mieux caractérisée (Costerton, 1995). La RMN et

la microscopie confocale laser (Nivens et al., 1995; Costerton et al., 1994; De Beer et al., 1994 a et

b) ont montré que le biofilm est un ensemble complexe d'aggrégats cellulaires (ou microcolonies)

adhérant ou non à la surface du support et séparés par un reseau de canaux (Figure 11.4) Ces
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Figure II.4. Schéma représentant la structure interne d’un biofilm bactérien
hypothétique, réalisé a partir d’examens par microscopie coniocale laser (CLSM).
Noter les canaux à eau relativement larges entre les microcolonies au sein desquelles
les bactéries sont enfermées dans une matrice d’exopolysaccharides denses. Les
flèches indiquent un écoulement convectif au sein des canaux à eau (d’après
Costerton et al., 1994).
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canaux remplis de liquide débouchent a la surface du biolilm par des pores.

Il
Le principal intérêt des biotllms est qu’ils permettent d’obtenir des densités cellulaires e des

vitesses de reaction volumétriques elevées (Bryers et Characklis, 1 990) Les autres avantages des

biofilms sont une défense accrue contre la phagocytose, les anticorps et les antibiotiques, de

meilleures perspectives de croissance dues à des concentrations élevees de nutriments et de

produits extracellulaires a l’interface support-biofilm et au sein des microcolonies et un échangé

génétique favorisé par le rapprochement des cellules (Gilbert cl al., 1993). La stabilité genetique

peut en être grandement améliorée. L’existence d’un biofilm permet également l'utilisation repetee

des cellules supprimant de la sorte la nécessité d’un recyclage cellulaire coûteux (Shuler et kargi

1992). Bryers (1993) souligne que les avantages des biofilms proviennent du fait que la population

bactérienne est immobilisée et par conséquent le temps de séjour des cellules dans le reacteur est

indépendant de celui des phases liquide et gazeuse.

Il
I

Les autres avantages de l’utilisation de cellules immobilisées sont liés a l'augmentation de la
rétention, du nombre et de la concentration des cellules au sein du reacteur. Par le volume restreint

qu’il occupe, le biofilm rend possible le passage du gaz. La retention accrue des cellules permet aux
micro-organismes de s'acclimater plus facilement à des composés toxiques. De plus, l'acquisition de

propriétés nouvelles dues au rapprochement des cellules (cooperation métabolique) et ou a la

formation du biofilm lui-même (protection contre des anti-bacteriens ou des toxiques, créât.on de

zones anaérobies) constitue encore un avantage (Costerton, 1995; James ci al., 1995; Clapp et al.,

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

Cependant, Breznak et al. (1984) ainsi que Fletcher (1984) signalent que l'attachement des cellules

à une surface peut aussi bien conduire à l’augmentation, à la diminution ou encore être sans effet sur
leur activité. Un grand désavantage des biofilms découle de l’absence de contrôle de la densite

bactérienne et de l’épaisseur du biofilm qui peuvent provoquer des limitations excessives du

transfert de masse interne et le détachement potentiel du biofilm.

I I 1.2. Aspects cinétiques : régime cinétique et di(fusionneI

Les expériences de laboratoire réalisées avec des suspensions de micro-organismes (cultures en
milieu liquide) permettent de déterminer des constantes de vitesses de degradation propres
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(microcinétiques). Duns le cas de procédé de purification ,i biomasse immobilisée, celle-ci se trouve

concentrée sur un support.

Les phénomènes cinétiques sont alors substantiellement differents de ceux qui prevalent lors de

cultures de micro-organismes en phase aqueuse (cellules libres). Deux processus simultanés.

nommément le transfert et la reaction de degradation contrôlent la v Hesse de transfert globale. Cette

consommation créé un gradient de concentration en COV qui diffuse a l'mterieur du biolllm. ei

entretient le transfert du COV depuis la phase gu/euse (Ottengraf, NS7i Le processus le plus lent

déterminera l’étape limitante.

Cette double dépendance de la vitesse globale du procédé fait que les macrocmetiqucs qui ie

caractérisent sont contrôlées par l'un ou l'autre de ces deux processus en fonction de la charge

volumique en polluant appliquée au reacteur (Ottengraf et Van Den ( )ever. I i.

La Figure 11.5 montre que trois regimes opérationnels peuvent exister selon la charge appliquée

Régime 1 : a très faible charge, ou a faible solubilité, la charge est si faible que l’élimination

est assurée à 100 % par un système en sous regime ou une partie du biolllm est inactive

Regime II : a forte charge Cg,, • Cg;„la capacité maximale d’elimmation est atteinte . elle

est limitée par la vitesse de reaction, (regime limite par la reactioni. il rfy a pas de /one

inactive et l’ensemble du biolllm participe a la reaction (courbe 1. l igure II.M

Regime 111 : avec une concentration (• Cp.) un regime limite par la diffusion s'installe

Ainsi, dans un biollltre alimente avec une concentration Cj„de maniéré ascendante, le bas du

filtre est en regime limite par la reaction et au fur et a mesure de la penetration du tlux dan* le

biollltre, le regime limite par la diffusion s’instaure. La transition entre ces deux états a lieu

quand la concentration critique (Cri>) est atteinte (courbe 2. Figure ll.oi 1 1 e Cloirec c/ 1001 i

De ces trois situations, il est déduit que le reacteur est dans des conditions optimales de

fonctionnement lorsque la charge en polluant est telle que l’on se situe dans la zone de transition

entre les deux regimes juste avant que ne naissent les problèmes d'ordre diitusionnel ( Andrews et

Noah, 1995; Holubaret Braun, 1995).
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Figure 1.5. Evolution de la capacité d'élimination en fonction de la concentration du ua/

entrant (Ottengraf et Diks, 1990)
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Figure II.6. Modèle biophysique de transport de masse dans un bioliltre
(Ottengraf et Diks, 1990)
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La nature du substrat est bien entendu le premier facteur intervenant dans la nature de la limitation

du processus. D’une part, les caractéristiques physiques du substrat telles que la diffusivité et la

solubilité influencent fortement le contrôle diffusionnel du processus D'autre part, des conditions
diffusionnelles favorables n’excluent pas d’éventuelles limitations cinétiques, bn effet, la constante

de réaération Kia du système que l’on retrouve dans les equations de transfert a pour corollaire une
constante de vitesse k,;,uqui intervient dans la cinétique microbienne. La limitation du processus

peut aussi être due a la recalcitrance du substrat a la degradation qui se traduit par une constante de

vitesse faible ou par la toxicité du compose qui se traduit par une possible inhibition de l’activité

microbienne. Parallèlement aux caractéristiques du substrat, llarremoes (Iô78i souligne que le

design et la gestion du reacteur jouent un rôle preponderant dans la nature de la limitation du

processus.

Le type de limitation est le résultat d’une combinaison de facteurs dont les principaux sont lies a la

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

III.1.3. facteurs limitant la dégradation d’un COV dans un reacteur a phase ga/euse

Un bioreacteur est un système complexe. 11 est compose d’une enceinte contenant trois phases : une

phase solide, constituée du support et de la composante biologique, une phase liquide et une phase

gazeuse apportant le substrat et l’oxygène nécessaire a la degradation. La degradation peut être

limitée par un certain nombre de facteurs observes expérimentalement sur des biofilires et des

biolaveurs. Cinq facteurs entravant la dégradation peuvent ainsi être délimités la communauté

bactérienne, le support et les conditions physiologiques, l’apport en liquide, le transfert du polluant

et le transfert de l’oxygène de la phase gazeuse au biofilm. Ces domaines sont représentes sur le

schéma de la Figure 11.7.

111. 1.3.1. La communauté microbienne

Le principe qui conduit à l’utilisation de micro-organismes au sein de sv sternes de traitement repose

en premier lieu sur les propriétés et les potentialités de ces micro-organismes en matière de

dégradation des composes presents dans les gaz, qu’ils soient organiques ou non II est evident que

la communauté bactérienne doit être capable de dégrader le polluant 1 .’elimination Je substrats

organiques par les micro-organismes découlé du fait que ces organismes i bactéries pour la plupart.

66



Il
II

charge en
polluani

coefficient
de partage

temps de
séjour moyen

Epaisseur du film
Liquide

/♦

Epaisse* du biofilm
et densité en micro¬
organismes

Transfert polluant

▼
Humidité optimale

m
Transfert
oxygène

Apport
liquide

J L >M-

t;
Epaisseur
du biofilmApport en azote,

vitamines et éléments
mineure

N
Communauté
bactérienne

Support et conditions
physiologiques

Capacité de dégrader
le polluant

Colonisation
homogèneTempérature, pH,

a„, Force ionique

Figure 11.7. Facteurs limitants de la degradation en phase gazeuse
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moisissures, levures, ...) utilisent ees composés organiques comme seule source Je carbone pour

leur propre biosynthèse (anabolisme) et comme seule source d'energie. indispensable a la

degradation d'un substrat (catabolisme).

L’ensemble de ces micro-organismes peut être d’une même espece, voire d’une même souche ou

constitue d'une large variété d'especes Beaucoup de biollitres a compost ou a tourbe n'ont pas

besoin d'etre inocules. La communauté bactérienne est tellement varice qu'il v a presque toujours

une ou plusieurs souches adaptées, tant que le polluant n'est pas trop recalcitrant. Lour un grand

nombre de polluants, une simple boue de station d'épuration préalablement acclimatée suffit i/ilh c/

al., 1993). Dans beaucoup de cas, des souches spécialisées doivent elle isolées a pailn de boues

activées, de sols contamines, voire directement de procédés de traitement de rejets gazeux t Smet c/

al., 1996, Le Clouée a ai, 1991). 11 est souvent neccssaiie d'adapter et d'enrichir d'abord une

culture bactérienne. Cette procédure peut prendre beaucoup de temps, de quelques semaines a

plusieurs mois. Ainsi, pour obtenir un inoculum apte a dégrader la methvle ethvle cctone. et la

méthyle isobutyle cetone, Deshusscs et llamer ( 1993) ont t runs1ère pendant six mois des bactéries

sur des milieux a concentrations croissantes en polluant

111.1.3.2. Le support et les conditions phvsiologiques

Le support joue un rôle fondamental durant la phase initiale de l'accumulation du biolilm et peut

influencer la vitesse de formation du biofilm et la distribution de la population cellulaire initiale

(Characklis et Marshall, 1990).

La rugosité du support favorise un taux d’accumulation cellulaire net plus eleve. 1 rois raisons ont

été invoquées par Lscher et Characklis (1990) pour expliquer un taux d'absorption cellulaire

probablement plus important à la surface d'un support rugueux :

Un transfert de matière convectif accru au voisinage du support .

La rugosité protège la cellule adsorbee des forces de cisaillement, réduisant ainsi le taux de

desorption ;

L.a rugosité augmente la surface disponible au contact entre la cellule et le support et favorise

ainsi 1'adsorption.

Pour maintenir l'activité biologique, certaines conditions physiologiques doivent être observées.
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notamment la température, l’activité de l'eau, la force ionique et le pH.

Il
La température ne pose en général pas de problème, même si dans l’industrie, les gaz a traiter

sortent souvent à haute température des sites de production. Il s’avère alors necessaire de les

refroidir avant de les injecter dans le bioréacteur. Une température de l'ordre de 35 C est

généralement optimale, la majorité des micro-organismes étant mesophiles

L’eau exerce une influence déterminante sur la croissance cellulaire Les micro-organismes
réagissent différemment à l’activité de l’eau3 comme indiqué au Tableau 11.4

La croissance des bactéries est optimale dans une gamme de pH comprise entre 6 et 8 (Shuler et

Kargi, 1990). La majorité des micro-organismes sont capables de croître dans une gamme de quatre

unités de pH (Diks et Ottengraf, 1991). Si la bioépuration s’accompagne d une production d'audes

concomitante à la dégradation, des mesures doivent être prises pour contrôler le pH L'acidification
du biofilm peut provoquer une inhibition quasi totale de l'activité des micro-organismes sens blés

(Tableau 11.5). A des pH faibles, les champignons peuvent envahir le biofilm bactérien et affecter
positivement ou négativement la performance d’un biofilm (Cox cl a/., 1993).

III.1.3.3. Le débit liquide

Dans le cas où des métabolites acides sont produits pendant la degradation biologique, la présence
d'un film liquide peut être bénéfique a deux litres :

- les acides produits sont neutralisés continuellement

- les produits de neutralisation sont draines à l'exterieur du système.

Une baisse du pH peut être observée suite à la dégradation d un polluant lorsque le debit liquide est

faible. La concentration des composés jouant le rôle de tampon (phosphates, carbonates, etc i ne
peut pas être trop élevée sous peine de provoquer une inhibition de la croissance des micro¬

organismes. A partir de ce qui précède, un debit liquide élevé paraît done preferable (Ottengraf et

5 l.a disponibilité en eau dans le biofilm peut éire déterminée par la mesure de 1 activité de l’eau qu’il contient au
moyen d’un humidometre (Prior, 1979) L’activité de l’eau a* s’exprime comme le rapport de la pression partielle de

l’eau dans une solution et de celle de l’eau pure (a* = 1 ) a la même temperature
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Tableau II.4. Activité de Peau minimale pour le développement de differents types Je micro¬

organismes (d’après Holubar &. Braun, 1995 : Posten &. Cooney, 1993).

|Types de micro-organi

i Moisissures

a„ min.smes

1 0,70 -0.80

1Levures 0,70 - 0,88

Bactéries O ,9 i 0,95

Tableau 11.5. Tolerance au pl i et pl i optimal pour differents types de micro-organismes

(d’apres Posten &. Cooney, 1993).

i Types de micro-organismes ! Tolerance au pl l PI 1 optimal

3,0 8.5 5.U 7.0

Levures 3,5 7.5 4.0 5.0

Bactéries 5.0 8,5 0.5 7.5
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Diks, 1992). Oh et Bartha ( 1994) ont montré que le débit du milieu nutritif permettait de contrôler

efficacement le pH et de maintenir une activité biologique pour le traitement de vapeurs de

chlorobenzene et de dichlorobenzène dans un lit bactérien. La valeur optimale de ce debit devrait

être recherchée expérimentalement. Cependant, des débits liquides élevés accroissent les coûts

énergétiques du procédé et peuvent augmenter la résistance au transfert de masse. Ils peuvent aussi

réduire l’épaisseur du biofilm suite à l’érosion résultant de l'accroissement de la contrainie de

cisaillement (Stewart, 1993).

Il
H
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III.1.3.4. L’oxygène

La diffusion de l’oxygène dans les films aérobies peut affecter de manière prononcée l'activité

globale du biofilm. En effet, on considère en général que la profondeur de pénétration de l’oxygène

est de l’ordre de 100 à 200 pm, alors que le biofilm peut avoir une épaisseur de plusieurs

millimètres (Le Cloirec et al., 1991). Kirchner et al. ( 1992) ont montré que dans un lit bactérien, la

vitesse volumique d'élimination maximale de l'acétone par RJutdooccus sp. triplait suite au

remplacement de l'air par de l'oxygène. Ces auteurs ont conclu que l’oxygène pénétrait plus loin

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

En général, l’oxygène est l’élément limitant la vitesse globale du procède vu sa très faible solubilité

(Hudmi. 35 °C = 37,36). 11 faut donc que la concentration en polluant soit très faible pour que celui-ci

limite la diffusion (Shareefdeen et al., 1993 ).

111.1.3.5 Facteurs influençant le transfert

La vitesse de transfert du polluant depend des facteurs suivants :

La surface d’échange gaz-biofilm qui dépend de la structure du matériau constituant le support

(ex : la rugosité)

Les caractéristiques de l’écoulement à l’interface gaz-liquide-biofilm
La diffusion du substrat en phase liquide et au sein du biofilm.

En général, l’augmentation de la charge de substrat, qualifiée de flux de substrat, entraîne

l’augmentation de la profondeur de pénétration au sein du biofilm. A une charge en polluant
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suffisamment élevée, le flux de substrat peut atteindre une valeur maximale pour l'une des raisons

suivantes (Characklis, Feters and Marshall, 1990):

• L’épaisseur du biofilm dépasse la profondeur de pénétration du substrat dans le biofilm :
■ L’accepteur d’électron, tel que l’oxygène ou un autre élément nutritif de\ lent limitant

II
II
IILa constante d’Henry du COV : Deshusses (1994) souligne que les composes possédant une

constante d’Henry supérieure à 10'3 sont difficiles a dégrader Cette constante est extrêmement
affectée par la température et la composition de l’eau. La constante d'Henry des hydrocarbures

volatils, par exemple, augmente d’un facteur trois environ pour une augmentation de 10 C de la

température (LaGrega et al., 1994).

i

La concentration en éléments nutritifs : ceux-ci peuvent faire l'objet d'une limitation

diffusionnelle qui réduira leur disponibilité Ceci a souvent pour effet de limiter la croissant e de

la biomasse. L'ajout de phosphate de potassium ou de calcium peut augmenter l epaisseur du

biofilm (van Groenestijn et Hesselink, 1993) mais sans pour autant augmenter son activité de

dégradation en cas d’une limitation de la diffusion des composés carbones ou de Fo\>gene.

Le temps de séjour moyen : Deshusses et Hamer (1992) ont montre qu'a des charges constantes

en méthyle éthyle cétone et méthyle isobutyle cetone, le rendement d'élimination d'un bioliltre

croît quand le temps de séjour augmente.

L’épaisseur du biofilm elle peut affecter négativement la cineticue de transfert de masse
(Veiga et ai , 1992). Hoen et Ray (1973) citent les travaux de korneguy et Andrews ainsi que

ceux de Tomlinson et Snaddon qui concluent à l’existence de micro-organismes plus actifs a la

surface du biofilm. Selon ces auteurs, la vitesse de dégradation serait constante au-dela d'une

épaisseur active limitante qui correspondrait a une efficacité d’élimination maximale. D'autres

auteurs (Howell et Atkinson, 1976; La Motta, 1976 a) ont constaté que l'élimination du substrat
est directement proportionnelle à l’épaisseur du biofilm tant que celle-ci n'a pas atteint sa valeur
critique. Le passage en phase anaerobic de la couche profonde du biofilm entraînerait, selon

Sanders (1966), la libération à la surface de celui-ci oes metabolites de la fermentation qui

serviraient à nourrir partiellement les bactéries aérobies. Une réduction de la degradation du

polluant ciblé en résulte.
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Lorsque le biofilm es: mince (Figure 11»), le reacteur sera plus probablement en regime biologique
qu’en regime diffusionnel pour la même charge en CÜV appliquée a l'cntrec du réacteur

111.1.3.6. Conclusion

De nombreux facteurs sont susceptibles d'influencer les performances du reacteur DTB. Si. d'une

part, ils offrent de nombreuses possibilités d'optimisation du bioreacteur, ils présentent d'autre part

de nombreuses difficultés de contrôle.

L’état physiologique de la biomasse devrait être optimise du point de vue de la concentration en

polluant, l’activité de l’eau, le pH et la disponibilité en elements nutritifs. Les conditions opératoires
ont un impact prépondérant sur les capacités de degradation de la biomasse. Les variations des

conditions environnementales (température, humidité, concentration de polluant) et l'arrêt de

l’alimentation en substrat pendant le week-end devraient être évitées.

Un compromis devra être trouve entre ces multiples facteurs de layon a atteindre les performances

les plus élevées possibles.

111.2. LES PROCEDES BIOLOGIQUES DE TRAITEMENT DES GA/

H existe trois classes de procédés biologiques de traitement d'eflluents gazeux i Tableau 11.6 1. Ils

sont distingués et identifies selon le caractère mobile ou statique de la phase aqueuse d'une pan. et

de la biomasse (cellules libres ou immobilisées) d'autre pan.

Tableau 11.6. Les différents procédés biologiques de traitement des ga/ tOtiengraf et Diks. iwu

; Flore microbienne !

! Phase aqueuse

Mobile Stationnaire

Dispersée

Immobilisée
Biolaveur

BiotiltreLit bactérien
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Figure 11.9. Modèle biophysique illustrant l’effet de l’epaisseur du biofilm
sur le profil de concentration du COV et le régime d’un bioréacteur pour
le traitement des effluents gazeux. Cg = concentration du COV en phase
gazeuse, Cbr = concentration dans le biofilm, C,,br * concentration à
l’interface air-biofilm (C et C,,bf sont liés par la loi d’Henry).
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III.2.1. Les biofiltres

Le biofiltre est le plus ancien et le plus simple des bioréacteurs utilises pour le traitement des gaz.
La Figure II. La illustre une unite de biofiltration où le passage de l'effluent gazeux est force au

travers d'un matériau filtrant (tourbe, charbon actif, sciure de bois, compost,...) au sein duquel des
populations microbiennes propres au matériau ou bien exogènes (a l'aide d'une suspension de
micro-organismes competents) sont immobilisées et se développent. Les matériaux filtrants requis

sont déterminés en fonction de la composition du gaz, des metabolites formes et du support

employe. Les travaux de recherche et de développement portent principalement sur l'emploi de
tourbe, en vrac ou conditionnée, allegee et structurée (Martin, 1993). Des matériaux inertes (argiles.

polymères) et des matériaux consommables (carbonates, compost) sont egalement utilises. Le

charbon actif peut également être utilisé mais il requiert une competence particulière, l.es polluants

passant à travers le biofiltre, sont transférés dans le biofilm et sont ensuite degrades par la biomasse
bactérienne (Kirchner et al., 1987). Selon la nature du garnissage, des elements nutritifs essentiels

tels que l'azote, le phosphore et le soufre, nécessaires a la croissance bactérienne peuvent être

ajoutes via le système d'arrosage. La taille et le type des particules de garnissage sont deux

paramètres essentiels (Andrew et Noah, 1995). lilies doivent être suffisamment petites pour

présenter une surface spécifique d'échange élevée, mais pas trop menues pour éviter le colmatage de

lit. Certaines particules servent non seulement de support mais également de source de micro¬

organismes et d'eléments nutritifs pour la croissance (compost d'ordures ménagères, de déchets

végétaux, d'ecorces...). Les biofiltres sont souvent appelés bioréacteurs a phase gazeuse, impliquant

un contact direct des cellules avec le gaz à traiter.

Selon Ottengraf (1987), une activité biologique relativement élevée peut être maintenue pendant

plusieurs années avant que le remplacement du matériau filtrant ne s'avère necessaire. Les pertes de

charge peuvent être réduites considérablement et les passages préférentiels évités si le biofiltre

possède un comportement hydrodynamique adapté. Des vitesses de gaz de l'ordre de 400 m h'1 et

des capacités d’élimination de 1O0-200 g de carbone organique par metre cube de réacteur et par

heure peuvent être obtenues pour des composés facilement biodégradables.

La plupart des recherches sur les systèmes de traitement biologiques ont ete réalisées sur les

biofiltres. Dans ces systèmes, la dégradation est principalement due aux bactéries et aux

champignons. La croissance et l'activité de ces organismes dépendent des conditions physieo-
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chimiques telles que l'humidité, l’apport en oxygène, la teneur en matières organiques et minérales,

le pH et la température. L'humidité est l'un des paramètres les plus importants pour assurer un

fonctionnement optimal des biofiltres. Le réacteur reçoit un gaz plus ou moins humide, mais l'air

évacué exporte de l'eau, or la biomasse requiert une humidité maintenue. Il faut donc humidifier le

support direct, soit par humidification artificielle du gaz entrant, soit par arrosage du support. Une

humidité relative de l'ordre de 40 à 60 % est nécessaire durant le fonctionnement du procède. Jne

faible humidité favorise le transfert de masse du COV depuis le gaz jusqu'au biofilm, mais peut

perturber le métabolisme et la croissance des micro-organismes.

Il
II
1

Il1.2.2. Les lits bactériens

Dans les lits bactériens, les processus d'absorption du polluant et de la régénération de la phase

liquide ont lieu simultanément au sein du lit où sont immobilises les micro-organismes (Figure

ll.l.b). Les lits bactériens consistent en une colonne remplie d'eléments (anneaux Raschig.. ) eu de

supports structurés (plaques ondulées...) constitués de matériaux inertes (verre, plastique,
céramiques ..) à la surface desquels un biofilm se développe et peut atteindre plusieurs millimetres

La surface d'échange spécifique est plutôt faible et donne lieu à un volume de vide suffisant pour le

passage du gaz minimisant de la sorte la perte de charge à travers le système et le risque de

colmatage lié au développement du biofilm. Le Cloirec et al. (1991) soulignent que le risque de

colmatage existe quand même et il est lié à la nature du biofilm, elle-même dépendante de la charge

appliquée et de la nature des composés organiques à éliminer. C'est ainsi que la dégradation de

toluène et de dichloroéthane a conduit après quelques semaines au colmatage d'un lit par la

formation de biomasse filamenteuse entre les éléments de remplissage (Ottengraf et Diks, 1992). La

morphologie du biofilm qui s’est développé lors de la dégradation de dichlorométhane et qui était

caractérisée par des agrégats de petites colonies bactériennes a perrms un fonctionnement plus
stable et plus durable du bioréacteur que dans le cas des deux polluants précédents.

Le lit bactérien peut fonctionner aussi bien à co-courant qu'à contre-courant. A contre-courant, l’eau

est introduite en haut de la colonne alors que le gaz à traiter est introduit par le bas et circule \ers le

haut à contre-courant avec l’eau. Les lits bactériens ont été utilisés pendant des décennies pour le

traitement des eaux usées. Le mode de fonctionnement de base est essentiellement le même que

celui qui est appliqué à l’épuration des gaz mais c'est la phase aqueuse qui fait l'objet d'un traitement
biologique
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économiquement avantageuse par raj)port aux autres techniques de contrôle de la pollution de l'air

si elle est appliquée a des el’tluentx gazeux contenant de faibles concentrations de polluants

facilement biodégradables iLeson et Winer, 1991). Dans de telles conditions, une efficacité d'au

moins 90 üo est généralement obtenue. Les vitesses volumiques de degradation obtenues avec un
biofiltre sont généralement comprises entre 10 et IUU g m ' h"1. La masse importante du milieu

filtrant fournit souvent une capacité tampon suffisante pour qu'en cas de traitement d'un choc de

charge, des arrêts d'activité biologique ne se produisent pas. Les concentrations maximales de CÜV

au sein d'un gu/ dev raient être comprises entre 3 000 et 5 Ouü mg m \

Dans certains cas. la biodegradation de polluants ga/eux peut générer des sous produits acides

t.oxvdaiion de composes soufres, a/otes et de substances organiques dilutees) Une chute de pli

consecutive a cette biodégradation peut affecter la population microbienne cl réduite, sinon éliminer
la capacité de degradation du biofiltre. Celte acidification est l’un des problèmes majeurs rencontres

lors du traitement des substances mentionnées. Les s> sternes biologiques dans lesquels la

degradation a lieu dans la phase liquide (biolaveurs et lits bactériens) permettent un contrôle de pH

plus facile et sont donc préférés pour le traitement de gu/ concentres et engendrant une acidification

concomitante a la degradation du polluant.

Lorsque la charge de polluant est elevee, les lits bactériens offrent de meilleures performances de

degradation, dues a des concentrations internes de biomasse plus élevées (Togna et Singh, 1994).

On considéré par contre que les lits bactériens sont plus difficiles a gerer que les biofiltres. Ils sont

généralement utilises lorsque les biofiltrcs sont considérés inadéquats. Ceci est le cas lors du

traitement de polluants halogènes qui nécessitent un contrôle continu du pli.

Les biolaveurs peuvent être préférés vu la faible perte de charge rencontrée dans ce tvpe de procédé,

la forte capacité d'absorber des fluctuations de concentrations ou de debits dans le cas de composés

hydrosolubles, la regulation facile du pli et l’élimination de produits toxiques. Un des inconvénients

des biolaveurs concerne la chute de [‘efficacité lorsque le composé à éliminer est peu hydrosoluble.

111.4. COMPARAISON DU RLAC’TLUR DTB AVLC LUS BIOÏLC11NOLOCJILS ACTUHLLKS

D’LPURATION

Le Tableau 11.7 compare les grandeurs de design et de gestion des trois grandes technologies de
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bioepuraiion avec celles du reacteur DTB-MEK..

Un premier avantage escompte du reacteur DI B, en ce qui concerne le transfert de masse, provient

de la mise en œuvre des phases liquide et gazeuse. En effet, la faible taille des gouttelettes permet

l'obtention d’une surface d’échange spécifique gaz-liquide très élevée, soit de l'ordre de 200 ni' par
litre de liquide injecte pour des gouttelettes de 30 microns (Thalasso, 1993). Cette surface
d’echange spécifique est favorable au transfert gazeux et permet une saturation très rapide du
liquide dès sa mise en contact avec le gaz, ce qui le rapproche des biofiltres. La faible teneur en
liquide du brouillard ainsi que sa dispersion importante permet l’obtention d’une fine couche de
liquide s’intercalant entre le gaz et le biofilm, ce qui est également un facteur favorable au transfert
de masse. Le liquide permet egalement l’humidification, l’élimination des produits de réaction et

l’apport optimal en nutriment ce qui le rapproche des lits bactériens. Cependant, et contrairement à

ces deux technologies, la structure tubulaire permet d’éviter un certain nombre d’inconvements que
l’on retrouve dans les bioréacteurs comportant un support. Banni ceux-ci, citons une colonisation
irrégulière du support, une concentration de la biomasse non uniforme e: le piegeage de la biomasse
active pouvant entraîner le colmatage du support.

Un avantage de taille concerne la liberté d’action et de gestion permise par ce réacteur. La gestion
indépendante du gaz et du liquide permet de contrôler directement ou indirectement les grandeurs
entrant en ligne de compte (Tableau 11.8). De plus, la simplicité du design aide à la caractensation
du concept. Ainsi, les mesures au niveau du biofilm sont aisées (pH, épaisseur, activité de l’eau,
densite en micro-organismes,...) et peuvent être mises en relation avec f activité du biofilm dans des
conditions données. Ceci est essentiel pour une meilleure comprehension des phénomènes observes
et pour une optimisation efficace du procédé.
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Tableau 11.7. Grandeurs de gestion et de design caracteris'iqucs des biolaveurs, biotiltres et

lits baeteriens. Comparaison a\ ec le reaeteur DTB-MTdx

’

Lits bâclerions”! DTB-NllikBiobliresParamétrés Biola\eurs

, Temps de séjour
...

Débit gazeux
\olumique (Qe. v :

____
enm\m;°dl
Debit liquide

volumique ((T , 1

Surface
spécifique du

3-4 5 - 3U t>815-90
!

2900 - 17300 127021600 -2«800 1000- 5800

0,63Air suture en eau 50 10060 190

27100 300300 1000

Tableau 11.8. Paramétrés de contrôle du reaeteur D TU-MTk

Debit liquideDebit gazeux

Taille des gouttes
Temps de séjour du liquide
Surface d'echange gaz-
liquide

Taille des gouttes
Temps de séjour du gaz
Temps de séjour du liquide
Surface d’échange gaz-
liquide

: Choix de
Tatomiseur

L
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IV. BASES THEORIQUES

II
IV 1. INTRODUCTION

II
Dans ce chapitre seront abordés le transfert gaz-liquide et la caractérisation de Tactivité
microbienne en reacteur biologique. Ces deux sous-chapitres correspondent aux deux étapes du

processus de bioepuration d'un substrat gazeux.
1

IV.2. LA THEORIE DU TRANSFERT GAZEUX

1V.2.1 La théorie du double film

Le transfert d'oxygene entre une bulle de gaz et le liquide, tel que décrit par la theone de Lewis et

Whitman (1924) ou théorie du double film peut être transpose au cas d'un COV jusqu'au biotilm.

Dans cette théorie, le transfert dont le moteur est constitue par le gradient de concentration de la

substance a transférer, peut être soit convectif soit diffusionnel La diffusion étant en général le

processus le plus lent (Andrews et Noah, 1995), le transfert a travers un milieu dans lequel

est considéré comme laminaire, est régi par la loi de Kick

dC. ill 1)
dz

N - 11ux massique dans le sens z (kg s'1 m':)
DjD = diffusivité massique dans le sens considéré (m* s'1)
dC/dz = gradient de concentration dans le sens z (kg m-1)
(Une liste de symboles et abréviations est donnée en annexe de cette thèse).

Afin de modéliser le comportement cinétique de système de transfert de masse, differentes

approches des mécanismes d'absorption appelés "modèles de transfert" ont été developpees. Ces

modèles se réfèrent au cas d'un processus de transport unidimensionnel qui s’effectue dans la

direction normale a l'interface. Du fait de leur simplicité, ces modèles sont les plus utilises pour

etudier le transfert de masse. Citons, par exemple, le modèle de transfert du double film de Lewis et

Whitman (1924; Whitman, 1923). Ce concept est extrêmement important. Il définit l'interface gaz-
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liquide comme eiuiu constiluce d'un double film, l'un ga/eux. l'autre liquide l e film ga/eux est

constitue des molecules de eu/ en contact u\ec le liquide. Lorsqu'on s'approche du liquide, les

molecules de ça/ sont de moms en moins mobiles et les phénomènes browniens perdent de

l'importance. De par la nature physique des liquides, l'épaisseur et la densité du film liquide sont

nettement supérieures a celles du film ça/eux 11 est toutefois important de faire remarquer, comme

le souligne Diost-l Iansen (|V)o5), que la structure de l’eau a l'interface est très discutée et que

fepaisseur du film liquide est. selon les auteurs, de l'ordre de quelques molecules a plusieurs

milliers de molecules. Outre l'existence d'un double film, il est également communément accepte

qu’en dehors de ces deux films, le melange par convection peut être considéré si rapide qu'il en

résulté une concentration uniforme. La resistance du film a la diffusion moléculaire est équivalente

a la resistance reelle au transfert de masse par diffusion.

L'acceptation de ce modèle permet de simplifier le transfert ga/.-liquide a un transfert au travers du

double film de Lewis et Whitman sans considérer les phénomènes eonveetifs (figure ll.lü). suivant

l'équation de l ick modifiée comme explique ci-dessous.

Ln l'absence de reaction au sein des films, l'equation de fick peut s'eerire:

d\l D U;
■MC.-C,) (11.2 jN A

dt LS ù

D
(11.3)k

oô

dM
k, A (c . -C, ) k A(C ~ C,) (11.4)

dt

A surface d'eehange t m')

dM.dt transfert de masse ( kg s'1)

D. - diffusivité massique dans le film gazeux tm" s'1)

D| - diffusiv ne massique dans le film liquide (in" s'1)

or " épaisseur du film gazeux (nt)

o, épaisseur du film liquide tm)
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Figure 11.10. Le modèle du double film de Lewis et Whitman
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Cj. ci C,_ concentration du gu/, au sein de lu phase gazeuse et a l'interface i kg ni")

Ci el C,j - concentration du guz au sein de la phase liquide el a l’interface (kg m" )

kfr et k, coefficient de transfert du film gazeux et du film liquide (m s 1
)

Le kc est en general lüü a !(JUÜ fois plus élevé que le kj (Liss et Slater, 1*)74) et donc l’etape

limitante du transfert gazeux est celle au travers du film liquide. 1.'equation precedente est par

consequent plus classiquement écrite:

“7“ - V A(C,-C,) k, A(C«-C,) (II.5 )
dt

Suivant la loi d'Henry, la solubilité d'un gaz dans un liquide étant proportionnelle a sa pression

partielle, le flux sera fonction de cette pression.

P P
II = - —

C C *
(JI-6)

ou

1 1 ' constante d'Henry

P. " pression partielle du composé g dans la phase gazeuse (aim)

C* - concentration a saturation du liquide, c'est-à-dire ta solubilité du gaz dans le liquide (kg m")

Une équation adimensionnelle peut exprimer en mêmes unîtes les concentrations en phase gaz.euse

C.
el liquide: Il (11.7)

C*

ou

1 U constante d'1 lenry adimensionnelle

I.'equal uni Hi.4) peut seen ce:

d.M A
V di V

(Il 8)

dans laquelle K; , appelé coefficient de transfert mo\en. s'écrit

1 (11»)
K; k, krHk
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En posant: II
\

II(U.10)— L a
V

donc:

— = _dM_ - a(c *.c )
di Vdt 1 v II(11.11)

IIoù
a = aire spécifique de transfert (m1)
K|a = constante de réareation du système (s1)
dC/dt = transfert spécifique (kg m'1 s'1)

II

Le Xiu est la fréquence avec laquelle le liquide est capable de renouveler sa capacité intrinsèque en

gaz dissout. Cette grandeur exprime l'efficacité de transfert d'un gaz dans un liquide : au plus cette

valeur est elevée, au plus ce transfert est grand.

A partir de cette equation, deux remarques importantes sont à faire.

• Le transfert gazeux dépend principalement de la surface spécifique d’échange (a) et de

l'épaisseur du film liquide (Ô).

• Suivant la loi de Henry, la solubilité d’un gaz dans un liquide étant proportionnelle à sa

pression partielle, le flux sera fonction de cette pression.

L'acceptation du modèle de Lewis et Whitman au cas d'un biofilm couvert d'une couche liquide et

en contact avec un gaz conduit à supposer l’existence d'au moins six étapes de transfert (Figure
11.11). Ce schéma est utilisé dans la littérature pour décrire le transfert dans les lits bac eriens
(Kirchner ei al., 1987). Toutes ces étapes sont décrites par la loi de Fick, mais les étapes 1, 2 et 4

sont généralement considérées comme non limitantes étant donné le mouvement brownien, la haute
diffusivité du gaz dans le film gazeux et l'agitation qui améliore le transfert du gaz sous forme
dissoute dans la phase liquide (étape 4).
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Figure 11.11. Les 6 étapes du transfert ga/.eux d'un COV depuis Fair jusqu'au bioîllm dans un
réacteur de type bactérien conçu pour le traitement des effluents gazeux. Une couche liquide,
dans laquelle il est suppose qu’aucune dégradation n’a lieu, s'interpose entre la phase gazeuse
et le biolllm. La ligne noire représente l’évolution de la concentration en COV depuis la phase
gazeuse jusque dans le biofilm. La ligne en pointillés représente le gradient déconcentration au
travers de la couche liquide couvrant le biolllm.
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IV 2.2. Discussion

II
Le modèle de Lewis et Whitman est qualifié de simpliste car il ne peut exister de frontière nette

entre le film gazeux et la phase gazeuse ainsi qu’entre le film liquide et la phase liquide Becker

(1924) a montre que dans certains cas, un gradient de concentration pouvait exister au sein de la

phase liquide. Des modèles plus élaborés tels que le modèle de pénétration (Higbie, 1935) ou celui

du transfert à renouvellement de surface (Danckwerts, 1951) tiennent compte du caractère non

stagnant du film liquide dû aux turbulences formées à son voisinage et supposent que les éléments

du liquide situés a l'interface sont remplacés périodiquement par d'autres éléments venus du sein du

liquide. Bien qu'étant la plus ancienne, la théorie des deux films est la plus utilisée car elle apporte

des résultats satisfaisants comparativement aux modèles plus complexes. S'il ressort de la littérature

que le modèle de Lewis et Whitman n'est qu’une piètre représentation de la réalité ph>sique de

l'interface gaz-liquide, il est par contre reconnu et démontré que d'un point de v ue mathématique, ce

modèle ne donne pas de résultats moins exacts que ceux obtenus par les modèles plus comolexes

(Danckwerts, 1970).
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En pratique, la caractérisation des systèmes dans lesquels le transfert gaz-liquide est étudié est

généralement réalisée par la definition de la constante de réaération du système (K|a) sans recherche
des paramétrés constitutifs de celle-ci.

De nombreux auteurs ont récemment découvert que des canaux et des pores transportent du liquide

a (intérieur du biofilm (Costerton, 1995; Yang et Lewandowski, 1995; De Beer et al., 1994; Dans

ces canaux régnent des courants de convection qui pourraient fortement augmenter le transfert de
masse du composé dans le biofilm. Les biofilms ne sont pas des couches homogènes planes dans

lesquelles le transfert de matière est exclusivement diffusionnel. Le transfert du substrat et des

produits met en jeu la convection et la diffusion à la fois (De Beer et Stoodley, 1995). Cette

découverte aurait pour conséquence de remettre en cause le modèle de Lewis et Whitman.
Cependant, la théorie du double film est souvent utilisée dans les études de transfert de masse et la

diffusion est un mécanisme de transfert important au voisinage de l’interface entre deux tluides
i Doran, 1995). De plus, une série de faits expérimentaux mettent en exergue l’impact positif de la

réduction de la phase liquide sur l’amélioration des performances des bioprocédés (Kirchner et al.,
1987; Andrews et Noah, 1995; Deshusses et Hamer, 1993 et 1992; De Heyder et al., 1994; Smits et

al., 1995).
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IV.2.2. 1 . La surface d'échangé

Dans te cas de sv sternes comportant un support non immerge, ta surface d'echange est definie

essentiellement par le design du réacteur, c’est-à-dire par la surface presentee par le support. Sa

valeur peut donc être considérée comme une constante dans l'équation (11.1 1). Dans les procédés

d’aeration, la surface d’echange est dépendante de plusieurs facteurs dont le débit d'air a l'endroit

de l'orifice ejecteur, le m\eau d’agitation du milieu, la tension superficielle, la viscosité et la masse
volumique du liquide (Ligure 11.12). La température et la concentration en substances dissoutes

ayant un effet sur la viscosité et la tension superficielle respectivement, il apparaît que leur

influence sur la surface d'echange n’est pas négligeable.

tV.2.2.2. Les coefficients de transfert

La rugosité attribuée aux biofilins est responsable d'une augmentation des forces de frottement et

du coefficient de transfert de masse. Comme illustré à la Ligure II. 13, un biofilm est caractérisé par
une couche superficielle rugueuse (Characklis & Marshall, 1900). Le transfert de masse sur une

surface rugueuse (ex : un biofilm) peut être jusqu’à trois fois plus eleve que sur une surface lisse.

Le coefficient de diffusion moyen K.| fait intervenir la diffusivité du substrat dans le liquide et

l’épaisseur du film liquide, au sens strict de la théorie de Lewis et Whitman. La diffusivité peut être

estimee par la relation de Wilke et Chang (LaGrega ci al , 1994) dans te cas des liquides:

5,U6xlü“?T
(11.12)Dj = 1 1,0fiV

'1' = temperature de travail (K.)

p --=ÿ v iseosite dynamique de l’eau (cP)

V - volume molaire du soluté (cm’ mole'1)

Un mode d'amelioration du transfert pourrait, comme l'exprime la relation 1 11.3 ) consister a

diminuer l'épaisseur du film liquide. 11 est facile de se rendre compte que l’agitation jouera en

faveur de son amincissement de même que la pression, lin effet, a l'interface gaz-liquide, des

molecules d'eau s'agencent en une structure pseudo-cristalline qui constitue le film liquide (Horne,

1072) L'agitation destabilise celte structure et provoque l'amincissement du film.
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. O J L v= JûD‘=
3 II

a = surface d’échange spécifique

D. = diamètre de la colonne à bulles

pL = masse volumique (kg m'3)
a = tension superficielle (kg s'2)

vL = viscosité cinématique (m: s‘‘)
H= fraction volumique de la phase gazeuse

En indice : c = colonne
L = liquide

II
II
II
II

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

d’echange spécifique 1991)

-M- > -ÿ

Phase liquideBiofilm Gaz

Figure 11.13. Structure d'un biofilm (d’apres Characklis et Marshall, 1990)
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IV.3. CARACTERISATION DYNAMIQUE DU REACTEUR

Les grandeurs permetiam de euracieriser le déplacement des phases mobiles au sein du reaeieur

"tubulaire” sont de deux types. I.e premier type correspond a la \itesse de cette phase sans

considérer la presence d'une autre phase mobile et s'appelle vitesse superficielle (U. ). I.e second

type lient compte de la presence d'une autre phase mobile et s'appelle vitesse reelle (U;J.

QU„- — ai i3;
A

u,- — 01.14)
Cv

(11.15)
V

_ v.-v,
(11.16)

V,

Q debit de la phase mobile (m' s'1)
A,; - section de la conduite (m~)

e.p *r coefficient de présence de phase

V, - volume du reacteur (m’)

Y.! et Vi - volume de gaz et de liquide (nv’j

La phase liquide introduite dans le réacteur DTB étant dispersée, elle peut se trouver soit sous la

forme de gouttes, soit sous la forme d’une couche liquide. Dans le cas de gouttes de petite

dimension, cas le plus fréquent, on peut définir une limite en-dessous de laquelle elles peuvent être

considérées parfaitement sphériques. Cette limite, indiquée par un nombre de Weber inferieur a 5

est décrite par l’équation (11.17). Dans le cas d’un liquide se trouvant sous la forme d'une couche

liquide, la seule grandeur la caractérisant en est son épaisseur notée A|.

We < 5 (11.17)

We " nombre de Weber

dg ~ diamètre de la goutte (m)

pt = masse volumique du gaz (kg irf ')
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urt = vitesse relative de la goutte (m s'1)

CTI = tension superficielle du liquide (kg s‘2) II
IIDans le cas d’une phase liquide mobile dispersée sous la forme de gouttes et en considérant les

gounes parfaitement sphériques (We<5), la vitesse réelle ou relative des gouttes (11.20) se determine
en égalant la force de traînée (11.18) à la force gravitationnelle (11 19) : II

IIC,;td- u2
Fj =3n:jadD u = (11.18)

8

1F, jdU(p'-pJ (U.19)

(pi-pj Iu = gdl (11.20)
18u

Ip. := viscosité dynamique de l'air (kg m'1 s'1)

Pi = masse volumique du liquide (kg m ’)

pe = masse volumique de l'air (kg m*3)
u = vitesse de chute des gouttes (m s‘‘)
Cd = coefficient de traînée

I
I
IDe Nevers (1995) donne les relations suivantes permettant la détermination du coefficient de trainee

selon le nombre de Rey nolds d'une sphère en chute libre :

Pour 'Jtj < 0,3 : I
I24Cj = ~ (11.21)

91s

IPour 0,3 <'Jis< 1000:

Cd=~(l + û,14'JC7) I(11.22)

I_ duAAvec: 'Jî, (11.23)
A I

I
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Sur lu base des equations (II. 18; a (11.23), il est aise de déduire que la distance de freinage \. peut

être calculée sur la base de la vitesse de propulsion u, et en négligeant l'effet de la gravite selon

l'équation suivante :

4 d (11.24)Xl=3Cj

Le temps d'équilibre dans une phase gazeuse considérée immobile peut s'ecnre :

2 x Sd
- u'

.

d’.. dt
(11.25)l. =

3 C, u„u

où

U, v itesse de propulsion des gouttes (m s'1)

La caractérisation hydrodynamique d'un reacteur triphasique peut egalement être laite dans le cas

d'un écoulement liquide libre le long d’une paroi plane. Ln effet, la théorie permet de définir

l'épaisseur du film liquide percolant sur la paroi, ce qui permet de determiner, connaissant le débit

liquide imposé au système, la v itesse de progression de ce liquide.

La vitesse moyenne de Lécoulement d’un liquide sur une paroi plane est donnée par l'equation

(11.21) et représentée dans le système de coordonnées de la Figure 11.14 (Giot, 1940). Elle peut être

appliquée au cas particulier d'une paroi cylindrique si l’épaisseur du film liquide formant

l'écoulement est petite par rapport au rayon de la plaque :

— _ p.gôf cos(3 (11.26)M 3p-i
où

bj = épaisseur du film liquide (m)

En considérant une paroi parfaitement verticale et sachant que le débit est fonction de 1 épaisseur du

film liquide et du périmètre de la paroi du réacteur, on peut écrire :

_ Pi L 1 <V
3 Mi

(11.27)Q, = U; s, I

où

1 = périmètre du tube (m)
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Figure 11. 14. Ecoulement le long d'une paroi plane



IV. LA DIFFUSION DU POLLUAN T DANS LU BIOFILM

Il est connu que les biofilms réduisent Fortement les taux de diffusion (Characklis et Marshall,

199U), ce qui explique l'utilisation des coefficients de diffusion effectifs dans l'equation (11.1 ) dans

le cas des biofilms. Diverses correlations peuvent être utilisées pour estimer un coefficient de

diffusion effectif dans un biofilm, mais toutes sont empiriques ou semi-empiriques (La Motta,

1 976 a ; Ottengraf, 1977, 1986).

L’association de la diffusion et de la reaction de degradation biologique est la base de tout procédé

d’épuration d’effluents gazeux. La diffusion est un processus physique qui consiste au transfert de

masse du substrat de la phase gazeuse jusqu’au biofilm et la reaction biologique consiste en la

consommation du polluant transféré par la biomasse.

L.e substrat, l’oxygène, le dioxyde de carbone et peut être même les produits \olatils de la reaction

biologique diffusent dans le biolilm sous l'effet des gradients de concentration. La loi de l'ick dans

l'équation (11.1) s’applique également dans ce cas.

Les coefficients de diffusion dans l'eau sont connus pour plusieurs composes industriels. Plusieurs
correlations empiriques ou semi-empiriques peuvent être utilisées pour évaluer ces derniers

(Christensen et Characklis, 1990).

Pour déterminer si le procède est globalement limite par la diffusion ou par la cinétique, nombre

d’auteurs modélisent leur procédé. Ils définissent alors le module de Thiele p, a partir de l'equation

différentielle de bilan de masse représentée par l’équation suivante (Ottengraf et Van Den Oever.
1983; Diks et Ottengraf, 1991):

f d )cC
(11.28)- Ku

cl dx

Avec les conditions aux limites suivantes :
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_£L (ll.2*J)X = 0,

II
= 0x = 6, (U30)

dx II
où IIC»,bi-= concentration du composé dans le biofilm à la profondeur considérée (kg m'3)
D„ coefficient de diffusion effectif du composé dans le biofilm (in2 s*1,
x = profondeur dans le biofilm (û <x < 6,6 = épaisseur du biofilm ) (m)

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

Yxs

II
(131)

|h,r= concentration en micro-organismes dans le biotilm (kg m'3)
YX/ü = rendement de conversion du composé (substrat) en biomasse (kg cctiuics kg \ubsuai)
pnuiÿ =-ÿ taux spécifique maximum de croissance (s1)

Dans le cas de concentrations élevées en substrat, le système est limité par la vitesse de la reaction

biologique. Cela implique une pénétration totale du biofilm par le substrat. Le profil de

concentration de ce dernier au sein du biotilm est donne par (Ûttengraf & Van Den Oever, l‘>83)

Cyl.l
= 1+ (11.32)

C(; Hc

ou

1 2

est le modulede Thiele

CT = x/S représente la profondeur de pénétration adimensionnelle dans e biofilm

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

X = 111.33)
dx

et le profil de concentration du substrat au sein du biotilm devient
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11.34 jQ, H 2 V 0'

En écrivant Cv;n 0 a o I dans l'équation (11.34), il est aise de déduire une valeur critique du

module de i hiele de v2 a laquelle la limitation diffusionnelle survient Dans le cas ou le module de

1 hiele est intérieur a la \aleur seuil, c'est-à-dire v2, le s\ sterne est alors en regime dilïusionnel.
Dans le cas contraire, il est en regime biologique.

La concentration critique du substrat au sein du biolilm correspondant a la valeur seuil du module
de Thiele est donnée par :

E„o:
2Dü;c5 W.- (11.35)

IV.5. DEGRADATION DU POLLUANT DANS LE BIOLILM

IV.5. 1 . Cinétique de biodégradation

Il est clair que la \ itesse volumique de dégradation du substrat est dépendante de la concentration en
biomasse active. Les capacités des micro-organismes a croître et a dégrader le polluant, encore

appelées microcinetiques, sont definies le plus souvent a partir du modèle de Monod, établi pour la

croissance de souches pures (Ligure 11.15). Etant donne l’ hétérogénéité des populations

microbiennes mises enjeu lors d’un traitement de ga/, la simplification de ces microcinetiques est

necessaire. Les paramétrés cinétiques sont la constante de saturation (K.,.,) et le taux de reaction

maximale V,,,. Le modèle de Monod indique que pour une concentration donnée en biomasse active
(X), la vitesse volumique de degradation augmente avec la concentration en substrat, linéairement

puis tend asymptotiquement vers une valeur maximale. En admettant que le taux de consommation

et de diffusion du substrat au sein du biofilin sont très rapides compares au taux de croissance de ce

dernier, cette relation s'écrit :

C C (11.36)--- k Xsji M N TCTC

v itesse spécifique de degradation (kg miÿûiaÊ’ s'1)r,
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Figure 11. 15. Hyperbole rectangulaire de "Monod”
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Vm ■ \ iicüc de reaction maximale (kg nw*im" s'1)

Km - constante de Michaelis-Meruen (kg in ')

k,.,M Constante de vitesse de consommation du substrat (s1)

La caractérisation du procédé sous un angle biologique consiste en la description de la relation

reliant la biomasse active et le substrat. La premiere des grandeurs relatives a la performance du

reacteur est la vitesse volumique de degradation du substrat ( rx, exprimée en kg de substrat degrade

par m‘de réacteur par jour). La v itesse volumique de degradation est une relation du tv pe

=k..-e -t\A. 111.37)

Cÿ, concentration alïluente en substrat dans le ga/. (kg m ’)

Cÿ. concentration effluente en substrat dans le ga/ (kg m j

Ca. concentration effluente en substrat dans le liquide (kg m”)

Qrv “ debit -spécifique (m1 m ’ h'1)

Qi - debit liquide spécifique (m’ m ’ h1)

IV.5.2. Reaction stoechiométrique

Cette panic concerne l’élimination de la méthyle éthv le cetone (MEK) dans les effluents gazeux au

sein du reacteur DIB. Ln supposant que la MLR se transforme intégralement en biomasse

(anabolisme) et en CO; (catabolisme) par les voies métaboliques classiques, on peut écrire :

(11.38)5 1:O; -> 4 CO; > 4 11;0CH;- CO - CH; - CIL,

111.3V)4:5 CslLNC); - 12.5 H;0CH; CO - Cl1; - Cllr 4.'5 NIh • 3 2 O;

En supposant que 5U % de la MEK. sera utilisée comme source de carbone et le restant comme

source d'energie, on peut écrire :

2/5 Nil; T 7.2 O; — > 2.5 C\sll»NO: 2 CO;- 16 5 I1;0 1 11.4U )CH., -CO-Cil; CIL

Les équations (11.38) et (11.39) sont reliees par un rendement Y\.s appelé rendement de conversion

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

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

HIV.5.3. Demande biologique en oxygéné

II11 existe très peu de données relatives aux voies métaboliques de la MEK. Selon Bridie . i al.

(Deshusses, 1994), la demande biologique en oxygène après cinq jours (DBOj) de la MEK est de

2,03 go\)geuB gMi K ' ce qui correspond à 83 0 b de la demande théorique en oxygène en supposant que

les seuls produits de la réaction sont le CO: et le H:0. Des résultats similaires ont ete obtenus par

Price et cil. (1974) qui ont déterminé la valeur de la DBO après 20 jours. Les taux de

biodégradation, en pourcentage, bases sur la DthO (demande théorique en oxygène) sont présentés
dans le Tableau 11.9. Les valeurs relatives à l’acétone, la methyle isobut} le cetone et la di-isobutyle
cétone sont incluses a titre de comparaison. Ces valeurs montrent que la MEK est un compose

facilement biodegradable ce qui n'est pas le cas de la M1BK et de la di-isobutyle cetone Le Tableau

11.9 illustre l’importance du nombre d’atomes de carbone dans le composé considère ce qui

explique que la M1BK subit une biodégradation incomplete (69 %). 11 est a noter que les auteurs

n’ont pas utilise de cultures spécifiques aux cetones dans leurs experiences.

Il
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Tableau 11 9. Demande théorique en oxygène, demande chimique en oxygéné (DCO) et évolution

de la biodegradation (en pourcent de la DthO) après vingt jours de l’acétone, la MEK, la M1BK et la

di-isobutvl cétone selon Price et al., (1974).

Biodégradabilite (%)
Jour 10 Jour 15 Jour 20

Compose DCODthO
Jour 5

Acétone 2,21 2,00 83 8456 76

89MEK 2,44 2,24 76 82 84

69 69MIBK 2,72 2,40 56 66

57 88Di-isobutyl céione 2,93 2,88 394

101



IV.5.4. Voies biologiques de la degradation de la MK K.

Très peu de données existent dans la littérature quant aux \oies de biodegradation de la MKK..

Doelle (1975) a étudié, entre autres, les processus d'oxydation impliques dans le métabolisme des

hydrocarbures. L’oxydation des hydrocarbures est probablement amorcee au rmeau de groupes

méthyle terminaux. Cette oxydation peut mettre enjeu une seule ou deux extrémités selon la nature

du substrat et des bactéries impliquées. Des acides tel que l’acide acétique principalement et des

acides carboxyliques de faible poids moléculaire en résultent et sont ensuite métabolises. I.a

biodegradation de cetones comportant une courte chaîne telles que la MKK et la MIBk devrait se

produire selon des mécanismes similaires étant donne que l'acetonc et d'autres cetones sont

produites comme intermédiaires dans certaines des voies métaboliques mentionnées ci-dessus.

IV.6. DISCUSSION

II découlé de ce qui precede que l'utilisation ü'un substrat gazeux nécessité a la lois un transfert
gaz-liquide mais egalement une consommation du substrat ga/eux par la biomasse active

I.’association de ces deux phénomènes fait que le système dans son ensemble peut être contrôle par

l'un ou l’autre de ces processus.

La nature du substrat est le premier facteur determinant le type de limitation du processus. Ses

caractéristiques physiques, notamment sa diffusivité cl sa solubilité, jouent un rôle preponderant

dans l'etape de transfert gaz-liquide. Un compose présentant une bonne diffusivité et surtout une

bonne solubilité dans la phase liquide minimisera les risques d’une limitation dilVusionnelle.

L’existence de conditions de diffusion favorables permettront l'expression d'un contrôle

biologique. De la même façon que la vitesse de transfert gaz-liquide peut être représentée par une

constante de reaeration Kia, la vitesse de degradation biologique peut, elle, être représentée par une

constante de vitesse de consommation du substrat. Un composé recalcitrant se traduit par une

constante de vitesse faible qui peut contrôler le processus. La toxicité d'un compose joue, d’un

autre côte, un rôle aussi important que la recalcitrance du fait d’une possible inhibition de l'activité

microbienne. La concentration du substrat' joue egalement un rôle preponderant car une faible

concentration est défavorable a un bon transfert et une fortv, concentration peut se traduire par une

inhibition de l’activité microbienne.
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CHAPITRE in, MA 1 1 un i IT MéTHODES

i. MATERIEL

1.1. STRUCTURE GENERALE

1.1.1. Reacteur DTB-MEK

Le concept du reacteur DTB-MEK consiste en la creation d'un brouillard par melange du substrat

gazeux et d'une solution nutritive au moyen d'un atomiseur Le brouillard ainsi généré comporte des

gouttelettes d'un diamètre de 50 pm environ et permet une saturation extrêmement rapide en

substrat gazeux. Le présent chapitre s'attachera à décrire le reacteur et ses annexes ainsi que les

conditions de gestion du système. Le Tableau III. I reprend l’ensemble des paramétrés de design et

de gestion du reacteur La méthode de realisation des bilans autour du réacteur sera ensuite exposée

ainsi que les outils analytiques utilises.

1.1,2. Structure generale

L.e reacteur est constitue d'une structure cylindrique en \erre en Pyrex (Ligure 111.1 j. 11 comporte

quatre tronçons de 0,1 m de hauteur constituant le tronc du reacteur et une partie supérieure de

0,4 m de hauteur dénommée le "chapeau". Sa hauteur totale est de 1,12 m et son diamètre intérieur

est de 0.147 m Chaque tronçon est relie aux autres a l'aide d'un joint en lotion et une bride de

serrage. Alin de permettre la mesure des pertes de charge au sein du réacteur (au cas ou un support

filtrant serait place au sein du tube), chaque tronçon a etc muni d'une tubulure reliée a un capteur de

pression a mercure. Au-dessus du reacteur vient se poser un disque en PVDL surmonte d'un plateau

en inox sur lequel se visse le dispositif d'atomisation. Les plateaux en PVDL et en inox sont

traverses par le tuyau d’arnvee de MLR. La plaque en PVDL est reliee au cylindre en verre par un

joint O-ring en Teflon ci une bride de serrage.

A la base du reacteur se trouvent une chambre d'observation ainsi qu'un decanteur primaire. Celui-ci

permet soit d'evacuer la phase liquide vers les égouts soit de collecter du liquide tout en deviant la

phase gazeuse vers un decanteur secondaire au niveau duquel elle sera evacuee vers le circuit de

ventilation avec un minimum de gouttelettes. L’ensemble du réacteur est place dans une enceinte

thermostatee a 35 ' C.
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Tableau 111.1. Grandeurs de design et de gestion du réacteur DTB-MEK

IlGrandeurs de design du réacteur

Parois du tube en verre PyrexSupport II1,12 mHauteur totale

Hauteur du chapeau 0,4 ni IIHauteur du tronc segmentable (4 tronçons) 0,4 m

II0,1475 m

Ô£Ï7nr'
Diamètre interne

Section transversale

II0,019 nrVolume total

0,519 m:Surface latérale du tube

I27.3 m'1Surface spécifique

Grandeurs de gestion du réacteur

1 0,9 nTh'1Debil du gaz d’atomisation

Débit du gaz transporteur de la MEK vers 0,1 m h
l’entrée du réacteur

1 in/ h'1Débit gazeux total

1263 m/mr ’j'rDébit gazeux spécifique

0,18 mTÏ? min'* m, 'Débit d’oxygène

0,5 1h1Débit liquide

0,632 mr’ mr’vjTDéb.t liquide spécifique

0,8àl8kgMiKnfrrrCharge en MEK dans le gaz appliquée à
1’entree du réacteur__

0,6 a 14,2 g MEK m/Concentration en MEK dans le gaz à l’entrée
dureacteur_

58,8 m h'1Vitesse superficielle du gaz

Temps de séjour moyen du gaz 68 s

Température de l’enceinte entourant le
réacteur _

35 ~C

4 fois h'1Fréquence du deboucheur pneumatique

Temps de débouchage 3s
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1.2. TYPE DE CONTACT GAZ-LIQUIDE

II
Classiquement, l’humidité d’un biofiltre est assurée par l'humidification de la phase gazeuse de

manière à maintenir une humidité relative de l’ordre de 4Ü à 60 %. Cet idéal est dans notre cas
rendu impossible par la nature des éléments non volatils contenus dans le liquide nutritif.
Cependant, une possibilité toute proche de cette condition idéale consiste en la creation d'un

brouillard de microgouttes. La production artificielle d'un brouillard est possible grâce à des

pulvérisateurs particuliers appelés atomiseurs capables de produire des gouttes de liquide dont le

diamètre moyen est inférieur à 50 pm. Ces atomiseurs fonctionnent selon le principe de mélange

externe par effet Venturi et permettent de créer une émulsion gaz-liquide contenant moins de 0. 1 “o

de liquide.

Il
II
II
II
II

L’atomiseur choisi est commercialisé par la firme Lechler GMBH (Fellbach, Allemagne) sous le

code 156.330.30. 1 6 (Figure 111.2). Cet atomiseur permet, selon les spécifications du constructeur,

l’injection d’un brouillard pour un débit gazeux compris entre 0,53 et 3,2 m3 h'1 et un debit liquide

compris entre 0 et 1,9 10'3 m3 h'1. Tenant compte du \olume du reacteur, les gammes de débit

spécifique de gaz et de liquide pouvant être injectés étaient respectivement de 27,9 à 168 m3 mr ’ h1
et de 0 à 0,1 m3 m/3 h'1.

Il
II

L’air comprimé et le liquide nutritif, tous les deux exempts de COV, n’entrent en contact qu'au

niveau du cône d’atomisation qui débouche dans le réacteur. Cela peimet d’éviter le bouchage

fréquent de l’orifice du cône par des cristaux provenant du milieu nutritif L’atomiseur est à cône

plein formant un angle de 18° et est muni d’un déboucheur pneumatique. Ce dernier est constitue
d’une aiguille métallique reliée à un piston actionné par un ressort. La chute de celui-ci est

provoquée par la coupure de l’arrivée de l’air via une électrovanne associée à un temporisateur. La

fréquence de débouchage est de quatre fois par heure.

1.3 L’ALIMENTATION EN GAZ COMPRIME ET EN SOLU TION NUTRITIVE

L’alimentation en gaz a été confiée au réseau d’air comprimé (700 000 Pa) et regulee au moyen

d’une vanne. De manière à contrôler le bon état de fonctionnement de l’atomiseur, un contrôle de

pression était également prévu sur le circuit de gaz.
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La solution nutritive est constituée d’un mélange de macroéléments, de microelements et de
vitamines (Tableau 111.2). Le tampon utilisé est sous forme de phosphates. Il

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

tout développement microbien. Elle est alimentée au moyen d’une pompe: à membrane (Prominent

BÛ415). Il
II1.4. L APPORT EN SUBSTRAT GAZEUX

IILa MEK est alimentée à l'aide d'une pompe microdoseuse (Prominent Mikro gamma 5 A400 1 50

TT). La MEK se volatilise dans une conduite en inox traversée par de l'air comprime à un debit de
l'ordre de 100 lh'1. Cet air chargé en polluant est introduit dans le réacteur et mélangé à l'air sortant

de l'atomiseur à un débit de l'ordre de 900 1 h'1. A cet effet, l'unique conduite d'alimentation en air

comprimé se divise en deux sections munies chacune de pointeaux permettant de régler les debits
d'air respectifs.

Il
II

1.5. ESTIMATION VISUELLE DU POURCENTAGE DE COLONISATION DU REACTEUR

Une estimation visuelle du pourcentage de la surface du réacteur colonisée par le biofilm est faite
quotidiennement en décomposant le réacteur en sept parties représentées par les deux moitiés du

chapeau, les quatre tronçons composant le tronc et la zone d'observation (Figure 111.3 1. Le

pourcentage de colonisation est évalue sur chaque partie et le pourcentage de la surface la erale
totale occupée par le biofilm est ainsi déterminé par la somme des fractions colonisées des
differentes parties rapportées a la surface latérale totale du réacteur.

II. METHODES ANALYTIQUES

11.1. ECHANTILLONS GAZEUX

La concentration en MEK est déterminée par chromatographie en phase gazeuse au moyen d'un
appareil de marque Delsi équipé d'une colonne capillaire SGE de type BP5 contenant 5 % phenyl
polysiloxane, de 25 m de long, et dont le diamètre intérieur et l'épaisseur du film sont

respectivement de 0,32 mm et 0,5 pin. L'azote est utilisé comme gaz vecteur. Un détec.eur a
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Tableau III.2. Composition du milieu nutrilit' liquide tpi I 7.3-7,4)

Milieu nutritif Concentration

0,32 g TTampon et macro-elements KH;PO,

1,78 g 1; NadlPOi.21TO

3,ÜU gP(NH4);S04

■i0,2 g IMgS()4.7l l;0

lü,UU mu l"1HPTA.2Na’. Micro-elements

5,ÛU nig 1'leSO.,.711:0

1,22 mg TMnCl;.4U:0

0,40 mg 1CoCl;.6ll;0

0,25 mu 1'iZnSO,.71l:0

0,20 mg TCUS04.5H:0

1,00 mg TCaCl:.2H:0

0,20 mg TNa:MoO.,.2ll;()

, Vitamines 1 0,02 mg 1, Biolinc

1,00 mu TChlorure de choline

0,50 mg TPenthoténate de calcium

2.00 mu PInositol

0,50 mu IAcide nicotinique

0,50 mg TChlorure de pyridoxine

0.50 mg 1Chlorure de thiamine
i

0,20 mu rAcide p-aminobenzoïque

0,01 nig 1Cyanocobalamine

0,10 mu IAcide folique
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Figure 111.3. Le réacteur DT13 illustré en ses sept parties pour le sui\ i

journalier de la colonisation

111



ionisation de flamme (FID) est utilisé. Les températures respectives du tour, de l’injecteur et du

detecteur sont de 50, 270 et 285 "C. Le temps de retention de la MEK est de I,v minute. Un

integrateur Intersmat Lnica 21 permet de déterminer les surfaces des pics. L’injection de gaz est

realisee au moyen d'une seringue a gaz d'un volume de 1 ml munie de valves t Pressure-lok,

Alltech). Un volume de 500 pl de gaz est injecté. La surface des pics des échantillons est comparée

avec celle des standards.

11.2. ECHANTILLONS LIQUIDES

La concentration en MLK. dans la phase liquide est déterminée par chromatographie en phase

gazeuse à l'aide d’un chromatographie Intersmat ICC 121 DFL a detecteur HD équipé d'une colonne

en verre remplie de support de type Porupak Q 80-100 Mesh de 2 m de long et d’un diamètre

intérieur de 3 mm. Le gaz vecteur utilise est l’azote à 1,8 bars. La temperature du four a etc fixee à

185 C celle de l'injecteur et du détecteur a 220 C. Dans ces conditions, les temps de retention de

l'éthanol, utilise comme standard interne a une concentration de 1000 ppm vvvv et de la MLK valent

respectivement i,6 et 4,6 minutes. Un intégrateur Intersmat 1CR- 113 est couple au chromatographie.

Le volume d'injection a ete fixe a 1 pi lequel est injecte a l'aide d'une seringue de 5 pl. Le rapport

des surfaces des pics de MLK et d'éthanol est reporté sur une droite étalon realisee antérieurement

pour determiner la concentration en MLK.

III. MLTHODi: POUR LA REALISATION DLS 131LANS

111.1. EQUATION DL BILAN DL MASSE

Les grandeurs décrivant les performances du réacteur sont, pour une charge appliquée B, ....MIK., la

vitesse volumique de degradation rN et l'efficacite d'élimination Y,.]. En absence de toute

degradation (et de tout biofilm), l'equation de bilan de masse représente légalité entre le produit de

la concentration en MEK et du debit de la phase la transportant a l'entrée et aux sorties du reacteur :

<111.1)|MEk|r.,;.„„; • Qi.....! . IMEK] Q, (MEKU,.Q l.iHâljElil. J-ulUc! ■

OÙ

QJî.,11. tviruci
=ÿ• debit d'air transportant la MEK dans le réacteur
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1
II[MEK]g,m, panÿ-i = concentration de MEK. dans l'air transportant la MEK

Qi.oui =: débit de liquide quittant le réacteur

[MEK] concentration en MEK dans l'effluent liquide

Qg.oui ~ debit gazeux à la sonie du réacteur

[MEK]g,llui= concentration en MEK dans l'effluent gazeux

II
«
II

En divisant les deux côtes de l'équation par le volume du réacteur, on obtient les charges exprimées

par unite de volume de réacteur (Equation 111.2). Cela permet de comparer les performances de

notre reacteur à celles rapportées dans la littérature quelque soit le volume du réacteur utilisé
II
II

(1-1.2)flv,ÿ.out fl\,l.out

II
OÙ

IIB\.tf.tn = charge volumique en MEK appliquée au reacteur

flyout = charge volumique en MEK dans l'effluent gazeux

flvXiHit = charge volumique en MEK dans l’effluent liquide II
IIEn présence de biofilm, la vitesse volumique de dégradation et l'efficacité d'élimination se calculent

comme suit:

fv® Bÿ.in” (B\,IL,OUI + Bv.l.out) II(111.3)

IIY.,=J- (111.4)

II111.2. METHODE DE PRELEVEMENT

1II1.2. 1 Prélèvements de gaz a la sortie du réacteur

Les prélèvements à la sortie se font toujours en premier lieu car les prélèvements a l'entrée risquent

de perturber l'équilibre du réacteur. Le prélèvement de gaz se fait à l’aide d'une ampoule de 5OU ml

placée sur le tuyau d'évacuation du gaz vers la ventilation. Après un temps de balayage de 5-10

minutes, les deux robinets de l'ampoule sont fermés simultanément Cette ampoule est ensuite

rapidement debranchee et placée a 35 °C avant l’analyse par chromatographie en phase gazeuse.

Lors de ce prélèvement, le tuyau d'évacuation du liquide du decanteur primaire vers l’égout est
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pince afin d'accumuler de l'effluent liquide qui sera récupéré et dont le debit est déterminé par pesée
après 10-15 minutes et du même coup de devier l'entièreté de l'effluent gazeux sers l'ampoule. A

partir de l'effluent liquide, trois tubes de 15 ml sont remplis et scellés au moyen de bouchons munis
de septa.

De l’éthanol absolu (standard interne), a la concentration Anale de 1000 ppm est ajoute dans chaque

tube avant centrifugation et analyse chromatographique. Trois prélèvements de gaz et de liquide

sont effectues successivement a la sortie du reacteur

111.2.2. Prélèvements de gaz à Centrée du reacteur

L’ampoule a gaz est cette fois branchée sur la conduite d'air transportant la MEK en déviant le gaz

entrant dans le réacteur grâce à un système de vannes tout ou rien. La duree du prélèvement

necessaire est de 20 minutes.

111.2.3. Mesure des débits

Les debits de gaz sont mesures a la An des bilans afin de ne pas perturber l'équilibre du reacteur lors

de la réalisation de ceux-ci. Le débit gazeux a la sortie est determine en branchant un debitmètre a

gaz sur le tuyau de sortie du déeanteur secondaire et en pinçant le tuyau de sortie du liquide vers

l’egout. Le debitmètre a gaz est de marque Contigea Schlumberger de type G4. 11 est utilisé pour

mesurer des débits de l'ordre de 1000 1 h'1. L.e debit de l'air transportant la MEK est déterminé en

branchant le debitmètre à gaz sur le tuyau transportant la MEK à Centrée du reacteur. Ce debittnetre

est de marque Contigea Schlumberger de type 1 et permet de mesurer des debits de l'ordre de

100 l h"1. Le débit liquide est, quant à lui, mesuré lors du prélèvement de gaz à la sortie.

IV. ISOLEMENT ET DENOMBREMENT DES BACTERIES

Le dénombrement des germes bactériens banaux se fait par une série de dilutions dans une solution

de NaCl à 0,9 To ou par isolation en striant et transférant sur milieu PCA (Plate Count Agar, Difco

0479, Détroit, Ml, USA) avec et puis sans les composés antifongiques suivants : 0,1 g l'1 de benlate

(Du Pont De Nemours, Bad Homburg, Allemagne) et d aetidione (Pluka 01810, Buchs, Suisse). Ce

milieu a un pH de 7,0. Pour la culture des lev ares et des champignons, un milieu solide DYPA est
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I
Iutilisé. Son pH est de 5,6. il est compos de 20 g l'1 Je dextrose (Merck 8346, Darmstadt,

Allemagne), de 5 g l'1 de yeast extract (Difco 0127, Detroit, Ml, USA), 10 g l'1 de peptone (Merck

7214, Darmstadt, Allemagne) et 20 g F1 d’agar (Fluka 05040, Buchs, Suisse) avec et sans 0,3 g l'1
de chloramphenicol (Aldrich 85.744, Steiheim, Allemagne) et de tétracycline-HCl (Sigma T-3383,

Saint-Louis, MO, USA).

I
II
1

Pour la caractérisation du biofilm, 100 g de biomasse au moins ont été prélevés sur une surface

calculée géométriquement au niveau des différents tronçons du bioréacteur. Etant donne la variation

de l’épaisseur due a l’hétérogénéité du biofilm (Zhang et Bishop, 1994 a ; 1994 b , Murga et ul.y

1995), au moins trois prélèvements de la biomasse ont été effectués tout autour de chaque tronçon.

La mesure de l’épaisseur du biofilm a été calculée sur la base du rapport du volume de la biomasse

determine par le déplacement d’une solution saline (0,9 % NaCl) dans un cylindre de 1 litre et de la

surface qu’occupait le biofilm sur la paroi du reacteur. Après une mise en suspension du biofilm par

agitation (environ 100 g biofilm frais par litre), des dilutions successives ont été effectuées pour le

dénombrement sur des milieux solides spécifiques. Ensuite, le biofilm en suspension est sécne à

105 CC.

Il
II
II
II
II
IIV. DISCUSSION

IIL’ensemble des caractéristiques géométriques des gouttes produites sous différentes conditions sont

repr.ses au Tableau 111.3. Ce Tableau reprend le nombre de gouttes mesurées durant l’analy se, leur

diamètre arithmétique équivalent, leur diamètre équivalent de surface moyen, leur diamètre

équivalent de volume moyen et leur diamètre de volume moyen. Le Tableau 111.4 reprend la vitesse

relative de fecoulement constitue par les gouttes. La caractérisation du brouillard fut réalisée au

moy en d’un analyseur de particules à rayon laser et effet Dopler (Thalasso, 1993). Les Figures 111.4

et 111.5 illustrent l’effet du débit gazeux et du débit liquide. L’augmentation du débit gazeax

entraîne une diminution du diamètre des gouttelettes tout comme la diminution du debit liquide. Les

gouttelettes propulsées à une vitesse initiale de 150 m s'1 sont freinees extrêmement rapidement et

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

Il
II
II
II
II

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

de manière homogène sur le biofilm. Le liquide se répartit uniformément sur une surface spécifique II
II
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Tableau 111.3 Caractéristiques du brouillard (Thulasso. 1993).

Débit gaz j Débit liquide : Débit liquide : Nombre de gouttes i Diamètre moyen
(m h ')

Diamètre Diamètre |
équi\ aient i de Sauter i

de volume ; moyen
; (microns)

Diamètre
équivalent de
surface moyen

(microns)

i'1
| Débit gaz

(%o \ ol )

Oh") arithmétique
(microns)

mesurées

moyen
(microns)

4 1 80
53.30
32.10
35.00

:i i---I 50.10
78.40
37,20
4 1,40

41,90 49.40
40,20
37.20
43,30
34,30
30.80

0,80 38.20
44,00
29,90
32,10
38.50
36.40
34,00
39,40
31.10
28,10

0,5 0.625
2,500
0,454
0,909
1,818
2.174
1,379
2,703
0,666
0,3 1 1

35,13
35,18
27.81
29.62
35.40
32.98
31,16
35,97
28,3 1
25,77

7406 1

0.80 2,0 i1 1275
1 9019
14348
15760
26639
22385
20400
23550
23342

U0 0,5
U0 1,0

Iuo 2.0
48.90
44,30
52.00
4 1.70
36.90 ■

1.38 3.0
1,45: 2,0
1.48 4,0
1.50 1,0

i

1.51 0,5
l - .

__
!..

Tableau III 4. Caractérisation des vitesses d'écoulement
Débit gaz
(m' h'1)

Débit liquide j Vitesse relative de
l’écoulement

liquide
(m s'1)

Surface
spécifique des
gouttes (m* par

m de
brouillard)

| Surface
i spécifique des
: gouttes (nV par
j m' de liquide)

Teneur du
brouillard en

liquide
(%o)

Vitesse réelle de
l'écoulement liquide

(m s'1)
(1 h ')

i

--4

290.8 1 70000
2 1 5000
202000
212000
120000

0,5 0,170,035
0,022
0.025
0.023
0.019

0.048
M 430,5 0,200,04

77U 1.0 0,380.043
0.047
0,043

741.5 1.0 0,35 i
231.5 0,5 0,19;

__
.
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I

de 27 m2 par m3. On retrouve en sortie du réacteur et sous la forme de brouillard environ 15 °u du

liquide injecte. Il
IIEtant donne que les gouttelettes sont rapidement freinées, leur vitesse réelle moyenne est égalé a la

somme de leur vitesse relative et de la vitesse de l’écoulement gazeux, soit de 0,040 à 0,048 m par s
en fonction des paramétrés opérationnels. Le temps de séjour moyen des gouttelettes au seir du

bioréacteur est compris entre 23 et 28 s. Connaissant le débit liquide, on peut en déduire le volume

liquice réellement present au sein du brouillard, soit de 0,17 à 0,38 %o. Enfin, connaissant les

caractéristiques géométriques des gouttelettes, on peut calculer la surface spécifique des

gouttelettes, soit de 120 000 à 215 000 m: par m3 pour le liquide constitutif du brouillard et de 23 à

77 m par m' pour le brouillard. La saturation du liquide constitutif du brouillard par le substrat peut

être considérée comme étant extrêmement rapide.

Il
II
II
II
IIOn peut considérer que le liquide est uniformément réparti sur la surface du biofilm. L'uniformité

de l’écoulement liquide a la sortie du reacteur et la constatation visuelle de la repartition homogène

du liquide a la surface du biofilm permettent de confirmer cette consideration 1
1L’objectif particulier de la prochaine experimentation, en accord avec l’objectif général d'une

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

de tester ses capacités de degradation en conditions réelles de fonctionnement.
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CHAPITRE IV. CARAC TERISATION 1)1 1 A BIOMASSE MK ROlilI NM Al SUN 1)1

REACTEUR DI B MEK

I. INTRODUC TION

l.e présent chapitre s’attache a la caractérisation expérimentale du reacteur DTB-MI K, c'est-a-dire

intégrant une composante biologique Le processus biologique envisage a pour rôle de dégrader en
aérobiose un substrat organique (la MEK). A partir d’un inoculum adapté au substrat, une
croissance généralement rapide de la biomasse active sans phase de latence apparente est obtenue

sans difficulté sur la paroi du reacteur. Ce chapitre a pour but de décrire l’évolution et les effets de

la composition microbiologique du biofilm ainsi que la dynamique de croissance de ce dernier sur

la paroi du réacteur. Une attention particulière sera accordée au pli de l'effluent liquide et au lien

existant entre l’acidité et la composition du biofilm.

II. EVOLUTION DE LA COMPOSITION MICROBIOLOGIQUE DU B10 Tl LM

II 1 INOCULATION DU REACTEUR DTB

Le réacteur a été inoculé par immersion complète au moyen d’une culture du consortium originel

préalablement acclimaté à la MEK comme seule source de carbone Une fois arrivée en phase de

croissance stationnaire, cette culture est diluee de façon a remplir le reacteur dont le volume est de

19 1. Une aeration par de l’air comprimé est assurée par le bas de manière a fournir l'oxygene

necessaire à la degradation du substrat. De la MEK (1 g T1) est ajoutée tous les deux JOUIS Apres

une semaine, le reacteur est vidé et les micro-organismes se développent, grâce a leurs propriétés

d’adhésion, sur la paroi du réacteur sous la forme d'un biofilm (Characklis et Marshall. 1990».

L’atomisation est alors réalisée pour apporter les éléments necessaires a la croissance et éviter

l’assèchement du biotlm.

11.2. CONDITIONS INITIALES DE FONCTIONNEMENT DU REACTEUR

Un premier essai de dégradation en reacteur a été effectue en 1993-1994 tïheves. 1994 i. Il n'a pas

conduit au même succès qu’avec le methanol mais a permis de soulever certains problèmes. Du

mycélium fongique appartenant à (icotnchwn cunJulum et l'usariuni n.xusparum avait inonde le
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I

biofilm et avait été considéré comme étant responsable des performances médiocres obtenues.
L’ajout d’antifongique (bénomyl à 10 ppm w/v de matière active) n’a pas permis de contrôler ce
développement mycélien. Une vitesse volumique de dégradation maximale de 1,25 kg m, ' j

1 avait

alors été obtenue. Plusieurs auteurs soulignent que ces champignons peuvent produire ces

mycotoxines i.Moss, 1984; Smith, 1985; Drysdale, 1984). 11 est aussi possible que le mycelium

constitue un obstacle au transfert du substrat aux bactéries se trouvant au sein des couches
profondes du oiofilm.

I
II
II
II

Pour cette raison, le réacteur a été démarré dans des conditions défavorables a la contamination
fongique (Agathos et al., 1997). D’une part, une charge élevée en MLk a été appliquée au réacteur.

Cette charge, de l’ordre de 12 kg mr* j1, a été choisie avec l'espoir de décourager le développement
de contaminants non acclimatés. Cette charge correspond a une concentration de la MEK en phase

liquide de l’ordre de 3,5 g l*1. D’autre part, deux antifongiques, le benomyl et la c>cloheximide, ont

été injectés en même temps que le milieu défini à une concentration de 10 ppm (w/v ) de matière

active chacun.

Il
II

11.3. SUIVI DE LA COLONISATION DU REACTEUR PAR LE BIOFILM

11.3. 1 Formation d’un premier biofilm

Très rapidement après l’inoculation, s’est développé un biofilm a la surface du verre du reacteur Ce
biofilm est apparu à la limite supérieure de la culture ayant servi à inoculer ce dernier Initialement,

de petites colonies rondes isolées ont fusionné pour donner naissance a un biofilm mince de couleur

blanchâtre. Ce biofilm s’est ensuite étendu au tronc du réacteur. Apres deux semaines Je
fonctionnement, un biofilm opaque, lisse, épais, continu et de couleur orange a colonisé tou:e la

surface du tronc du reacteur. Cette couleur orange est typique de la culture bactérienne arnvee en

phase stationnaire dans les réacteurs batch On peut donc conclure que le consortium bactérien
compétent à dégrader la MEK en milieu fermé est apte à se développer sur la paroi d'un reacteur

continu sous la forme d’un biofilm. Après vingt cinq jours de fonctionnement, quelques grandes

plaques mycéliennes noirâtres sont apparues a la surface de ce biofilm. L'ajout d’antifongique', n'a

donc pas pu empêcher la contamination fongique. Cette situation ne peut être qu'attribuee aux
conditions de fonctionnement non axéniques du reacteur
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11.3.2. Evolution de l'aspect du bioillm

Apres 48 jours de fonctionnement, le biofilm orange s'est complètement détaché du tronc du
réacteur tandis que le chapeau" est resté colonisé. Un biofilm jaunâtre, ires épais, rugueux et plisse

est apparu, initialement sur le tronc du réacteur pour ensuite coloniser toute la paroi de la colonne a
partir du 75cmtfjour. Des filaments fongiques pointant vers l' intérieur du tube sont apparus ici et la.

Cette presence mycelienne semble inévitable du fait que les conditions de fonctionnement ne sont

pas axéniques. 11 est probable que la presence de champignons soit lice aux conditions acides

prévalant dans le biofilin. Cette acidification pourrait également être a l'origine des performances

relativement médiocres observées lors de la dégradation de la MEK. par comparaison avec celles

obtenues avec le méthanol (Thalasso, 1993). 11 est à remarquer que la biomasse est inégalement

répartie sur le réacteur. En effet, le biofilm est nettement plus épais sur le tronc que sur le chapeau
La solution nutritive atomisée atteignant le biotilm présent sur le chapeau du réacteur limiterait sa

croissance en épaisseur. Les gouttes du liquide nutritif' perlent ensuite sur la surface du film se

trouvant sur la partie inférieure, n'imposant de la sorte qu'une faible force de cisaillement et

permettant a la biomasse de se développer à son gré en un biofilm.

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

et se remplissent d’air et de liquide.

11.3.3. Analyse sur milieux geloses

11.3.3. 1. Caractérisation de la biomasse microbienne de depart

Afin de procéder a l'inoculation du réacteur, une biomasse bactérienne apte a dégrader la MEK a ete

développée a partir d'un échantillon de biofilm prélevé dans le bioréacteur lors de l'etude de la

degradation du methanol. Ce reacteur avait initialement ete inocule avec une souche bactérienne

° Le chapeau désigné la partie supérieure du réacteur non seymemable (40 cm de haut) l e tronc, lui. désigné la parue

segmentable constituée de quatre tronçons de It) cm de haul chacun, relies par des brides ei des joints uniques en

Teflon
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aerobic stride du genre Pseudomonas capable de dégrader le methanol et di\ers organochlores en
phase aqueuse. I!

1L’échantillon de biofilm a été acclimate par transferts successifs en culture liquide effectuée en

mode batch avec la MEK comme seule source de carbone. Sa concentration est augmentée a chaque

transfert (0,3, 1,0, puis 3,0 g l'1), une fois que la charge précédemment introduite est complètement

dégradée. La période d'acclimatation est de deux semaines environ.
Il
II

La composition microbiologique de l'inoculum du reacteur DTB-MEK a ete étudiée sur milieux
gélosés en boîtes de Pétri (Tableau IV.1). Quatre souches bactériennes ont pu être isolées dans le

milieu de culture, ce qui n’exclut pas la possibilité de l'existence d'autres micro-organismes l ne

des souches mises en évidence est dominante (92 % des CFU) et a ete identifiée comme étant de

type Alcaligenes deniinficuns. Deux autres souches sont de type gram-negatif et n'ont pu être
identifiées. La quatrième bactérie a produit des colonies de couleur orange sur milieu PCA. est de

type gram-positif et possédé diverses structures morphologiques (filaments, cocci ou

bâtonnets courts) et semble être de type Nocurdiuforms. Les quatre bactéries sont toutes capables de

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

Il
II
II
II
II

11.3.3.2. Caractérisation microbiologique du biofilm II
IIL'évolution de l’aspect du biofilm du réacteur peut être interprétée comme étant une évolution de la

composition et de la proportion des micro-organismes le constituant. En effet, au 75C,11C jour de

fonctionnement, le biofilm orange présent dans le chapeau du reacteur est tombe et a été
définitivement remplacé par un biofilm présentant un aspect semblable à celui du tronc, de couleur
blanchâtre mais caractérisé par une surface plus lisse et dénuée de filaments pointant vers l’intérieur
du reacteur.

1
I
I

Afin de comparer la composition du biofilm actuel avec celle de l’inoculum de depart, des anal .ses
sur milieux gélosés ont été effectuées sur un échantillon de biofilm preleve sur le chapeau du ube
au 80“™ jour de fonctionnement du système. Après mise en suspension et dilution adequate, les
étalements sur milieux gélosés PCA et DYPA additionné d'antibiotiques ont mis en evidence divers
types de colonies dont l'aspect et les proportions relatives sont repris au Tableau IV 1.

I
I
I
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Tableau IV.1. Comparaison des proportions des différents types de colonies formées par les
micro-organismes presents dans le biofilm blanchâtre du reacteur et dans le consortium
bactérien ayant servi à inoculer le reacteur DTB-MEK. sur milieu PCA et sur milieu DYPA
additionné de chloramphenicol et d’oxytétracycline. Le prélèvement de biofilm a été effectue
au niveau du chapeau du réacteur au 80cmc jour de fonctionnement ( Desev eaux, 1945 ).

Types de colonies observées Proportions
dans.........bionlm 1' inoculum

Proportions
dans le

!
j Sur milieu PCA (colonies bactériennes)

Colonies opaques blanchâtres, rondes

i Colonies vert pâle, opaques, rondes

61 °u

21 %-Colonies brun clair, translucides, rondes

|Colonies oranges, rugueuses, opaques, rondes

Colonies roses, plissées, translucides, rugueuses

10% 9 LS %

3,8%

2,7%

Colonies jaune vif, translucides, rondes

Colonies oranges, lisses, opaques, rondes

Colonies blanches, visqueuses, brillantes, dil'ormes

1,5% 6 °.»
"» U

u.2 %

Sur milieu DYPA -t- antibactériens (milieu pour fungi)

Colonies triangulaires, à pyramide centrale, mycélium
grisâtre, ou colonies en dôme hérissé de filaments
(Géoiritluan cundulum )

100% 100 %
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Ce dernier compare les proportions des différents types de colonies obtenues sur les deux milieux
solides précités et représentatives du biofilm et du consortium bactérien qui a ser\i à inoculer le

reacteur. A partir de ce Tableau, il est aisé de constater que le biofilm prélevé sur le chapeau
contient des germes qui ne font pas partie de l’inoculum de depart alors que certains autres germes
ont complètement disparu. Les bactéries qui ont subsisté ont cependant vu leur proponton diminuer.

Deux champignons en proportions équivalentes ont ete identifiés. 11 s'agit de ( îcotrichum canJkluni
et de 1-usarium uxysporum. Ces champignons filamenteux sont connus pour leur tendance a

coloniser les lits bactériens et les boues activées des stations d'épuration d'eaux usees et pour les

problèmes de colmatage qu’ils provoquent (Anderson, 1983).

Il
II

11.3.4 Effet de la présence de champignons sur l’épaisseur du biofilm 1
Le Tableau IV.2 montre que la densité en micro-organismes est sensiblement la même au niveau du

chapeau et du tronc. Cependant, la densité de bactéries est nettement plus élevee au niveau du

chapeau, ce qui justifie l’existence d’un biofilm moins épais que sur le tronc. Cette difference
d’épaisseur7 est liée donc non seulement à la différence de densité en micro-organismes mais
egalement à la différence de taille entre les bactéries et les champignons. Les forces de cisaillement
resultant de la projection du brouillard sur le biofilm du chapeau sont une autre source
d'amincissement de ce dernier. La teneur* en eau plus importante au ni\eau du chapeau du réacteur

liée à la proximité de l’atomiseur, pourrait expliquer la teneur moindre en champignons a ce niveau
par rapport a celle du tronc. En effet, les champignons croissent dans des conditions moins hum des

que les bactéries (voir tableau 11.4). Une levure est egalement présente sur les boîtes contenant le
milieu DYPA mais dans une moindre proportion que les deux champignons. La composante

bactérienne est toujours constituée en partie d'Altaïtgens tienitrj'icuns

II

II
II

II
7 L’épaisseur moyenne du biofilm est évaluée par mesure du volume d’eau déplacé par un échantillon de biofilm preleve
sur une surface connue de la colonne.

* La teneur en eau du biofilm est determinee a partir de la mesure du poids sec (105 ~C) Les micro-organismes
renferment en général 80 % d’eau, ce poids sec est multiplie par 5 pour obtenir le ptids frais théorique en mi.ro-
organismes. La teneur en eau représente la fraction du poids frais du biofilm non dû aux micro-organismes au poids
frais total du biofilm
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Tableau IV.2. Caractérisation microbiologique et physique du biofilm blanchâtre preleve au
niveau du tronc et du chapeau dans le réacteur DTB-MEk apres 300 jours de fonctionnement
(Agathos et al., 1997).

Paramètre Biofilm du chapeau Biofilm du tronc
(surface latérale r |854 cm") . (surlace latérale 1854 cm'i
3 . 103 unités fongiques, g de 64 . 10' unites fongiques g de

poids sec de biofilm
Densité de (iéoirichum
cunüidum (sur milieu DYPA

[ -r antibactériens) _
; Densité de bactéries

poids sec de biofilm

79 . I03 CFU/g de poids sec ’ 54 . 10' Cf U g de poids sec
de biotllm

4 . 10' CFU/g de poids sec de
'

21 . 10' CFU. g de poids sec
biofilm

de biotllm
Densité de levures

de biotllm
65ÏgPoids frais total du biotllm 274 g

Poids sec total du biotllm Hg 50 g

Poids sec/poids frais 0,040 g/g 0,077 g g

Poids frais surfacique du
biotllm

0,15 g/cm' 0,35 g. cm"

0,006 g/cm2I Poids sec surfacique du
| biotllm_ 0,35 g cm"

Epaisseur moyenne du
biotllm

1,5 mm 3,4 mm

+Teneur en eau théorique du
| biotllm*

80 % ou g d’eau
j interstitielle/100 g frais de i

biotllm

61 %

1 ,00 kg dm’

1 3.5 à 7 selon les endroits
(majoritairement acide i

1,01 kg/dm rDensité du biofilm

pH à la surface du biotllm 7,1- 7,3

*La teneur en eau (interstitielle) théorique du biofilm est calculée en considérant que le poids
sec mesuré correspond uniquement à des microorganismes. En supposant encore que ce poids
sec constitue le cinquième du poids frais en microorganismes, il peut être déduit la teneur en
eau du biotllm en soustrayant du poids frais du biofilm le poids frais "dù" aux
microorganismes.
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I

11.3.5 Observations au microscope (agrandissement de 1500 x) I
L’observation d'échantillons de biofilm prélevé a différents niveaux du reacteur et mis en
suspension dans un minimum d’eau a révélé l'existence de tones concentrations de fi laments sous
forme d’amas et de spores. Ceux-ci sont en plus forte densité au niveau des tronçons. Trois tvpes de

bactéries au moins ont été observées. Le plus souvent, les bactéries prépondérantes étaient en foime
de bâtonnets non mobiles et groupés en amas. Les deux autres types de batteries étaient presents en
plus faible quantité, l'un du type bâtonnet mais plus fin et plus long et l'autre en forme de bac Iles

courts. Alors que la densité des champignons est plus forte au niveau des tronçons, celle des

bactéries Test au niveau du chapeau. Ceci s’explique par la difference de pli mesurée en surface du

biofilm, les pl i acides étant plus favorables a la croissance des champignons qu'a celle des bactéries
(De Tioog at al.,1986).

Il
II
II
li
II
II111. SUIVI DU pH

IILa presence de Géoirichum canJiJuin et de /•murmm oxysporum confirmee par des cultures sur

boîtes de Pétri, et l'observation de l'acidification de l'effluent liquide nojs ont poussé à etabl r le
profil du pH en surface du biofilm sur la hauteur du reacteur. Rappelons que la degradation de

concentrations élevées en MEK en milieu non renouvelé (réacteur batch) s'est accompagne d une
acidification Or, la croissance des bactéries est sensible au pli et risque de s'arrêter si celui-ci est

trop bas.

Il
II
II
IILes mesures sont faites par l’application du papier pH sur le biofilm a des intervalles de cinq

centimètres sur la hauteur du réacteur (Tableau IV.3). C'est donc le pH du liquide interstitiel et

présent a la surface du biofilm qui est mesuré. Il ressort que le biofilm au niveau du chapeau est

moins acide que sur le tronc. Le pH en surface du biofilm du chapeau est proche de celui du milieu

d’alimentation atomise qui est de 7,3 a l'exception des cinq premiers centimetres sous le plateau en
PVDF où le pH peut descendre jusqu'à 3. En effet, la majeure partie du liquide nutritif est proietee

sous la forme d’un cône loin de cette zone et, de ce fait, l'acidification observee à ce niveau est plus

difficile à contrôler. Au niveau du tronc, le pH est dans l’ensemble compris entre 3,5 et 5,5 En
effet, il existe une zone de transition haute d'une vingtaine de centimètres et situee entre le chapeau

et le tronc où le pH chute brusquement (Figure IV. I ).

I
I
I
I
I
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Tableau IV.3. Evolution du pH a la surface du bioftlm en differentes /ones du reacteur au
cours d’un cycle (pH de la solution nutritive 7,3 )

Temps apres inoculation (j )

29Ï
~ i ’ 292 293Distance a |

partir du j.
sommet du

reacteur

295 290289 2942vü

Jour du cycle
!_

3 5 74 6 81
■

4-6 T ”3-5
2-5 1 3ÿ5-6 I 3-6,"2"'

2-45-7,1 6,5-6,8 2-4
i

4,5-7’ï'T

6.8-7,1
’

6,2-6,8 3-6 | 3,5-6 | 2-6,8

3,5-6 f '

2-7

0-5 i 4-6,8 4,5-7 '

I
:2-76,8-75-10 4,5-6,8l

1 4-6,8 H 2-710-15 7
I

!' 7 ! 6,8-7, 1 | 6,2-6,8 3-6

6,8-7, 1 6,2-6,5 : 3-6

2-715-20 4-6,8
:-T 2-74-6,5 2-72U-25 4,5-6,8

25-30 j' 4.5-6,8.......45-50 '”3,5-6.2
".....3,5-4,5

50-55

7

2-73-6 4-6,5 2-77 6,8-7, 1 6,2-6,5 i

3-63-5,53,5-4,5 4-5

4-4,53,5-4,54*
i

5,9-7,13-5 4,5-53,5-4

"j 3,"5-5 ' 3ÿ5-4,5_ j” 3,5-5
* ~! "4ÿ5-5 5

4-5 3,5-53-4,555-60
I

4-7,13-4 4,5-5,560-65

- zone non colonisée
* pli non mesure

s
7 P»♦ ♦
(1

?

4s.

3

1

ü

su 703U SU1(1 CO 40 VUni)ü

Distance a patlir üu sommet du reactcar (cm)

l'mure 1 V. 1. Variation du pli a la surface du bioftlm sur la hauteur
du réacteur au 29 rMlw jour de fonctionnement du reacteur
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Ce passage rapide vers des conditions acides serait dû au mauvais lavage du biofilm du tronc a

cause de l'éloignement de l'atomiseur, En elïot, le tronc reçoit, d'une part, moins de liquide a partir
du brouillard que le biotilm du chapeau. Au lieu que le liquide soit directement projeté sur lui. i n'y

parvient que sous la forme d'un brouillard. D’autre part, la force tampon du liquide que reçoit le

biofilm du tronc par écoulement depuis le chapeau pourrait être epuisée ou ne suffirait pas pour

neutraliser les acides qui y sont produits. Trouvant les conditions acides qui leur sont favorable-*, de

nombreux filaments fongiques se développent en surface du biofilm. La nature hydrophobe de ces

filaments semble empêcher la pénétration du liquide nutritif a l’intérieur du biofilm.

I
II
I
II
IICes observations mettent en exergue l’influence de la repartition du liquide sur la surface du biofilm

En effet, au niveau du chapeau, on peut admenre que la projection induit des forces de cisaillement

supérieures à celles qui prévalent au niveau du tronc. Une plus grande partie du liquide atomise

atteint le chapeau suite à une repartition inégale du jet. Un lavage du biofilm plus approfondi en

résulterait minimisant de la sorte l’acidification concomitante a la consommation du substrat. Giot

(1990) montre que les contraintes à la paroi notées (xÿ) dans le cas d'un écoulement liquide en

cocourant d'un écoulement gazeux valent :

II
II
II
II_ -32php, U. + lôÿpÿo- (IV. 1)V

II
pi = viscosités dynamiques de l'air et du liquide (kg m 1 s’1 )

pÿ , pi masses volumiques de l'air et du liquide (kg m'3)

Un — vitesse superficielle moyenne du gaz(m s'1 )

D = diamètre de la colonne (m)

o = épaisseur de la couche liquide (m)

II
II
H

Il apparaît clair que les forces de cisaillement croissent avec l’epaisseur de la couche liquide
résultant û'un jet plus concentré dans sa partie superficielle. Il

IILa composition microbiologique du biofilm telle qu'elle a ete determinee au niveau du chapeau et

du tronc, donc, dans les zones neutre et acide respectivement (voir 11.3.4.) permet de confirmer les
observations visuelles qui nous poussent à établir un lien entre la présence fongique et l'acidité. La

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

constater l'omniprésence des champignons sur toute la hauteur de la colonne, avec, toutefois des

II
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concentrations plus élevées là ou l'acidite est plus marquee. Leur predominance sur le tronc est a
mettre en relation avec la presence de filaments myceliens a ce niveau On retrouve les colonies

opaques vertes, translucides brunâtres et translucides jaunâtres présentés dans le biofilm analyse au
S0CI1U; jour. La levure n’est présente que sur le tronc acide du reacteur.

Par ailleurs, le biofilm provoque une baisse du pii de l’effluent liquide Le pli au sein de cet

effluent serait-il représentatif du pH du biofilm ? Serau-il le témoin de la presence de metabolites
acides capables d’inhiber les bactéries? Cette acidification pourrait affecter les performances du

bioréacteur. Dans cette optique, l'influence du pH sur la croissance et l'activité des micro¬

organismes du biofilm et la gamme de pli optimale pour l'activité de la biomasse en réacteur batch
a été étudiée par Agathos et al. (1997) (voir chapitre Vil).

En outre, la pression selective exereee par la MEK et les conditions non axemques de

fonctionnement ont abouti a l'installation d'un nouveau consortium plus acido-toleranl. Dans le cas

où le consortium bactérien actuel est sensible a une baisse du pii. on peut conclure dans ces

conditions a une participation exclusive des germes non bactériens au processus de degradation de

la MEK dans des conditions acides, les bactéries de l'inoculum de depart étant inactives des que le

pH atteint 5,5 (Agathos et al., 1997). D'apres la littérature, les souches fongiques participent au

processus de dégradation. Anderson (19S3) rapporte les résultats de Quinn et Marchant qui montrent

qu'une épuration s'élevant jusqu'à 92 % de la charge en DBG d'effluents provenant de brasseries

peut être obtenue en utilisant (léutnc/wm canütdim dans des cultures en batch ou en consortium

IV. COMPORTEMENT DU BIOFILM : CYCLE DE DETACHEMENT-RENOUVELLEMENT

Un comportement cyclique du biofilm est observe a partir du 15(fI,K; jour de fonctionnement du

réacteur. Le biofilm se détache environ tous les six à neuf jours sauf sur le chapeau ou la duree d'un

cycle est initialement de l'ordre de deux semaines. Apres sept semaines de déphasage, le biofilm a

commencé à se détachera la même fréquence sur toute la hauteur du réacteur Les I i g ures IV 2 a. b.

c et d reprennent l'évolution du pourcentage des surfaces du reacteur, du chapeau, des quatre

tronçons et de la zone d'observation colonisées par le biofilm. On constate bien un déphasage entre

la colonisation des tronçons et du chapeau avant le 203

complete atteignant jusqu’à 95 % de la surface latérale totale du reacteur Cependant, même si la

paroi du réacteur paraît dénudée, un film biologique invisible à Fceil nu. persiste certainement En

ci il.' jour Souvent, la decolonisation est quasi
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effet, le renouvellement rapide du biofilin témoigne de la présence de micro-organismes invisib es a

l’œil nu, mais qui restent accrochés à la surface.

Le processus de colonisation de l'entiéreté de la surface du reacteur apres le décrochage dure en
moyenne quatre jours, mais cela ne signifie pas que la biomasse ne continue pas a se de\elopper en
profondeur. La formation de poches d'eau et de gaz observées visuellement a l'interface verre-
biofilm favoriserait le décrochage du biofilm. Le renouvellement de ce dernier est donc caractérisé
par un épaississement continu jusqu'au moment critique où les conditions phvsico-chimiques et de
transfert (fluctuations de pH, conditions de diffusion de la MEK. de la solution nutritive et

d'oxygène, forces d'adhésion, force de gravité, existence de plis et de poches de gaz entre le biofilin
et la surface du verre, nécrose des parties les plus vieilles et donc les plus profondes des hvpnes,
etc.) sont telles qu’elles provoqueraient la chute d'un seul tenant du biofilm Ce détachement massif
est provoque par le glissement du biofilm qui possède une structure tridimensionnelle interne

rendant toutes ses parties solidaires les unes des autres. Cette structure est due aux
exopolysaccharides formant la matrice du biofilin et aux champignons dont le mycélium est

ramifie. Parfois, un détachement plus partiel a lieu par une traînée verticale de biofilm sur une
bande étroite de quelques centimètres de large.

Il
II
II
II

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

Il
II
IILa colonisation du réacteur présente donc un cycle de detachement-recolomsation caractérise xir

une certaine périodicité. Après détachement, environ quatre jours sont nécessaires pour que la

recolonisation de la surface du réacteur soit complete. Une fois le biofilm complet forme, celui-ci
persiste et s'épaissit durant trois à cinq jours avant de glisser d’un seul tenant Un nouveau cycle

recommence alors.

Il
II
II
II
II
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V. DISCUSSION-CONCLUSION

V.l. DISCUSSION

V. 1 . 1 . Role des germes non bactériens présents dans le réacteur

Lors d'une experience d’assèchement du biofilm (soir chapitre VI, section II), la diminution du pH
de l'effluent à 3,3 après 100 minutes n'a pas affecté l'efficacité d'élimination du reacteur qui a été de

l'ordre de 44 %. Ces résultats corroborent ceux obtenus en batch (Deseveaux, 1995) qui indiquent

que le consortium bactério-longique issu du biofilm et contenu dans l’effluent liquide du réacteur
est capable d'utiliser la MEK comme substrat dans une gamme de pH très large comprise entre 2 et

7; l’auteur ne précise pas l'efficacité de degradation. Ses résultats sont repris dans la Ligure IV.3 qui

montre l’évolution de la concentration résiduelle en MEK dans la phase liquide en batch, pour

l’effluent du reacteur et le consortium bactérien originel en l'absence et en presence d’anti-

bacteriens (chloramphenicol et tétracycline HCl, 0,3 g L1 chacun). On constate, d'une part, que le

consortium bactérien originel est incapable de dégrader la charge initiale de MEK en presence de

l’antibactérien. Par contre, l’effluent du réacteur, en presence et en absence d’antibactérien, degrade

i’entiereté de la charge de MEK injectée (3 g I1) et ceci dans le même laps de temps. L'absence de

croissance bactérienne et donc l'efficacité des deux antibacteriens a ete vérifiée par feulement de

la culture Anale sur milieu gélosé (milieu PCA). De plus, malgré des injections successives de MEK

dans le batch contenant des antibactériens et l’acidification du milieu qui en a résulté (pH = 2), la

dégradation s’est poursuivie, alors que l’activité bactérienne s'est arrêtée a un pH de 5.5 lorsque

1' inoculum de depart a ete utilisé. L'activité des champignons a ete mesurée et est de l'ordre de

0,35-0,4 gujx gi-s'1 h1. Cette valeur est proche du maximum obtenu a un pi 1 de 7 en presence du

consortium bactério-fongique, c’est-à-dire, 0,5 gNli>; g,ÿ'1 If1. Pour confirmer l’effet positif des

micro-organismes non bactériens lors de la dégradation de la MEK, des souches de (.icotrichum

cundidum et l'usunum uxyspurum ont ete isolées du biofilm et ont été cultivées séparément en

batch liquide. Les deux souches fongiques ont pu dégrader complètement la MEK
(3 g I'1) au bout de deux jours. Par contre, la souche de lev ures n’a pas pu dégrader la MEK. Par

consequent, des germes non bactériens, ne faisant pas partie de l’inoculum de depart sont capables

de dégrader la MEK en batch liquide et sont de ce fait favorables au processus de consommation du

substrat, en particulier dans les zones acides du biofilm au sein duquel les bactéries risquent d'être

partiellement ou totalement inactives. Cependant, on doit garder a l’esprit que l-usunum uxyspunun

est capable de sécréter ties composes antibacteriens (l)rvsdale, 1984 et Moss, 1984).
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V.1.2. Analyse des mécanismes de détachement du biotïlm

Au cours des experiences en réacteur DTB, nous avons observé un détachement incontrôle et massif
de biotïlm. A ce stade de la discussion, nous allons essayer d'elucider les mécanismes au ni\eau du
biofilm qui peuvent expliquer ce phénomène. La littérature rend compte d’un certain nombre de

mécanismes capables de provoquer le détachement. Il faut taire la distinction entre l'érosion et le
détachement (Characklis, 1990). L'erosion est un processus d'entraînement continu du biotïlm sur sa
suriace externe alors que le détachement est un phénomène sporadique, aléatoire durant lequel des

tractions importantes ou des sections entières de biotïlm quittent un support et sont entraînées dans
le milieu environnant. Contrairement a l'effet de cisaillement, le détachement met en jeu l'entierete
de la profondeur de la matrice gélatineuse. Dans notre cas. les deux phénomènes d'erosion et de

détachement massif sont observes. L'erosion apparaît des que le biotïlm devient suffisamment
épais, deux à trois jours avant le détachement massif, les échantillons liquides prélevés lors des
bilans devenant chargés en petits fragments de biotïlm. Parfois des lambeaux plus volumineux sont

aléatoirement décrochés et précèdent généralement la chute du biofilm entier Howell et Atkinson
(1976) soutiennent que la diminution de la concentration en oxvgene en profondeur dans le biotïlm
peut déclencher le détachement. Le biotïlm qui se développé au sein du reacteur est relativement
épais, de l'ordre de un ou plusieurs millimètres. Il est donc tout à fait concevable que la couche de

biotïlm située près de la surface en verre soit déficiente en oxygène. Lawrence ci al (1991) ont

indiqué que le maintien d'une couche basale de bactéries est probablement imponant pour éviter

que le biofilm ne se détache de la surface, et que la depopulation de cette couche basale pourrait

précéder le détachement. Une limitation en oxygène serait aussi responsable d'une plus grande

cohésion au sein du biotïlm et de la production d'une plus grande quantité de polymères

extracellulaires que dans le cas d'une limitation en carbone (Applegate et Brvers. 1991), Le

décrochage du biotïlm d'une seule pièce pourrait donc être dû a une limitation en oxygéné qui

surviendrait à la fin du cycle de renouvellement de la biomasse

Comme on vient de le souligner, l'érosion correspond a l'enlèvement continuel de petites parties de

biofilm. Ce phénomène est dû au forces de cisaillement du liquide au contact avec le biofilm.

L'érosion serait surtout importante dans des conditions de turbulence. Comme la couche liquide sur
le biofilm est très faible dans le réacteur DTB, c'est d'ailleurs la un but de la technique D I B. et que

les forces de cisaillement en phase gazeuse sont beaucoup plus faibles qu'en phase liquide

(Thalasso, 1993), nous considérons que ce mécanisme n’agit qu'au niveau du chapeau ou la quantité
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d'eau projetée est apparemment plus importante

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

contractions capables de provoquer son détachement (Applegate et Bryers, 199 1 >.

Il
II
II11 faut rappeler que le biofilm est caractérisé par un développement fongique imponant favorise par

les conditions acides. Par ailleurs, le rapport C/N, c’est-à-dire le rapport du nombre d’atomes de

carbone au nombre d’atomes d’azote fournis par unite de volume de réacteur et de temp> est

compris entre 2,9 et 1 1,6 dans les conditions de gestion de croisière correspondant a des charges

appliquées comprises entre 1,5 et 6,0 kg m,’3 j'1 respectivement, dénotant un milieu nutritif souvent

riche en éléments azotés. Dans le domaine du traitement des eaux usées, on considéré qu’il faut un
rapport C/N de 10. Or Characklis (1990) souligne que le détachement massif a souvent lieu lorsque

le biofilm est épais et le milieu nutritif riche. Ainsi un film biologique qui se développe au de pens
d'éléments nutritifs concentrés tels que le sulfate d'ammonium et le phosphate de potassium dev lent

volumineux et fragile.

Il

Anderson (1983) note que les biofilms fongiques prédominent à des DBO supérieures a 1 kg n\ j

et que les souches Fitsarturn et üéutrichum sont les principaux composants du film a des charges

excédant 2,5 kg mr’ 3 j'1. Ces souches ont en effet été identifiées à des charges de MEK n'excedant
pas 1,5 kg mr‘ 3 j’1. Or un biofilm fongique est plus volumineux qu'un film bactérien et se détache
par conséquent plus fréquemment que ce dernier. Le détachement du biofilm étant certainement

prejudiciable au réacteur, la présence des champignons paraît de ce fait indésirable même si ces
micro-organismes présentent une activ ité de degradation (Tomlinson et Snaddon. 1966). Plusieurs

méthodes ont été proposées pour décourager l’attachement des champignons sur les surfaces
Certains auteurs proposent l'utilisation de surfaces en Teflon pour réduire cet attachement
(Anderson, 1983). Van Loodsdrecht et ut. (1989) notent que l’absence de forces de cisaillement
hydrauliques élevées entraîne la formation d'un biofilm épais et hétérogène qui est sujet a un
détachement régulier et massif.

Le biofilm qui se développe sur les supports rayés, c'est-à-dire les tronçons, présente des plis en
profondeur et ne semble pas adhérer sur toute la surface intérieure du verre. On peut associer
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l'existence de poches d'eau ou de gaz à l'interface verre-biofilm à l'imminence d'un détachement dû
à un ensemble de conditions environnantes telles que les fluctuations de pi 1, la production de gaz. la
limitation du transfert d'oxygène, de la solution nutritive et du substrat carbone. Une autre

explication serait que le champignon veut croître latéralement et comme le diamètre du tube est

limité, il se plisse en voulant s’étendre et croît plutôt en profondeur. Cependant, ces plis

n’apparaissent que sur la surface rayée et non pas sur la surface plane du sommet du réacteur.

Une séquence d’événements précédant le détachement du biofilm a été proposée par Hoen et Ray

(1973) et est illustrée dans la Figure IV.4. Une matrice gélatineuse se développe initialement sur la

surface du support avec une population microbienne encore peu dense (diagramme a), l.a croissance

microbienne est accélérée et l’apport en oxygène et en nutriments est suflisant a ce stade

(diagrammes b et c). Knsuite, un début de lyse microbienne survient suite a une limitation en
oxygène. Les organismes facultatifs (bâtonnets) passent d’un état d’aerobiose a un état

d’anaérobiose. Les conditions sont alors favorables à la croissance de certains organismes

anaérobies. La lyse des micro-organismes aérobies (cercles ouverts, diagramme d) devient une
source de nutriments qui sont consommes par le reste des organismes provoquant une baisse de

densité volumique. Les organismes aérobies et facultatifs s’adaptent aux nouvelles conditions
environnantes et croissent à une vitesse maximale repeuplant ainsi les zones mortes (diagramme e).

En cas de carence de nutriments à la base, les micro-organismes dans les couches basales meurent

affectant l’intégrité structurelle du biofîlm et entraînant son détachement. Comme on le verra plus

loin, le biofilm actif dans notre cas comporte une forte composante fongique responsable de son
épaississement important et une déficience en oxygène se produirait à une profondeur nettement

supérieure à celle rapportée par la littérature et qui est de l’ordre de 100 a 200 uni dans le cas d'un

biofilm essentiellement bactérien.

En outre, il est indéniable que le poids frais de biofilm produit au cours d’un cycle est important

(1500 a 2500 g). Par conséquent, les forces d’adhésion qui maintiennent le biofilm sur lu paroi de la

colonne pourraient être vaincues par la force de gravite (Van I.oodstrecht ci ai , 19S9) Le biofilm

présent sur le tronc, plus épais et plus lourd que celui du chapeau entraînerait ce dernier dans sa

chute. En effet, la présence de champignons sur toute la hauteur du reacteur, tel que revelee par

l’analyse microbiologique (Tableau IV.2), entraîne la formation d’un maillage tridimensionnel

reliant les "deux biofilms". Ce lien entre le biofilm du tronc et celui du chapeau a etc confirme par

la mise en place d’un anneau au niveau de la jonction entre ces deux parties La continuité entre ces
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"deux biofilms” est ainsi rompue et résulte en une diminution de la fréquence de chute du biotilm
du chapeau par rapport a celle du tronc.

V.1.3. Conséquences du détachement sur le procédé

Du point de vue de l'étude et de la compréhension du réacteur DTB-MIk. le cycle de detachemem-
renouvellement du biolllm constitue un atout majeur car il permet d'etudier l'impact de n'importe
quel paramétré de gestion (débit liquide, débit gazeux, debit d'oxvgene, concentration en MLk

appliquée, etc.) ou de n’importe quelle condition environnante tpH et ou composition du milieu

liquide, etc.) sur le biolllm neuf qui se développe, l.’mlluencc de ces paramétrés s'exprime
immédiatement, l'in outre, cette périodicité de detachement-renouvellement permet de décrire

l’activité du biotilm en fonction de son âge, de son épaisseur, de la surface colonisée, etc.

Du point de vue industriel, un détachement massif tel qu'il se produit au niveau du reacteur DTB-

MHK est certainement préjudiciable car les performances qui en résultent sont fortement réduites
L’érosion, est par contre, bénéfique car elle permet de se debarrasser de l'exces de biomasse et

d’éviter la persistance de zones profondes inaccessibles à l'oxygène et la MLk. Ces zones sont

anaérobies du fait que des odeurs de putrefaction sont parfois dégagées par le biotilm en lin de

cycle.

V.2. CONCLUSIONS

Le consortium bactérien originel préalablement acclimaté et caractérise a etc intègre au reacteur

DT13-MEK. Malgré les mesures prises alin de décourager le développement fongique, la presence

mycélienne a persisté indiquant un lien probable avec les conditions acides régnant au sein du

biofilm.

Un biotilm orange, lisse et ne présentant pas de contamination fongique a cède la place a un biotilm

blanchâtre et d’épaisseur variable sur la hauteur de la colonne Mince et lisse au niveau du chapeau.

il devient épais, rugueux et plissé au niveau du tronc ou de plus, sa surface est recouverte de

filaments fongiques pointant vers l’ intérieur de la colonne.

L’analyse sur milieux gélosés a révélé l’existence des souches fongiques lu-uirnintni .jiiJhiuni ci

141



I
I

Fusarium uxysporum dont la concentration au niveau du tronc remporte sur celle qui pre\aut au

niveau du chapeau Cette différence de concentration tient à l'existence de conditions favorables 1

la croissance fongique au niveau du tronc. Ce dernier est en effet plus acide et moins humide et

subit moins de forces de cisaillement.

I
I
ILa mesure du pH en surface du biofilm nous a permis de mettre en evidence le gradient important

de pH sur la hauteur du réacteur. Ce gradient pourrait être dû a la percolation de produits ce

degradation acides non neutralisés provenant du chapeau et au lavage insuffisant de ces produits par

le liquide nutritif au niveau du tronc. En effet, celui-ci ayant épuisé son pouvoir tampon au niveau

du chapeau ne parvient plus à jouer son rôle de régulateur de pH sur le biofilm du tronc

I
I
IPar ailleurs, le suivi temporel du pH a permis d’observer des fluctuations de pl 1 au cours du cycle de

détachement-renouvellement du biofilm en n’importe quel point du tube. Celles-ci peuvent

expliquer le détachement massif du biofilm suite à des dilatations et des contractions répétées de la

matrice microbienne.
I
I

Quant aux résultats des observations au microscope, ils ne font que confirmer l'hypothèse em se

précédemment quant au lien existant entre la prépondérance de la composante mycélienne et le pH

acide régnant au niveau du tronc. La présence de cette composante mycélienne est à l’origine d'un

cycle de détachement-recolonisation de la surface du réacteur par le biofilm. La formation d’un

réseau fongique tridimensionnel rend solidaires toutes les parties de la biomasse. Le décrochage de

cette cemière, moins adhérente sur le tronc, entraîne avec lui la partie supérieure du biofilm.

I
II
II
IIL’influence du pH au sein du biofilm sur les performances du procédé reste a vérifier. Si sa valeur

s'avère critique, il faudra modifier la composition du milieu nutritif ou augmenter sa force tampon

par l’ajout de tampon de bicarbonate d’ammonium, par exemple. Des expériences en batch

permettront d’élucider l’influence du pH sur l’activité du consortium bacterio-fongique. la

composante bactérienne et la composante fongique et par conséquent de determiner sa valeur
optimale.

Il
II
II
II
II
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VI. PERSPECTIVES

Le maintien du biofilm au sein du réacteur pendant de longues périodes peut être amélioré de

diverses façons. L’unes d’elles consiste a installer un tamis métallique approprie sur la paroi interne

du réacteur pour favoriser un accrochage durable du biolïlm et l'obtention d'un s\ sterne plus stable

Il reste à vérifier si l’atténuation de la différence de pli entre les biofilms du chapeau et du tronc

n'entraînera pas une amélioration de l'attachement de la biomasse. Il s'agit donc de determiner

l’effet d'un contrôle du pli sur la composition du biotîlm en micro-organismes et en particulier sur

la proportion de champignons qui en résultera.
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CHAPITRE V. mODKGRADATION 1)1. LA MEK : COMPORTEMENT STATIONNAIRE

I. INTRODUCTION

La première experimentation du réacteur DTB-MEK tut consacrée à sa caractérisation
microbiologique après l’intégration d’une biomasse bactérienne et a montré la presence d'une

composante fongique s’accommodant de conditions acides et contribuant a la formation d'un
biofilm épais. Ce dernier fait l’objet d’un cycle de détachement-renouvellement compris entre six et

neuf jours.

Outre la caractérisation biologique du réacteur, le second objectif de ce travail est la mesure de
l’activité de la biomasse dans des conditions de gestion différentes susceptibles d'affecter les
performances du système. Pour cela, diverses expériences permettant de déterminer l'activité du
biofilm ont été réalisées, filles consistent en un suivi temporel de l’activité du biofilm, une analyse
du cycle de détachement-renouvellement de ce dernier et en l’étude de l’effet de différents
paramètres de gestion, à savoir, le pH du milieu nutritif, la charge en substrat, la charge de croisière.
la pression partielle en oxygène ainsi que les débits gazeux et liquide.

II. SUIVI TEMPOREL DE L’ACTIVITE DU BIOFILM

Les expériences en batch ont montré que les bactéries et les champignons issus du biofilm sont des
composantes actives et peuvent dégrader séparément et entièrement une charge de MLK.

correspondant à une concentration de 3 g I"1 au bout de deux jours (voir chapitre IV. section V. 1. 1. j.

Rien ne permet de dire qu’elles seront actives au sein du réacteur. Des différences significatives

existent entre un réacteur batch et un réacteur continu. La distinction majeure entre le

comportement des biofilms microbiens et celui des populations microbiennes planciomques ten

suspension) réside dans l’apparition de problèmes dilfusionnels dans le premier cas tAiba ci ai.
1973).

De plus, à la différence du réacteur batch, le temps de séjour du substrat est limite dans un reacteur

continu. Dans notre cas, il est de l’ordre de 6S secondes. Une autre difference entre lc>, Jeux tvpes

de réacteurs réside dans la quantité de liquide entourant les micro-organismes et donc de son

influence sur le transfert de masse externe.
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I
I

Le suivi de la dégradation du substrat, premier objectif de ce chapitre, a été réalisé à chaque fois que

la paroi du réacteur a été complètement couverte de biofilm. Cela a permis de comparer les résultats

obtenus indépendamment de la surface colonisée.
1
1

Lorsque le réacteur a été expérimenté en 1995 (Agathos et <//., 1997), deux charges volumiques ont

été appliquées ( 12,5 et 3,0 kg mr'3 j'1). La première charge a donné lieu à une activité de degradation

tellement faible qu’elle n’a pu être mise en évidence par les bilans de masse autour du réacteur
Pourtant, durant cette période (du 13cmc au 33cmc jour de fonctionnement du reacteur), de l'eflluent
liquide récolté à la sortie du réacteur dégradait sans latence et complètement 3 g I1 de MEK en
batch. Lorsque cette charge a été réduite a 3,0 kg mr'3 j a punir du 42cme jour, une v tesse

volumique de dégradation de 0,6 kg mr'3 j'1 a été mesurée, ce qui correspond seulement à 20 uo
d’efficacité d’élimination. Cette activité correspondait à l’existence d’un biofilm de couleur orange.

Ce dernier a cédé la place, au niveau du tronc et au 46cmc jour, à un biofilm blanchâtre qui a permis
de dégrader en moyenne 1,5 kg mr ’ j

1 de MEK avec un rendement de 50 °o (Figure V.l ). Cette

amélioration des performances peut être mise au compte de l’apparition de la composante fongique
qui, d’une pan est plus acido-tolérante que les bactéries et permet d'augmenter Faire interfileiule

d’echange avec le gaz, d’autre part. De plus, la rugosité du biofilm provoque une augmentaticn des

forces de frottement et du coefficient de transfert de masse (Characklis ei al., 1990).

Il

L’hypothèse d’une tolérance du consortium bactério-fongique à l’acidification a été montrée (voir

chapitre IV, section V.l.L). L’ajout de doses successives de MEK dans un reacteur batch (jusqu a 9

g F1) a conduit à un pH de 2 sans inhibition de la biomasse. Cette tolérance a etc attribuée a la

composante fongique.

Il

Par ailleurs, la vitesse maximale de dégradation obtenue au 19401,l° jour lors d'une expérience de

variation de charges correspond à environ 3,5 kg mr” j
1 pour une charge appliquée de 5.8

kg mr’V dans les conditions de gestion de coisière (Qg 1 m3 h ‘, Qi = 0,5 1 h'1). Le pourcentage de
surface colonisée ce jour était seulement de 36 %.

Il faut souligner que l’activité du biofilm était variable en fonction du temps et à ce stade du travail
se posait déjà pour nous la question d’élucider le lien entre le degré de colonisation de la paroi et

l’activité du biofilm. L’optimisation de bioreacteurs comportant une biomasse fïxee bénéficierait.
entre autres, d’une meilleure connaissance des cinétiques de croissance et d'epuisement du su istrat
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I
II

(Belkhadir ei ul., 1988). En consequence, nous avons mené en parallèle, deux recherches sur le :11m

biologique et dont les principaux objectifs ont été les suivants :

La caractérisation physique du phenomene (voir chapitre IV, section IV ) :

- L étude en fonction du temps de l’influence de la charge appliquée sur les performances de

degradation a travers un cycle de détachement-renouvellement pour deux charges de croisière

différentes (3,5 et 6,0 kg m,'3 j'1);
L’étude de l’effet de la variation de charges sur la vitesse de consommation du substrat lour

trois charges de croisière (4,8, 1,5 et 6,0 kg m," j ‘).

Il
II
II
II
IIIII. ANALYSE DU CYCLE DE DETACHEMHNÏ-RENOUVLl.l.l MENI DLJ BIOHI.M

II111.I. INTERET DE L'ANALYSE

IIA partir du 150cmc jour après l'inoculation du reacteur, la colonisation de celui-ci par le biolilm

présente un cycle de détachement-renouvellement de six a neuf jours (Figure IV 2 a.b.c et d). A la

tin de ce cycle, la décolonisation est apparemment quasi totale. On peut considérer que la durée de

ce cycle est relativement courte. En effet, 1lowell et Atkinson (1976) rapportent que 1leukelekian et

Crosby (1956) ont observé un phénomène cyclique de détachement d'une durée de quatorze jours

qu'ils ont attribué à une lyse cellulaire dans les parties profondes d'un lit bactérien provoquée par

une carence en solution nutritive. Howell et Atkinson (1976), eux, rapportent une durée de cycle de

l'ordre de trois semaines au sein d’un lit bactérien traitant des eaux usées. La reproductibilité de ce

cycle nous a poussé à etudier l'évolution des performances de dégradation de la MEK en relation

avec le pourcentage de la surface du reacteur colonisée par le biofilm et à élucider l'incidence du

détachement et du renouvellement sur le fonctionnement global du réacteur.

Il
II
II
II

111.2. ANALYSE DE L'ACTIVITE DU BIOFILM EN RAPPORT AVEC LE POURCENTAGI-: DE

LA SURFACE COLONISEE : CAS D’UNE CHARGE DE CROISIERE DE 3,5 kg nV’j'1

Les performances d'un réacteur sont liees, entre autres, au nombre de micro-organismes peuplant le

biofilm. Une fréquence élevée de détachement de ce dernier a été observée Cela permet de

déterminer l’activité biologique au fur et à mesure de la recolonisation de la paroi, c’est-à-din*. av ec

l’augmentation de la population microbienne.
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Des bilans de masse en ML:K ont été réalisés autour du réacteur pendant un cycle total Je neuf jours

et le 224'-11"' jours après l'inoculation Chaque jour, trois charges en Ml .K
ont été appliquées au réacteur dans l'ordre suivant: 3,5, 1,5 et 5,5 kg ny ’ j . l.a charge Je croisière

étant de 3,5 kg mr ' j’1, c'est elle qui fait l'objet du premier bilan. On entend par charge Je croisière.
la charge appliquée au reacteur en dehors des périodes de realisation Je bilans Une Jurée d’une
heure est allouée a la stabilisation du réacteur. Tous les prélèvements sont effectues en triple l.es

Figures V.2.a,b,c. reprennent les valeurs des grandeurs déterminées lors Je chaque bilan et

décrivent les performances du réacteur au cours du cycle pour les trois charges précitées II apparaît
que la vitesse volumique de dégradation (rv) est faible au debut du cvcle. c'est-a-dire aux jours 1 et

2, au cours desquels la colonisation est de 7 % et 12,5 % respectivement (l igure Y 3i. puis se

stabilise autour d'un plateau pendant les six jours suivants, donc du jour 3 au jour S pour chuter
finalement et retourner au niveau de départ à la fin du cycle, c'est-à-dire aux jours K> ci lu. On

constate que le profil de la dégradation avec le temps est le même pour les trois charges ci que les

vitesses volumiques maximales de degradation apparaissent toutes au jour 3 alors que la suilàcc

colonisée n'est que de 32 %. Biles ont dans l'ordre des charges appliquées les valeurs respectives

suivantes: 1,9, 1,3 et 2,3 kg mr" j1. On déduit que, dans cette gamme de charges, la capacité de

dégradation augmente avec la charge appliquée sans lui être proportionnelle, toutefois, car les

pourcentages d’élimination correspondants sont de 54 °u, 87 % et 42 % respectivement.

compris entre le 2 1 5’

L’allure de l’évolution de la v itesse volumique de degradation avec la charge affluente en MEK
indique que le réacteur est peut-être limité par la diffusion de la MEK, obéissant ainsi à une
cinétique d'ordre un demi (Harremoes, 1978; Harremoés et llenze. 1996). Cette allure indique

qu’un régime limité par la biologie s’installe progressivement (L.a Motta, 1976 a; Andrews et Noah.
1995) ou que la degradation est de plus en plus affectee par les conditions de pli locales ou par la

production de metabolites inconnus. L’acidité locale semble augmenter avec la charge appliquée en
MEK tel qu’en témoignent le gradient de pli mesuré verticalement a la surface du biofilm { Tableau

IV.3) et l’acidification du liquide effluent pendant le cvcle (Figure V.3). Il est donc évident que le

lavage du biofilm et la capacité tampon du liquide atomise n'ont pas pu contrôler le pi I Je la partie

inférieure du biofilm dans les conditions de gestion actuelles Une situation similaire a etc décrite

par Kirchner e/ al. (1996) qui montra qu’à des charges élevées en propionaldéhyde. Je l'aeiJe

propionique s’accumulait provoquant la chute des performances du réacteur En outre, l'inhibition

de la biomasse par la MEK ne devrait pas être exclue même si la concentration maximale en MEK
enregistrée dans l'effluent liquide du reacteur DTE est trop faible pour empêcher la croissance
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microbienne en réacteur batch.

En fait, la concentration en MEK dans l'effluent liquide était de l’ordre de I g l‘ pour une charge

appliquée en MEK de 5,5 kg mr'3 j'1 Le fait que la vitesse volumique de dégradation n’augmente

pas avec la surface colonisée pourrait être expliqué par l’existence d’un film très tin correspondant

à une activité maximale, c’est-a-dire, un biofilm de quelques micrometres d’epaisseur L’existence

d’une épaisseur critique au-dela de laquelle l’élimination du substrat devient constante a ete

observée par La Motta (1976 a). Selon llarremoés et Henze (1996), un film de quelques

micromètres d’épaisseur a suffi pour la dégradation complète de la MEK.

L'examen des courbes d'évolution de l'efficacité de degradation au cours du cycle (Eig.V 4.u.b,e)

permet de constater qu'au delà du jour 3, les performances d’epuisement du substrat diminuent

legerement pour se stabiliser, voire osciller autour d’un plateau. Alors que le biofilm est très fin au

jour 3, la colonisation progressive telle qu’elle est suivie visuellement s'accompagne d'un

épaississement important de la biomasse mais n'entraîne, cependant, pas d'amélioration des

performances du reacteur. Lorsque le biofilm chute complètement au jour 10, l'efficacité
d'élimination chute elle aussi sans pour autant s'annuler Ün peut conclure que la dégradation esi

bien due au biofilm. Cependant, en l'absence d’un biofilm apparent, l’efficacité d’élimination n'est

quand même pas négligeable puisqu'elle est respectivement de 20 % , 27 % et 19 % pour les trois

charges appliquées successivement. Ceci refiete un retour aux conditions de dépan dans lesquelles

des micro-organismes restent accroches à la paroi et sont a nouveau actifs. A ce moment, le pH de

l'effluent liquide est inférieur de 0,4 unite par rappon au pli de la solution nutritive qui est de 7,3

(Figure V.3). L'acidification la plus importante a lieu lorsque la biomasse occupe 80 ° o de la paroi

du réacteur. Une fois que le degré de colonisation augmente aux jours 6 et 7 (88 % et 86 °o

respectivement de la surface de fixation totale), le pH augmente à 6,3 et 6,5. L’augmentation du pH

de l’effluent ne coïncide pas avec la chute du biofilm mais le précédé pour les trois charges testées

(1,5, 3,5 et 5,5 kg m,'3 j ‘). Cela implique qu'un facteur associé à la degradation de la MEK aurait pu

porter atteinte à l'activité et à la viabilité cellulaire totale sans pour autant gêner l'activité

enzy matique jusqu'au détachement du biofilm. La génération de protons liée à la consommation de

l’ammonium et susceptible d’entraîner un arrêt de croissance pourrait aussi expliquer ces
observations si on admet qu'un écart imponant peut exister entre le pli de l’eftluent et le pH

"moyen” à l’intérieur du biofilm (le pH varie selon la distance le séparant du sommet du reacteur)

(Agathos et al., 1997).
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-c l'effluent liquide (Figure V.3) montre qu’a tout moment, il est inferieur à

- liquide atomise (pH 7,3 - 7,35). Cette évolution est à considérer avec prudence car. comme
on a vu, ce pH différé de celui du biofilm. Rappelons que l’écart est plus important au niveau du
tronc. Cet écart peut être explique par le fait que le siège de la reaction de degradation est le biofilm
et non pas le liquide nutritif perlant à sa surface et qui est récupéré a la sortie du reacteur

Les Figures V.5 a et b illustrent l’évolution de la colonisation du réacteur, du chapeau, du tronc et
de la zone d’observation a travers le cycle Lilies indiquent un ieger décalage entre la colonisation
du tronc et celle du chapeau du réacteur. La colonisation du tronc est plus rapide que celle du

chapeau au cours du cycle. Elle est cependant totale sur les deux parties après 4 et 7 jours

respectivement. La différence de vitesse de colonisation de ces deux parties est probablement due a

deux facteurs D’une part, l'atomiseur se trouvant a proximité du chapeau, c’est a ce m\eau que les

forces de cisaillement dues à la projection de gouttelettes sont les plus élevees. Ces forces
pourraient ralentir la formation du biofilm. D’autre pan, les champignons sont prépondérants a la

surface du tronc et donnent ainsi naissance a un biofilm plus épais. En effet, ces champignons

s'étendent très \ite en surface par filamentation alors que les bactéries, plus petites, colonisent

moins rapidement la surface du verre. La colonisation de la zone d'observation n’est que très

partielle et de courte duree.

L'étude du cyc.e de détachement-renouvellement du biofilm a aussi permis de determiner le

endement de conversion du substrat en biomasse. Un poids frais total de biofilm de 1730 g a ete

]oduit pendant un cycle ultérieur de 6 jours. Apres sechage a 105 ~C, un poids sec de 130 g a ete

tenu. Sur la base de la vitesse de degradation moyenne mesurée pendant ce cycle et qui est de

kg m," j'1 correspondant à une charge appliquée de 3,5 kg nr" j'1, il est aisé de déduire un
•ment de conversion de 0,48 g de poids sec de biomasse formée par g de MEK dégradée.

toins, ce calcul suppose que le biofilm est forme uniquement de micro-organismes. Ceci n'est

ment pas le cas étant donne que le biofilm contient, outre les micro-organismes, des

iccharides et certains composés provenant du liquide atomisé ( Robinson et a/.. 1 984 i.

n de verifier la reproductibilité du comportement du biofilin, un autre suivi du cycle de

-enouvellement du biofilm a été realise environ six mois après l’analyse du cycle qui

■:rit. Comme il nous a ete donne de constater que la masse du biofilm croît avec la
; initiale, une charge de croisière de 6,3 kg m, ’ j a ete choisie en vue d’en i
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déterminer les conséquences, notamment sur l’activité biologique

IJ1.3. ANALYSE DE L'ACTIVITK DU BIOFILM KN RAPPORT AVEC 1.1 PDI. RU N I Nul 1)1

LA SURFACE COLONISEE : CAS D’UNE Cl IA RG K DE CROISIERE DI b.3 kg m !j

On a procède au suivi de la colonisation et des performances du réacteur en appliquant une charge

moyenne de 6,3 kg m, ' j’1 a partir du 3S6U1'' jusqu'au 3l)3Ll’ jour inclus l a méthode appliquée est

la même que celle décrite à la section 111.2. Les résultats de ce suivi sont illustrés au\ heures Y.b.

V.7 et V.8. L'analyse des bilans effectues pendant ce cycle de huit jours nous confirme les mêmes
profils concernant le pourcentage de colonisation du reacteur, le pli et l'efficacite de degradation

que lors du premier suivi du cycle de détachement-renouvellement du biofilm En effet, le

maximum de dégradation est atteint au jour 3 et correspond a une vitesse volumique de degradation

de 3,5 kg mf* j 1 (Figure V.6). Cette capacité de dégradation se stabilise autour d'un plateau

jusqu'au jour 6. L’efficacité d'élimination maximale observée au jour 3 correspond a un pourcentage

de colonisation de 38 % (Figure V.7). Lorsque le réacteur commence a se dénuder (40 % de

colonisation) au jour 8, l'efficacité chute à 12,4 %. Bien que le biofilm résiduel ne soit pas du tout

négligeable, on assiste à une chute drastique des performances. Ceci pourrait être dù à l'existence de

zones anaérobies importantes au sein du biofilm qui, d'ailleurs, dégage à ce moment une forte odeur

de putréfaction. 11 se confirme que la surface colonisée du reacteur n'est pas un critère fiable de

prédiction des performances de dégradation.

L'évolution du pl i et de la vitesse volumique de degradation en fonction du temps semble en faveur

de l'hypothèse que l’acidification de l'effluent liquide est due a la degradation de la MEK. Le pl 1 n'a
cependant aucun lien avec le taux de colonisation du réacteur, ce qui laisse supposer que

l'acidification n'est pas liée au développement du biofilm (Figure V.7). Lorsque la vitesse de

dégradation r, diminue, le pli augmente de nouveau jusqu'à 6.8. Si dans la premiere experience de

suivi de cycle, le pH le plus bas (6,2) correspond à une degradation de 33 V le pl 1 minimal dans le

cas présent (6,35) correspond a une efficacité de degradation maximale de 55 uu i Figure Y Si Le

fait le plus marquant est que si les performances maximales coincident toujours avec le jour 3 du

cycle, une amélioration de l’ordre 20 % de l’efficacité d'élimination maximale a ete observée par

rapport au premier cycle analysé, probablement à cause d'une adaptation du consortium haeterio-

fongique au substrat.
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Six mois plus tard, on peut dire que le système est durable et toujours cyclique. Avant le

détachement du biotilm, le système n'est plus aussi performant malgré l’existence d'un biofilm assez
épais et couvrant une grande partie de la surface latérale du reacteur. Vu que les performances
n’augmentent pas avec l’état de colonisation du réacteur, en épaisseur et en surface colonisée, il est

possible que seule une très faible épaisseur du biofilm soit active, tin outre, l'augmentation de la
charge de croisière ne semble pas avoir améliore l'efficacité d'élimination du substrat a travers le
cycle excepté au jour 3.

IV. L'EFFET DU pH DU LIQUIDE NUTRITIF

Le pH du milieu nutritif affecte non seulement la réaction de degradation biologique mais aussi le
taux de croissance et par consequent l’épaisseur du biofilm. La nature de la source d'azote contenue

dans la solution nutritive est un facteur déterminant vu son influence sur le pH L'utilisation de
sulfate d’ammonium comme source unique d’azote pour les besoins nutritifs des bactéries résulte en
la libération d’ions d’hydrogène (H+) synonyme de diminution du pli comme suit (Sawyer e. <//..
1994) :

NH/ -> NH3 + Ff

D’un autre côté, lorsque des nitrates sont utilisés comme source unique d'azote, les 1011s

d’hydrogène sont éliminés du milieu liquide résultant en une augmentation du pH (Shuler et kargi.
1992) et neutralisant ainsi l’acidité due au sulfate d’ammonium

L’effet du pH de la solution nutritive a donc été étudié en utilisant deux solutions nutritves
possédant des capacités tampon différentes et en comparant la vitesse de consommation du solvant
pour diverses charges appliquées comprises entre 0,3 et 16,2 kg m,'1 d'1 Etant donne que le biotilm
est soumis a un détachement selon un cycle recurrent de 6 a 9 jours, deux experiences de variation

de charges ont été réalisées lors de deux cycles consecutifs de façon que le biofilm puisse croître
dans des conditions de pH propres à chaque milieu nutritif alors que les autres paramétres de

gestion ont été maintenus constants. Le Tableau V.l indique la composition des milieux nutritifs
utilisés dans ces experiences. Quatre charges consécutives ont été appliquées par jour afin de
permettre au reacteur de se stabiliser pendant deux heures entre deux bilans de masse consecutifs.
Bien que les performances au cours d’un cycle semblent osciller autour d'un plateau une fois que la
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Tableau V.1. Concentrations en macro-éléments des milieux nutritifs liquides ayant alimente
le réacteur au début de deux cycles consécutifs pour la détermination de l'effet du pl 1 sur les
performances de dégradation du reacteur.

Tampon et macro-éléments j Concentrations

Milieu nutritif A
pli 7,3

Milieu nutritif ü
pl ! 6.8

3,4 g l'1

8,9 g I'1

KH;P04 3.4 g I

Na:HP04.2H:0 8.6 g \-

i(NH.|);SO.i 3,63 g r 7.26 g i

MgS04.7H:0 6,05 g 1 o.o5 g r
iNH4NO;, 2,2 g r 0
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paroi interne du réacteur tubulaire s’est colonisée de manière uniforme, on peut considérer que ces
variations ne sont pas significatives ; en outre une même tendance a caractérisé la variation des

performances de dégradation du réacteur au cours des deux cycles anal)ses; par consequent, la

répartition des expériences sur une période de quatre à cinq jours correspondant à cette zone du

plateau ne devrait pas affecter de façon significative les résultats obtenus La Figure V 9 illustre la

capacité d’élimination en fonction de la charge appliquée pour des pH de solutions nutritives de 7.3

et 6,8. Les données expérimentales dans cette Figure indiquent des performances de degradation
légèrement plus élevées avec le milieu A (pH=7,3) jusqu’à une charge de 8 kg m,” j 1 Cette
tendance est renversée en faveur du milieu B (pH=6,8) entre 8 et 14 kg nv j 1 II est possible que
lors de la croissance du bofilm, une déficience en oxygène des couches profondes s’est produite et

le biofilm a du s’adapter en passant d'un mode de dégradation strictement aérobie a un mode

aérobie et anaérobie à la fois (Hoen et Ray, 1973). Lors de cette phase d'ajustement, la capacité
d’épuisement de la MEK aurait pu être affaiblie jusqu’à ce que la communauté microbienne se soit

ajustée au nouveau régime d’interactions entre les bactéries aérobies et anaérobies. La même

tendance vers la baisse concernant la vitesse d’epuiseinent du solvant est observée avec le milieu B
pour des charges en MEK comprises entre 10 et 14 kg m,'3 j'1 mais avec une amplitude moirdre

cependant. Une charge critique de 13,0 kg m/' j'1 environ est observée pour la solution B tandis

qu’avec le milieu A, le biofilm ne subit aucune inhibition et dégrade 3,4 kg m, ’ j
1 a une charge de

16,2 kg nv j'1. On voit clairement que les courbes empruntent deux directions opposées à des

charges en MEK supérieures à 14 kg mr'3 j'1. Cela suggère l’existence de conditions plus acides au
sein du biofilm qui s’est développé au dépens du milieu B alors que le biofilm correspondant au
milieu A a pu supporter une charge de 16,2 kg m,' j'1. Cette différence de comportement peut être

attribuée à la différence de pH entre les deux milieux et à la croissance, constatée v isuellement,

d’un biofilm plus épais avec le milieu A. Rappelons que les pH mesurés au sein de l'effluent liquide

ne reflètent nullement les conditions d’acidité régnant au sein du biofilm ;voir chapitre IV, sec- ion

III). Les protons H+ sont libérés au sein du biofilm suite à l’utilisation du sulfate d’ammon um
comme source d’azote entraînant de la sorte une acidité telle que le consortium n’arrive plus à
dégrader le solvant à un certain pH. La capacité tampon du milieu A serait donc suffisamment forte
pour réguler le pH au sein du biofilm ce qui n’est de toute évidence pas le cas du milieu B

V. EFFET D’UNE VARIATION DE CHARGES

Cette section traite du comportement du biofilm lorsqu'il est expose a des fluctuations de la charge
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en MEK. Trois expériences de variation de charges ont ete réalisées avec des charges de croisière

respectives de 4,8, 1,5 et 6,2 kg mr'3 j'1. Les résultats de ces experiences permettront de prédire le

comportement du reacteur dans des conditions opératoires reelles. Les bilans n'ont ete effectues

qu'une fois que l'état stationnaire du biofilm a été atteint.

V.l. VARIATION DE CHARGES (CHARGE DE CROISIERE - 4,8 kg m. ’j ')

En vue de determiner les capacités de dégradation et d’adaptation des micro-organismes à une

variation de charges, le biofilm a été exposé à des charges comprises entre 0,7 et 12,6 kg m,” j 1 au

276:mc jour de fonctionnement. Les charges se sont succédées dans l'ordre suivant; 4,8, 3,5, 1 ,8, 0,7,

6,7, 8,6, 10,2, 11,5, 12,6 kg mr‘3 j'1. L’expérience s'est déroulée en un seul jour pendant lequel le

biotilm colonisait 80 % de la surface latérale du réacteur. La Figure V.10 ,a. reprend la relation entre

la charge appliquée et la vitesse volumique de dégradation ainsi que la relation entre la charge

appliquée et l'efficacité d'élimination. La première constatation est que la dégradation évolue

asymptotiquement vers un palier compris entre 3,1 et 3,5 kg mr'3 j’1 au-delà d'une charge de

10 kg mr'3 j'1. 11 apparaît que l’efficacité de dégradation diminue avec la charge appliquée. De plus.

le rapport des concentrations en phase gazeuse et liquide est toujours proche de la constante de

Henry ce qui dénote l’absence de résistance au transfert externe du substrat.

La baisse du pH de l’effluent liquide est révélatrice d’une activité biologique tandis que son

augmentation traduit une baisse de cette activité. Une diminution du pH vers la fin de l’experience

est le résultat d’une poursuite de la dégradation du solvant. Aucun signe d’inhibition du biofilm

n’est observé à une charge volumique de 12,6 kg mr"3 j 1 correspondant à une concentration à
saturation en phase liquide de l’ordre de 2 g F1.

V.2. VARIATION DE CHARGES (CHARGE DE CROISIERE - 1,6 kg mr 3j ‘)

L'effet d'une diminution de la charge de croisière à 1,6 kg mr'3 j a été étudié lors d'une série de

variations de charges au 371cmc jour correspondant au 5e““ jour d'un cycle de 7 jours. Cette charge

initiale a été imposée au réacteur pendant deux semaines afin de conditionner la biomasse à ce
nouveau paramètre de gestion. Un nombre total de neuf charges a été appliqué dans l'ordre suivant;

1,6. 3,4, 5,1, 6,8, 8,4, 9,5, 10,2, 11,5, 12,9 kg mr‘3 j1. Le temps de stabilisation alloue au reacteur

était de deux heures. La Figure V.10.b. reprend l'évolution de la vitesse volumique de dégradation

164



rv

4 u,S
a. ■ -- 0.7

■3 - -- o.o
-- 0.5■

2 -
6.4

-- o.31 -
-- 0,2

0 o.l
0 2 4 8 10 126 14 10 18

4 6,K
b.

z -Z -- 6.7

-- 6.6
- 6-5

",

-- 6.4 ~

■

IV 3 - ■

II1'
£ 1 -- 6.3a s i -
> -S' -- 6.2

0 6.1
0 2 4 10 126 8 14 10 18

4 6.8
C. -- 6,7

3 - -- o.o

-- o.5
2 -

-- 0.4

-•0.3

-- 6,2

0 6.1
0 2 12 lo4 8 10 14 1S6

Charge appliquée (kg mr ‘j ')

Figure V. KJ a,b,e. Involution de la vitesse uiiumiquc eic
degradation et du pli en Fonction de la charge appliquée

pour di\ erses charges de croisière

165



et du pH de l’effluent liquide en fonction de la charge appliquée. Fait marquant, on remarque que les
performances de dégradation augmentent progressivement jusqu'à une charge de 8,4 kg m," j'1 pour
ensuite diminuer et s'annuler pour une charge de 1 1,5 kg m, ’ j Une comparaison peut être faite
entre les résultats des deux expériences de variation de charges. La première remarque est que la
capacité d'élimination maximale est constante et est de l'ordre de 3,5 kg m," j'1 quelle que sait la
charge initiale. Une autre constatation importante est l’inhibition totale de l'activité biologique qui

révèle que la biomasse n'a pas réagi de la même manière aux concentrations elevees lors de cette

experience.

A quoi peut-on attribuer cette diminution de l'aptitude de la biomasse à traiter des concentrations
elevées de MEK, tout en sachant que les deux expériences ont été menées à un moment du cycle ou

la surface colonisée était de 80 % ? Diks et al. (1994) notent que la vitesse de degradation de la
MEK est liee à la quantité de biomasse impliquée dans son élimination On peut raisonnablement
prédire aussi que lorsque la charge de croisière augmente, la quantité de biomasse qui se forme
augmente egalement. Ceci s’explique tout simplement par le fait que la vitesse volumique de
consommation croît avec la charge en MEK dans la gamme des charges initiales testées, c'est-à-dire
entre 1,6 et 6,2 kg mr° j1. On a pu confirmer cette hypothèse en pesant la biomasse présente sur la
paroi du réacteur en fin de chaque expérience de variation de charge, en sachant que les charges de

croisière respectives étaient de 4,8 et 1,6 kg mr‘3 j'1 respectivement. En effet, si lors de la premiere
expérience, le poids sec à 105 °C était de 120,3 g, dans la présente expérience il n'est que de 38, 1 g
(Tableau V.2). La Motta (1976 b) soutient, suite à ses expenences de dégradation du glucose dans
un réacteur continu, que la concentration initiale du substrat appliquée à un réacteur lors de la phase
de croissance préliminaire du biofilm influence la vitesse de consommation du substrat et par
consequent la vitesse de croissance du biofilm.

Tableau V.2. Comparaison des poids secs de biofilm récupéré, des vitesses de degradation
maximales et des seuils d’inhibition totale correspondants pour différentes charges de croisière.

I\nux(kg mr ‘ j1)Charge de croisière
(kg mr‘3 j'1)

Poids secs à 105 °C (g) Seuil d'inhibition
totale (kg m," j*1 )

4,8 120,3 3,5
1,6 38,1 3,4 11,5
6,2 83,0 3,0 16,4

Que s’est-il passe aux fortes charges au niveau de la biomasse? 11 semble que celle-ci ait été inhibee
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par une charge de 1 1,5 kg ni,''1 j’1 correspondant a une concentration at'tluente de 9,1 g m ' dans la

phase gazeuse et à une concentration à saturation dans la phase liquide de 1 ,8 g 1' . Or. Agathos ci

al. ( 1997) n’ont décelé aucune inhibition par la MEK. en reacteur batch a une concentration en MEK
égale à 9 g l'1. On constate là aussi que la degradation s'accompagne d'une acidification de l'effluent

liquide; de plus la perte des performances s'accompagne d'une augmentation du pH. Que cette

inhibition soit due à l’acidification du biofilm semble tout à fait plausible. De plus, l'arrêt d’activité

serait provoqué par des charges d'autant plus faibles que le biofilm est moins volumineux, donc que

la charge initiale est faible.

Enfin pour confirmer notre hypothèse concernant l'effet de la charge de croisière sur le

comportement du biofilm aux charges elevées, nous avons effectué une variation de charges au

39cmc jour correspondant au 6CIUC jour d'un cycle de S jours, mais avec une charge de croisière de

6,2 kg nv j'1 qui a été imposée au réacteur dès le début du cycle de renouvellement du biofilm Un

nombre total de six charges a été applique dans l'ordre suivant: 6,2, 1,6. 8.4. 9,8, 12.5.

16,4 kg m/'j*1 et une durée de deux heures a été observée avant chaque changement de charge, l a

vitesse volumique maximale de dégradation est moins grande que lors des deux experiences

précédentes (Figure.V.lü c) et équivaut à 3,0 kg mr° j'1. Cependant, l’arrêt de l'activité biologique

survient quand la charge appliquée est de 16,4 kg mf ’ j'1 correspondant a des concentrations

effluentes de 12,5 g m'3 et 2,5 g l'1 en phase gazeuse et liquide respectivement. Le seuil d'inhibition

est donc supérieur à celui de l'expérience précédente. Ceci est à mettre au compte de la quantité de

biolilm qui, prélevé en fin d'experience, est de 83 g en poids sec (voir Tableau V.2). Ce biofilm de

poids supérieur à celui de l'expérience précédente a pu "encaisser" des charges allant jusqu’à

16,4 kg mf’ j’1, alors que le biofilm précédent n'a pu être actif au-delà de 1 1,5 kg m2’ j ' Pourquoi

a-t-on observé un poids sec de biomasse qui ne représente que les 2. 3 de celui obtenu lors de la

première expérience, alors que la charge de croisière est supérieure de 3ü % ? ( .’explication pourrait

être liée au changement de la composition du milieu d'alimentation du fait que la concentration en

sulfate de magnesium a été réduite par un facteur de quatre, c’est-à-dire de 0,5 g F1 a 0.02 g f afin

de palliera un problème de bouchage de l'orifice du cône d'atomisation

V.3. COMPARAISON DES PERFORMANCES DU REACTEUR AVEC CELLES

RAPPORTEES PAR LA LITTERATURE

Le peu de données fournies par la littérature sur la degradation de la MEK. en réacteur a phase
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gazeuse nous indique que la vitesse maximale de degradation atteinte par le réacteur D I B est oin

d’etre négligeable (Tableau V.3). En etïet, la surface spécifique du support dans le cas du reac:eur
DTB-MEK est de 6 à 40 fois inférieure à celles presentees par les biofiltres et les lits bactériens.
D’après Deshusses et Hamer (1993), Deshusses et al. (1993, 1995 a et 1995 b) et Kirchner a al.
(1987), les performances de traitement de la MEK par un biofiltre et un lit bactérien dépendraient
plus du temps de séjour du gaz dans le réacteur et donc du transfert du COV que de la biologie.
Cette constatation renforce encore l’idée qu’un meilleur contrôle des conditions environnantes

regnant au sein du biofilm du réacteur DTB permettra aux micro-organismes d’exprimer leur
activité maximale.

VI. EFFET DE LA CONCENTRATION EN OXYGENE

L’étude de l'optimisation du réacteur requiert l’identification du ou des paramètres limitant la vitesse
de dégradation. Selon Deshusses et al. (1996), la résistance au transfert gazeux a l'interface gaz-

liquide peut généralement être négligée et les limitations potentielles au sein du biofilm sont soit de
nature difïusionnelle ou biologique. 11 est bien connu que la diffusion de l’oxygène a l'intérieur
d’un biofïlm est parfois limitante à cause de sa faible solubilité (Kirchner et al., 1996 1. Afin
d’identifier une limitation éventuelle en oxygène, diverses charges en MEK ont été appliquées en
enrichissant la phase gazeuse en oxygène. Cette expérience a eu lieu au 397c,"c jour de
fonctionnement du réacteur. Le pourcentage de colonisation de celui-ci était de 70 %. Cependant le
biofïlm était fortement plissé et comportait des tâches noires au niveau des tronçons présageant
d’une chute imminente. Celle-ci a, en effet, eu lieu le lendemain. Le reacteur a été alimente en air
enrichi en oxygéné concentré à 77 %. Une charge initiale de 1,6 kg m ’ j 1 a ete appliquée en
présence d’air non enrichi, puis les charges suivantes ont été appliquées au sein d’un gaz enrich en
oxygène: 1,6 , 6,8, 9,8, 16,4 et 1,6 kg mr'3 j'1. Les résultats repris à la Figure V. 1 1 montrent l'apport
positif de l'oxygène à une charge de 1,6 kg mr'3 j'1 de MEK. En effet, l'efficacité d'élimination passe
de 36 % à 63 %. Aux charges suivantes, la dégradation atteint un maximum de 2,1 kg mr" j'1. Même
si des bilans n'ont pas été effectués dans les conditions d'air ambiant pour une comparaison directe
avec les conditions d’enrichissement en oxygène, on ne peut toutefois pas considérer que le réacteur

a réagi favorablement à un apport accru en oxygène aux charges élevées. Aux faibles concentrations

en MEK, la diffusion de l’oxygène aurait pu être améliorée grâce a une légère surpression associée a
l’air industriel. Aux charges élevées, comprises entre 6,8 et 16,4 kg mr j'1 le système semble limité
par la vitesse de la réaction biologique et/ou la diffusion de la MEK au sein du biofïlm Des
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Tableau V.3. Comparaison des performances du réacteur DTITMEK a\ec d'autres types de
bioreacteurs.

Type de bioréacteur et
de support

Auteurs Vitesse volumique Rendement
maximale de degradation d'élimination

UT:,.,J cnkem/'j;1
Deshusses cl al.
_Q993J_

Biofiltre, compost 1.2 1 00 u u

Deshusses et al.
(1995)

Biollltre, compost et
sphères en polystyrène

2.88 100 %

Kirchner cl ai
(1987)

Lit bactérien, charbon |

______
actif I

Tubulaire
essentiellement à phase

gazeuse, verre Pyrex_[

3,12 67 0 u

Réacteur DTB-
MEK

3,0 a 4,8 25 a 50 %
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Figure V. 1 1 . Effet de la concentration en oxygène dans le gaz affluent sur
les performances de dégradation du reacteur
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problèmes de diffusion de l'oxygène au sein du biofilm auraient ete soupçonnes si l'apport accru Je
ce dernier avait amélioré la capacité de degradation par rapport aux performances obtenues

antérieurement dans des conditions semblables.

VII. EFFET DU DEBIT GAZEUX

Du point de vue du genie des procédés, la vitesse superficielle du gaz a un effet considerable sur le

système car elle détermine le temps de séjour moyen du substrat au sein du réacteur. Afin de

vérifier cette influence, des expériences de dégradation du polluant ont été réalisées et des cou'bes

de performance ont été établies pour des débits gazeux de 500 1 h'1 et 1000 1 h'1, pour diverses
charges de MEK comprises entre 1,0 et 12,5 kg mr‘3 j‘l. Un temps de stabilisation de 12 heures a été
alloue au réacteur lors du passage entre les deux débits gazeux afin de s'assurer du retour du

système aux conditions d’équilibre. Les autres conditions de gestion du reacteur et notamment le

débit liquide sont restés inchangés.

La Figure V.12 rapporte les résultats relatifs à la capacité d’élimination du substrat en fonction de la

charge appliquée pour les deux débits gazeux utilises. On constate l’effet favorable d'une
diminution du débit gazeux sur l’activité biologique. La Figure montre egalement que la charge

volumique critique, indiquant un début d’inhibition de l'activité de dégradation est comprise entre

9,5 et 10,5 kg m,*3 j'1 à un débit de 1000 1 h'1, tandis qu’au debit de 500 1 h1, aucune inhibition n'est
observée dans la gamme des charges testées. La Figure V.13 montre que les rendements de
conversion du substrat sont supérieurs au plus faible débit mais seulement à des charges inférieures
à environ 8,0 kg mr'3 j ‘. Les deux courbes de rendement de conversion se rapprochent à une charge

de 10,0 kg m,'3 j'1. La réduction de l’efficacité de dégradation avec l'accroissement de la charge en
MEK a été observée aux deux débits gazeux. A 500 1 h1, des rendements de 93 % et 86 % ont été

enregistrés pour des concentrations gazeuses de MEK de 1,7 et 3,0 g m'3 correspondant à des
charges respectives de 1,1 et 2,2 kg mr'3 j1, tandis qu’à 1000 1 h1, des rendements de conversion de
70 % et 63 % ont été obtenus pour des concentrations gazeuses de MEK de 0,8 et 1,5 g nr
correspondant à 1,1 et 2,0 kg mr'3 j'1 respectivement. Ces résultats mettent en exergue l’effet
favorable de l’accroissement du temps de séjour moyen du gaz dans le réacteur. L'effet combiné
d'une augmentation de ce dernier de 68 à 136 secondes et du doublement simultané de la
concentration de la MEK à 1’entree du réacteur se traduit par une amélioration moyenne d: la
capacité de dégradation d’environ 20 %. La vitesse maximale de dégradation obtenue
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expérimentalement au débit de 500 1 h'1 et qui est de 4,2 kg mr'3 j'1 ne reflete pas forcément les
capacités maximales du réacteur, mais en tout état de cause, elle est de l’ordre de 25 % supérieure à

la vitesse maximale obtenue à 1000 1 h1, à savoir 3,4 kg m/’j'1.

La Figure V.14 permet de suivre la variation de la concentration effluente en MEK en fonction de la

concentration affluente au sein de la phase gazeuse. Une réduction significative de la conceniration

à la sortie du réacteur est obtenue au débit de 500 1 h'1 correspondant à un debit specific ue de
26,3 m3 mr'3 h'1. A ce debit, la percée du solvant est enregistrée à une concentration affluente de

3 g m'3, tandis qu’au débit de 1000 1 h1, correspondant à un débit spécifique de 52,6 m’ m,'3 h'1, le

taux de conversion le plus élevé a été obtenu à une concentration affluente de 1,1 g m ' et vaut

70 % environ. Notons, à des fins de comparaison, que les valeurs de percee du même solvant
obtenues par Deshusses (1994) dans un biofiltre sont de 0,65 et 2,00 g m’3 pour des debits gazeux
respectifs de 400 et 200 1 h'1 correspondant à des débits spécifiques de 88 et 44 m3 m ' h 1

respectivement.

VIII EFFET DU DEBIT LIQUIDE

Le débit liquide peut non seulement assurer les conditions optimales de la réaction biologique, il
peut aussi influencer le transfert de masse du substrat de la phase gazeuse au biofilm ainsi que la
formation et l’épaisseur de ce dernier (Diks et Ottengraf, 1991). Il joue donc un effet majeur sur les
performances du système.

L’influence du débit liquide sur la vitesse volumique de dégradation a donc été etudiee pour des
charges de polluant comprises entre 2,2 et 15,0 kg m/3 j ‘. Les débits liquides testés sont de 0,: 5 et

0,90 1 h1. Le débit gazeux utilisé est de 1000 l h1. On constate, d’apres la Figure V 15, l'effet
favorable de la diminution du débit liquide, en particulier pour les charges en MEK supérieures à
environ 2,0 kg mr'3 j'1. L’amélioration des performances du reacteur est plus significative aux
charges supérieures à 4 kg mr’3 j'1. L’augmentation moyenne de la capacité d’élimination est de

l’ordre de C,8 kg mr’3 j1 dans la gamme des charges testées. Les rendements maximaux qui ont été
atteints expérimentalement dans ces conditions sont de 100 % et 98 % pour une charge de
1,4 kg mr'3 j

1 aux débits liquides de 0,15 1 h'1 et 0,9 1 h 1 respectivement. L’effet favorable de la

diminution du débit liquide peut être attribué au meilleur transfert du substrat a travers la phase

liquide dû à l’existence d’un film liquide plus fin. Cependant, les performances obtenues au debit
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liquide de 0,15 I h"1 sont très proches de celles obtenues avec un débit liquide de 0,5 I h . utilise

dans des conditions "standard".

Les Figures V.16 et V.17 illustrent la relation entre la concentration effluente du solvant et la

concentration affluente, dans les phases gazeuse et liquide respectivement. L'allure de la

concentration en MEK à la sortie du réacteur est identique pour les deux debits liquides Les

concentrations effluentes sont pratiquement les mêmes dans la phase gazeuse mais s'écartent

sensiblement dans la phase liquide.

La charge critique de polluant indiquant un debut d'inhibition de la biomasse ne semble pas
dil'férente aux deux débits liquides bien qu’une diminution de l’épaisseur du biofilm a ete obsenee

suite à l’effet de cisaillement plus important associé au débit liquide de 0,9 1 h 1

IX. DISCUSSION

La discussion qui va suivre touchera aux quatre volets suivants :

- L’étude des performances du réacteur en fonction du cycle du biofilm :

- L’influence de l’epaisseur du biofilm sur les performances du réacteur ;

- Le comportement du biofilm face à des fluctuations de charge ,

- L’effet du pH et de la concentration en oxygène.

IX. I. INFLUENCE DU CYCLE DE DETACHEMENT-RENOUVELLEMENT DU BIOFILM

La comprehension de la dynamique de croissance du biofilm n'a pu être entamee que par le biais du

suivi de deux cycles de détachement-renouvellement de la biomasse. Ceux-ci ont montre des orofils
similaires tant au niveau de la capacité de dégradation, de la progression de la colonisation qu'au

niveau du pH. Etant donné que les films biologiques ont des communautés dynamiques cont le

métabolisme et la composition biotique sont déterminés par plusieurs conditions environnan.es, on
ne peut espérer reproduire parfaitement ces conditions à chaque cycle. Pour savoir si les

performances sont liées à la qualité de la biomasse ou à la surface colonisée et/ou à l’epaisseur du

biofilm, on a tenté d'interpréter les résultats obtenus lors du suivi de ces deux cycles.

On a bien constaté lors de ces suivis réalisés à six mois d'intervalle, que les performances

174



□ 0,15 l/ h ▲0,9 l/h

10
3 □
S 3 8- ▲

I SI I 6-

w *
1

1-1
i -î

11

2 -
U

&O T3

° 0 ■Æ-tV
0 2 -4 lu8U

Concentration atlluente en MKk
dans la phase yaccuse (g m )

Figure V.16. Evolution de la concentration effluente en MEK dans la phase
gazeuse en fonction de la concentration affluente pour deux debits liquides

differents (0,15 I h'1 et 0,91 h1)

1800
aj 1()00

Ü 1400S 3
I * 1200
J J- 1000

1 8 8ÜÜ

1 O. bÛÜ
E —11 400

200o

0

2 100 84 l>

Concentration atlluente en MLR.
dans la phase gazeuse (g m ' )

Figure V.17. Evolution de la concentration effluente en MEK dans la phase
liquide en fonction de la concentration affluente pour deux debits liquides

différents (0,15 1 h 1 et 0,9 1 h'1)

175



maximales sont atteintes au jour 3 malgré que le pourcentage de colonisation soit intérieur a 41 %.

11 serait erroné de chercher un lien entre la surface colonisée et les performances du reacteur, car
celles-ci sont beaucoup plus fonction de l'épaisseur du biorllm. En effet, au jour 3, le biofilm
pourrait être si fin qu'il pourrait coloniser 100 % de la surface du réacteur alors que l'on ne le voit à
l’œil nu que sur 30 à 40 % de cette surface. La diminution de la capacité de degradation après le
jour 3 serait due à des limitations imposées au consortium dans le biofilin et qui auraient rompu son
métabolisme d'une certaine manière. 11 est possible que le biofilm, ayant atteint une épaisseur
"critique” souffre d’une carence en oxygène. La phase d'ajustement aux nouvelles conditions

environnementales affecterait de la sorte les performances du réacteur, les produits métaboliques
largués par les bactéries anaérobies pouvant être préjudiciables a l’activité des bactéries aérobies
(Hoen et Ray, 1973). L'acidification du biofilm pourrait aussi être a l'origine de cette inhibition.

L'évolution de la colonisation du réacteur telle qu’elle est suivie visuellement et l’épaississemert du

biofilm n’entraînent pas d’amélioration des performances de degradation. On doit donc pour
expliquer ce phénomène, distinguer deux types de micro-organismes constituant le biofilm :

des micro-organismes actifs responsables de la dégradation du substrat
des micro-organismes désactivés qui ne jouent plus aucun rôle dans te processus de degradation

du fait qu'ils pourraient se nourrir des produits métaboliques des bactéries anaérobies.

Les causes de la désactivation sont multiples et peuvent dépendre (Belkhadir ei al., 1988;

Characklis, 1990):

- de l'accumulation interne dans le biofilm ou dans les micro-organismes même de metabolites

inhibiteurs ou d'apparition de conditions acides au sein du biofilm ,

- de la limitation de la diffusion du substrat et des éléments nutritifs au sein du biofilm suite à son
épaississement et à l’effet de confinement.

On va essayer de développer ces deux points pour tenter d’aboutir aux causes limitant les

performances du biofilm. En effet, on peut supposer que l'acidification est néfaste au
développement des bactéries. Les observations du biofilm au microscope nous ont permis de

constater que la densité des bactéries est plus faible sur le tronc qui est plus acide. Les conditions
acides sont certainement préjudiciables au développement bactérien et pourraient réduire l’activ ité
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du biofilm. L'augmentation ultérieure de la force tampon du milieu d'alimentation a permis de
maintenir le pH à la surface du biofilm à une valeur supérieure mais n'a pus pour autant amélioré les

performances du reacteur sauf aux charges très élevées. Cependant, aucun metabolite acide ( acide

acétique, acide formique, etc.) n'a pu être détecté dans de l'effluent liquide. Le pressentiment que

l’acidification était due à la libération de protons suite à la consommation d'ammonium comme
source d’azote a été confirmée expérimentalement lorsque le sulfate d’ammonium fut remplace par

le nitrate de potassium (voir chapitre VU). Les conditions acides sont, d'une part, responsables de

l’inhibition d'une bonne partie de la composante bactérienne, dans les zones ou le pi 1 est trop bas
pour permettre sa croissance et déclenchent, d’autre part, une proliferation fongique qui devient
prédominante dans ces mêmes zones et qui est, fort heureusement, apte a dégrader la Ml 'k mais un

peu moins efficacement que la composante bactérienne comme on le verra plus loin

La vitesse de consommation de la MEK pourrait aussi être limitée par la diffusion du substrat et des

éléments nutritifs. La disponibilité de ce derniers au sein du biofilm peut en être fortement
amoindrie. En conséquence, la quantité de solution nutritive minimale calculée a partir de la

stœchiométrie pourrait être insuffisante dans le cas d'une telle limitation. L'augmentation du debit

liquide pourrait pallier cette carence en accroissant l'ecoulement dans les canaux au sein du biofilm
(De Beer et Stoodley, 1995).

Il est important à ce stade de parler de l'influence de la constante de Henry. Celle-ci exerce une
influence déterminante sur la biodégradabilité d'un polluant, kirchner cl al. (1989) ont mis en
év idence que la difficulté d'élimination d'un composé organique volatil augmente avec sa constante

de Henry et tout particuliérement lorsque celle-ci est supérieure à 10”, ce qui est le cas de la MEk

(Haami«i»i.*uiciic ” 5 x 10” à 35 °C). Une telle dépendance entre l'efficacité d'élimination et la

constante de Henry tient à la diminution de la concentration à l'interface biofilm-liquide quand cette

constante augmente. Cela pourrait expliquer les performances exceptionnelles du réacteur lorsque le

méthanol a été utilise comme substrat. Celui-ci possède une constante de Henry adimensionnelle de

1 ,88 x 10"4 et est donc nettement plus soluble que la MEK

En tout état de cause, la vitesse volumique maximale de degradation a augmenté de 1 ,5 kg m." j ' a

3,5 kg nv j 1 entre le 46'

renouvellement plus rapide du biofilm et l'apparition, constatée visuellement, de fi laments

fongiques de taille importante. Le flux diffusionnel total de MEK de la phase liquide vers le biofilm

et le 194e'"1-' jour. Cette augmentation pourrait être expliquée par le
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augmenterait avec l’apparition d'un biofilm rugueux et filamenteux (De 3eer et al., 1994 b) Selon

Characklis (1990), l'hétérogénéité de la surface d'un biofilm augmente la résistance au frottement du

liquide et le transfert de masse par advection à l’interface liquide-biofilm.

IX.2. INFLUENCE DE L’EPAISSEUR DU BIOFILM, DE SA DYNAMIQUE DE CROISSANCE
ET D’ORGANISATION

L’objectif de cette section est d’étudier l’évolution des performances de dégradation du biofilm en
fonction de son épaisseur et de corréler ces données avec les transformations du biofilm. En ce qui

concerne l’influence de l’épaisseur du biofilm, notons que lorsque ce dernier est mince, c'est-à-dire
aux jours 1 et 2, le réacteur est en régime cinétique car l'épaisseur du biofilm serait complètement
activ e. La vitesse volumique de dégradation augmente avec la charge appliquée jusqu'à ce que le

biofilm atteint une certaine épaisseur appelée par certains auteurs "épaisseur de film iceale"
(Howell et Atkinson, 1976 ; La Motta, 1976 a). Selon le modèle de Hoen et Ray (1973), lorsque

cette épaisseur "critique" est atteinte, des produits métaboliques indésirables sont produits ei sont

soit transférés dans le milieu par diffusion soit consommés par les micro-organismes de la couche
superficielle, ce qui aurait pour conséquence de réduire la vitesse d’épuisement du substrat La l\se
des organismes aérobies se retrouvant dans les couches anaérobies constitue egalement une autre

source de nutrition à la masse microbienne survivante. 11 s’ensuit une diminution de la densité
microbienne Ce modèle attribue l’existence de l’épaisseur active ou critique a une limitation en
oxygène. Dans notre cas, l’expérience d’enrichissement de la phase gazeuse en oxygène n'a pas
montré l’existence de ce type de limitation. Une limitation d'ordre biologique plutôt due a

l’acidification du biofilm (Figure V.13) est probablement à l'origine de cette limitation des
performances du biofilm qui est à peine visible au jour 3 C’est l'apparition de ces conditions acides
qui serait à notre sens responsable du ralentissement et de la stabilisation du processus de la
dégradation du solvant. Le biofilm formé entre les jours 1 et 3 serait donc majoritairement bactérien
si on admet que le temps de génération des champignons est plus long que celui des bactéries.
Cependant, les conditions d’acidité maximale observées au jour 3 correspondent au debut d une
croissance microbienne majoritairement fongique. Sans cette prolifération fongique, l'activité
biologique aurait été vraisemblablement inhibée au regard des pH acides mesurés à la surface du

biofilm sur une période d’un cycle (Tableau IV.3). Cette nouvelle phase représente, par analogie au

modèle de Hoen et Ray ( 1973), une phase d’organisation du consortium à un nouvel environnement

et les performances se stabilisent alors à un niveau légèrement plus bas que celui enregistre au jour
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3 et deviennent indépendantes de l’épaississement de la biomasse. Les couches un peu plus

profondes seraient donc actives grâce a la composante fongique notamment (voir plus loin au

chapitre Vil) contrairement à celles décrites par le modèle de iloen et Ray qui entrent en phase

d’anaérobie ne contribuant pas du tout à la dégradation. L'épaisseur critique ne se limiterait plus a
une mince couche superficielle mais engloberait une bonne partie de l'epaisseur totale du biofilm
suite à la transformation du biofilm bactérien en un biofilm bacterio-fongique accroissant
considérablement les taux de diffusion avec la diminution de la population bactérienne i Christensen

et Characklis, 1990). L’apparition de conditions anaérobies ne se ferait qu’au-dela de cette épaisseur

critique favorisant la lyse cellulaire. Une profondeur de pénétration de 2,1 mm par le substrat a
d’ailleurs été proposée par Tomlinson et Snaddon ( 1966) dans le cas de bioiilms fongiques a base

de Gijutnchum essentiellement. La lyse cellulaire et le poids humide relativement ele\e de la
biomasse atteignant parfois des valeurs de l’ordre de 2 kg voire 2,5 kg contribuent conjointement au

détachement massif ou par fragments importants du biofilm.

Apres avoir élucidé l’influence de l’épaisseur du biofilm et de l'évolution de la composition de ce

dernier sur les performances du réacteur, il est tout aussi important de tenter de comprendre

l’influence de la cinétique de croissance du biofilm et du taux d'occupation du support sur l'activité
biologique. Belkhadir ci al. (1988) décrivent la croissance d'un biofilm selon six étapes . 1 ) phase

de latence très breve (5-10 h) correspondant a une fixation réversible de bactéries sur le support

2) phase de croissance accélérée (logarithmique) du biofilm correspondant à une accumulation très

nette en biomasses fixées qui à la fin de cette phase forment une mince couche uniforme de

50-80 pm ; la capacité du biofilm à épuiser le substrat tend alors vers une valeur limite maximale .

3) phase de croissance linéaire du biofilm correspondant à une accumulation a taux constant de la

biomasse sur le support et caractérisée par un régime permanent de fonctionnement, donc par un

ralentissement du processus par rapport à la phase précédente : les limitations d iffusionneIles et les

effets d’inhibition dus à l’apparition de couches anaérobies sont les causes de cette phase de ce

ralentissement; 4) phase de ralentissement traduisant un ralentissement lié aux contraintes

hydrodynamiques (cisaillement) dont les effets augmentent avec l'epaisseur du biofilm ce qui

empêche des accumulations additionnelles ; le système tend alors vers une masse et une épaisseur

constantes ; 5) phase de stabilisation caractérisée par des valeurs constantes et maximales de la

masse et de l’épaisseur du biofilm et finalement 6) phase de décrochage caractérisée par une perte

totale ou sous forme de lambeaux due à la lyse cellulaire dans les couches profondes ci a la

destruction des cellules responsables de la fixation.
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Au regard de l’évolution des performances du réacteur en fonction du temps (Figure V.4i et par
similitude à la description qui vient d’être faite, on peut donc situer la transition entre les phases

accélérée et linéaire au jour 3. En effet, un bioftlm très fin a pu être observe ce jour là sur une zone
représentant 32 % de la surface totale du réacteur (Figure V.3). De plus, un régime de

fonctionnement quasi-stationnaire par rapport aux performances du réacteur a ete atteint au-dela de

ce jour malgré l’augmentation du degre de colonisation (estimé visuellement) suggérant que la

colonisation ultérieure des parties apparemment dénudées de la paroi du tube au jour 3, soit ne loue
aucjn rôle dans la dégradation du solvant (Zhang et al,. 1995), soit s'accompagne d une
modification de la composition du biofilm et donc d'une reorganisation des communautés

microbiennes à des degrés différents selon la hauteur du réacteur et les conditions acides y régnant.

La deuxième hypothèse semble plus vraisemblable car au moment où l’acidification gagne la zone
du chapeau (Tableau IV.3), l’activité de dégradation se poursuit toujours grâce a une proliferation

fongique importante comme en témoigne le développement rapide en épaisseur et en surface du

biofilm. Le lavage plus énergique du biofilm par la solution nutritive au niveau du chapeau est a
l'origine du meilleur contrôle du pH observé à cette hauteur du réacteur en début de cycle.

L 'acidification plus poussée du biofilm à ce stade du cycle dans les zones encore denudees du

réacteur est synonyme d’inhibition de l’activité bactérienne Seule une partie de la surface totale du

biofilm semble donc active. Cette partie est supposée situee dans le chapeau du reacteur puisque le

pH y est proche de 7. De plus, l’activité maximale pourrait être liee à l’existence d'un biofiltr très

fin dont l’epaisseur est limitée à une couche de biomasse presque invisible au jour 3. Cette partie de

biofilm actif serait principalement constituée de bactéries puis une couche à composante fongique
prédominante envahirait la surface du tronc et dans une moindre mesure celle du chapeau state a
l’acidification du biofilm. La composante fongique n’étant pas dénuee d'activité dans des
conditions acides, elle contribue à l’activité globale du biofilm car la composante bactérienne serait

complètement inactive dans de telles conditions. En outre, l’epaississement des couches profondes a
une influence déterminante sur le seuil d’inhibition par l’acidité. En d’autres ternies, le seuil

d’inhibition est d’autant plus élevé que le volume du biofilm est important. Ceci s’explique par le
fait que pour une vitesse de dégradation donnée, la concentration en protons au sein du biofilm est

d’autant plus faible que celui-ci est volumineux.

L’épaisseur de biofilm actif correspondant aux performances maximales est appelée épaisseur

critique (Komegay et Andrews, 1968 ; Howell et Atkinson, 1976 ; Tomlinson et Snaddon, 1966).

L’épaisseur critique est de 65 p m selon Harremoës (1978) et d’environ 1 50 pm selon Hoehn et Ray
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(1973). Le biofilm actif formé au debut du cycle étant très fin et correspondant a une activité
maximale au jour 3 semble donc représenter l'épaisseur critique selon celte definition. Cependant, il

serait non pas limité par l’oxygène mais par une acidification poussée. Avec l'apparition de la

composante fongique et la mise en évidence de sa contribution a la degradation du substrat, on peut

parler de l’apparition d’un biofilm différent possédant une épaisseur active plus importante et qui ne

serait limité par une déficience en oxygène que plus tard durant le cycle au lieu du jour 3.

II serait intéressant dans l’optique d'une optimisation de la composante biologique d’elïceiuer des

experiences en batch sur des souches isolées de bactéries et de champignons formant le consortium

afin de determiner leurs contributions relatives à la degradation de la MEK. l.'intluenee du pli sur

l'activité de ces souches devrait également être élucidée afin de prévoir la gamme optimale pour

leur activité. Ces aspects seront abordés dans le chapitre VII.

IX.3. COMPORTEMENT DU BIOFILM FACE A DES FLUC TUATIONS DE CHARGES

La description et la discussion des phénomènes de tluctuation de charges sont utiles car ils

permettent de caractériser le comportement du réacteur dans des conditions opératoires reelles. Ces

variations de charge ont permis de mettre en évidence les phénomènes d'absorption et de desorption

du substrat. Les trois expériences de variation de charge nous ont aussi permis de conclure que le

seuil d’inhibition de la biomasse augmente avec le poids sec de celle-ci mais que la vitesse

volumique maximale de dégradation est de l’ordre de 3,5 kg mr” j'1 dans les conditions de gestion

standard. On a donc pu établir que les performances maximales du réacteur sont indépendantes de la

concentration en MEK quel que soit le poids sec du biofilm. Au-dessus d'une charge critique

apparemment variable avec la masse du biofilm, on note une diminution progressive de la reaction

biologique. Au-delà de cette charge, l’activité du biofilm semble inhibée, soit par une acidification

poussée au sein du biofilm concomitante à la dégradation de la MEK, soit par un empoisonnement

de la biomasse exposée à de fortes concentrations en substrat toxique Cette charge critique n'a pas

été la même lors des deux expériences au cours desquelles un arrêt d'activité biologique totale a été

observé. Le seuil d'inhibition de la biomasse était supérieur lors de la deuxième experience et il

semble lié à la masse du biofilm. Celle-ci serait à son tour liée a la charge de croisière imposée au

réacteur dès le debut d'un cycle.

En ce qui concerne la capacité intrinsèque du consortium a dégrader la MEK, il faut rappeler que
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nos expériences ont porté sur des charges relativement élevées au vu de la littérature qui

rapporte des charges de polluants appliquées qui peuvent être beaucoup plus faibles (Deshusses et

ai, 1996). Si on se limite à des charges inférieures à 1,5 kg mr'3 j'1, l'efficacité de dégradation
maximale obtenue a été de 100 % pour une charge appliquée de 1,4 kg m, j

1 à un debit liquide de
0,15 1 h''
dégradation diminuant avec la charge appliquée indiquent le contact incomplet du substrat gazeux
avec la biomasse active, l’apparition de conditions acides, la biodégradabiiite incomplète de la
MEK. et peut-être même l’absence d’une affinité suffisante des micro-organismes pour la MEK L.es
deux premieres hypothèses sont les plus plausibles. Le temps de séjour du gaz dans le réacteur est

de l'ordre de 68 secondes et il est possible que les micro-organismes n'ont pas le temps de dégrader

totalement la MEK. En conséquence, faute d'un temps de séjour suffisant, une vitesse de
dégradation maximale de 3,5 kg m/3 j1 n'a pu être dépassée pour un débit gazeux de 1000 1 h'1. Une
valeur maximale de 3,0 kg mr" j’1 a aussi ete obtenue par Deshusses et al. (1995 b) mais la

conversion de MEK était complète dans leur biofiltre. Il faut noter que la surface d’echange
spécifique caractérisant ce dernier était de 150 m2 m’3 alors que dans notre cas elle est seulement de

27 m2 m’3. De plus, la charge maximale testée par ces chercheurs a été de l’ordre de 8,0 kg m,'3 j
1 et

l’exposition prolongée de leur biofiltre aux charges elevées a été évitée afin de prévenir toute sorte

d’inhibition Dans notre cas, le passage a un temps de séjour de 136 s a permis d’augmenter la

vitesse de degradation à une valeur de 4,2 kg mr'3 j
1

qui n’est pas une valeur maximale. Plusieurs

auteurs ont montré que plus le temps de séjour est court, la plus petite est la charge au-dessus de

laquelle l’efficacité d’élimination descend en-dessous de 100 % (Kirchner et al., 1987 ; Deshjsses

et Hamer, 1993 ; Deshusses et al., 1995 b). En outre, les problèmes de diffusion sont, d’une part, la
cause d’une moindre degradation du solvant étant donne le nombre restreint de micro-organismes
participant a la réaction biologique et la cause de l’apparition de conditions acides et peut-etrc d'un

empoisonnement défavorables d’autre part. Ces conditions peuvent apparaître plus facilement aux
débits gazeux élevés car alors la concentration en substrat et donc sa profondeur de pénétration

étant relativement faibles, il s’ensuit une acidité, voire un empoisonnement plus marques que dans
le cas des plus faibles débits gazeux. Ces conditions sont, comme on l’a déjà fait remarquer, liees

au volume de biofilm impliqué dans la dégradation du substrat. Par conséquent, un temps de contact

insuffisant avec le solvant et des conditions acides pourraient expliquer le profil des courbes de

degradation obtenues. Finalement, le rapport entre les concentrations en MEK dans les phases
liquide et gazeuse respectivement est proche de 5 10 3 suggérant que la degradation est entièrement

contrôlée par la réaction biologique.

débit gazeux de 1000 1 h1, ce qui est très encourageant. Les pourcentages deet un
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IX.4. EFFET DU pH ET DE LA CONCENTRATION EN OXYGENE:

La determination de Eetïet du pFI sur Eactivite de biodégradation et la cinétique de croissance sera

traitée au chapitre VIL Sur la base de ces résultats, deux bilans ont été realises lors desquels le pi I

du liquide atomise a ete ajusté à 6,7 à l'aide d’un milieu suffisamment tamponne (Nad1P04.2I LO

5,34 g F1, KH;PO; 4 ,08 g F1) pour pouvoir contrôler le pH . Dans ces conditions, une \aleur du pli

proche de celle du liquide injecté a pu être maintenue. Une vitesse volumique de degradation

maximale de 4,8 kg m/’ j1 a été obtenue pour une charge appliquée de I 8 kg m, ' j1 Cela

correspond au comportement observé avec des systèmes analogues ( Weckhuyscn et al., 1443 ). Bien

qu'aucune augmentation significative du rendement de conversion n'a pu être obtenue, la valeur de

4,8 kg m, J j"1 représente une vitesse de consommation de MEK maximale a de telles charges et est

clairement une conséquence de l’optimisation du pH du biofilm.

En outre, un arrêt de l’alimentation en MEK en presence d’un apport de liquide nutritif entre le

et le jours s'est accompagne d'une absence d'acidification de l'efllueni liquide. Cela

permet de confirmer que l'acidification du biofilm est duc a la degradation de la MEK

246’

L'acidite dans le biofilm est une explication à l'abondance des souches Cicoinchu/n uniJulum et

i’usurium uxyspurum. Lors de l'expérience de degradation du methanol qui a revele des

performances exceptionnelles du réacteur, on n'avait pas observe de développement fongique

(Thalasso, 1993). Parmi les facteurs importants qui influencent l'abondance relative des

champignons, on retrouve le rapport C/N et le pH (Tomlinson et Williams, 1975). Ces auteurs

rapportent en effet que les rapports C/N éleves favorisent la proliferation des champignons et dans

le cas contraire, c’est le développement bactérien qui est favorise. Le pli acide, quant a lui. favorise

le développement fongique. Rappelons que le rapport C/N dans les conditions de gestion du

réacteur est compris entre 2,9 et 11,6. Les rapports C/N prévalant dans ces experiences ne peuvent

donc pas expliquer l'envahissement important du biofilm par les champignons. Cette proliferation

ne peut donc trouver une explication que dans l'apparition de conditions acides au sein du biofilm.

Selon Characklis ( 1990), c'est la limitation en oxygéné dans les couches profondes du biofilm qui

peut déclencher la croissance de filaments. On se rend donc bien compte de la multitude de facteurs

pouvant provoquer une prolifération fongique.

On a passe en revue les causes d’une répartition differente des bactéries et des champignons entre
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les parties supérieure et inférieure du reacteur. La prépondérance de la composante bactérienne au
niveau du chapeau serait liee partiellement ou totalement aux causes suivantes :

- L'existence d’un pH plus favorable au développement bactérien sur le chapeau que sur le tronc ;

- Les champignons peuvent se développer plus facilement que les bactéries dans des condit ons
moins humides, c'est-à-dire, là où l’activité de l'eau est plus faible et pourraient de ce fait ï>e

développer plus sur le tronc où seule la présence du brouillard humidifierait le biofilm ;

- La biomasse se trouvant sur le chapeau est aussi la première à se "servir" des éléments nutiitits

qui lui parviennent sous forme de jet et serait de ce fait le siège d’un développement bactérien plus

important. Quant à la MEK, la forte agitation régnant au sommet du réacteur permet d’exclure toute

inhomogéneité de la phase gazeuse et donc la présence d'un gradient de concentration de la MEK
sur la hauteur du réacteur qui pourrait expliquer la prédominance de la composante bactérienne en
question.

L’expérience d’enrichissement du gaz affluent en oxygène n’a pas permis d’identifier une limitation
due à la diffusion gazeuse au sein du biofllm sauf à une charge de 1,6 kg m, ’ j

1 A cette charge.

l'efficacité de dégradation a en effet augmenté de 75 °o a cause probablement d une légère

surpression du gaz affluent. L'absence de limitation en oxygène aux charges elevees n'excluc pas
l'existence de problèmes de transfert de la MEK de la phase gazeuse a la phase liquide aux faibles
charges comme en témoigné la variation du rapport des concentrations correspondantes de la MEK
(Tableau V.4). On remarque un rapport de concentrations de l'ordre de deux à quatre fois plus élève

à une charge de 1,6 kg mt'3 j'1 qu'aux charges plus élevées.

Tableau V.4. Variation du rapport des concentrations effluentes en MEK en phase gazeuse et
liquide en fonction de la charge appliquée et de la concentration en oxygène dans le gaz affluent

[MEK] effluent gazeux x ÏÔ\[MEKJ
effluent liquide

Charge appliquée (kg m,'* j'1) Concentration en
oxygène (%)

1,6 21 8,1
1,6 77 13,8
5,9 77 3,5
6,8 77 3,6
9,8 77 3,8
16,4 77 3,7
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X. CONCLUSIONS

Le biofilm présente un cycle de détachement-renouvellement d'environ six a neuf jours avec une

recolonisation rapide (deux a trois jours) et une decolonisation qui peui se faire son d'un seul tenant

soit par fragments en un ou deux jours. Une Ibis forme, le biofilm présente une épaisseur

importante et croissante surtout au niveau du tronc du réacteur ou il est très fongique. Les

performances maximales ne correspondent pas a la colonisation maximale. Un effet, elles sont

maximales lorsque le biofilm semble encore mince et que la colonisation est encore partielle Des

problèmes de diffusion pourraient exister lorsqu'une épaisseur critique du biofilm est atteinte

entravant ainsi l'approvisionnement en substrats (CL, MEK, elements nutritifs....) des couches

profondes qui pourraient entrer en phase anaerobic. D’un autre côte, des problèmes d'ordre
biologique affecteraient négativement l'activité du biofilm. Ln effet, l’anals se d'un cvcle de

detachement-renouvellement du biofilm a permis d'enregistrer une baisse d'activité des que le pli

de l’effluent liquide diminue en dessous de 6,5 et un debut de reprise de cette activité semble
coïncider avec un retour du pli a cette même valeur. Ce debut de reprise d'activité biologique ne

s'est cependant pas poursuivi car le détachement du biofilm est survenu le lendemain.

Lors du deuxieme suivi de ce cycle, les mêmes profils d'efficacité de dégradation, de pli et de

colonisation ont été obtenus. Cependant le rendement de conversion maximal atteint est de 55 V

traduisant une adaptation avec le temps de la biomasse au substrat. Diks et al. ( 1 9V>4 ) notent que le

renouvellement de la biomasse peut avoir comme consequence une évolution de celle-ci vers une

activité plus élevée. Par ailleurs, f acidification de l’effluent liquide est liée a la degradation.

L’acidification maximale coïncide avec une activité biologique maximale. Ceci n'est toutefois pas

en contradiction avec l’hypothèse que l’acidification affecte négativement la cinétique de

dégradation. La diminution d’activité qui en résulte entraîne l'atténuation de cette acidification Le

retour à des conditions d’acidité modérées (pli 6,5) stimule de nouveau l'activité biologique et

une activité biologique cyclique est ainsi établie au sein de chaque cycle de detachement-

renouvellement du biofilm.

Ces résultats renforcent l’idée d’établir l’effet du pli de la solution nutritive sur l'activité biologique

ainsi que la capacité de (iéotnchuni et busunum et du consortium bucierio-lôngique a dégrader la

MEK. à différents pH.



Les trois experiences de variation de charges qui ont été effectuées pour un degre de colonisation de

l'ordre de 80 % nous ont fourni des informations utiles quant au comportement du réacteur U B-

MEK dans des conditions opératoires réelles. Elles permettent egalement de mieux cerner ses
capacités d’élimination de la MEK. Les variations progressives des charges appliquées démontrent
que le réacteur s'adapte rapidement à de nouvelles conditions opératoires. D'autre pan, une
augmentation de la concentration initiale en substrat entraîne un accroissement de la profondeur de

pénétration de celui-ci ainsi que de l'épaisseur du biofilm actif (La Motta, 1976 b), repoussant le

seuil d’inhibition de la biomasse à des charges plus élevées.
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CHAPITRE VI. BIODEGRADATION DE IA MEK : COMPORT EM EN I TRANSITOIRE

I. INTRODUCTION

Très peu de données existent dans la littérature a propos du comportement transitoire des biofiltres
et des biolaveurs. La connaissance de la reaction de tels s\ sternes a des perturbations extérieures ou

a des changements dans les conditions opératoires est pourtant d'un grand interet Ce chapitre a
pour but de décrire le comportement transitoire du réacteur DTB lors de situations typiques

représentatives de conditions opératoires reelles, a savoir : une phase d'assechemeni du biotilm. un

choc de charge, des variations simultanées de charges et de debits gazeux

II. EFFET DL L’ASSLCI ILMLNT DU BIOFILM LT DL L'ABSENCE DI. BROUILLARD DANS
LL REACTEUR

11.1. LFh LT DL L’ASSLCI ILMLNT DU BIOI II.M SUR LES PERFORMANCES Dl
REACTEUR

L'humidilication du biofilm dans les lits bactériens pourrait affecter la vitesse de degradation (De

llevder et al., IUÙ4). Pour determiner les effets négatifs (resistance au transfert de matière) ou

positifs (lavage du biofilm, regulation du pli, apport en nutriments) probables du liquide sur les

performances du réacteur, l'atomisation du milieu nutritif a etc temporairement airèlee tandis que le

debit gazeux et la charge affluente en MEK (5,5 kg mf’j l) ont etc maintenus constants La reprise

de l'alimentation en liquide a eu lieu au terme de celte période d’assechemeni Cette experience a etc

réalisée pendant le quatrième jour d’un eveie de six jours, le pourcentage de colonisation du reacteur

étant de SU V Le biofilm a etc desséché pendant une période de cinq heures. Des bilans de masse
ont cto effectues avant et pendant cette période d'assechemeni Le biofilm étant imprégné de

liquide, on suppose qu'il dispose d'une reserve suffisante d'elements nutritifs pour la duree

d'expcrimcnlulion, une déficience en ces elements pouvant entraîner une réduction de la croissance

clou de la degradation (Posteit et Coonev , LAD), lhalasso iloo.tj avau évalué ce temps

d'autonomie a sept heures lors de ses experiences d'assechemeni du biotilm lorsque le icactcur étau

dote d'un support en mousse. L'absence de liquide signifie aussi que les produits de degradation ne

sont pas laves et que le biofilm n'est plus alimente en tampon frais. Par consequent le pli du biotilm

ne peut être régulé. De plus, l'humidification du biotilm et l'apport des elements necessaires a la

croissance des micro-organismes ne sont pas assures. Ces elements doivent être pris en

consideration lors de l'évaluation de l'effet de l'assecliement sur les performances
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Les Figures VI. l a, b et c reprennent l'évolution du débit de l'effluent liquide, du pli e. du

pourcentage d'élimination en fonction du temps d'assèchement, débutant au temps t = Û. Le debit de

l'effluent liquide pro\enant du biofilm chute brusquement sans pour autant s'annuler et atteint une

\aleur minimale de l'ordre de 20 ml h'1 au terme de cinq heures d'assèchement. On constate qu'en

debut de penode d'assèchement, la limitation de la présence de liquide a un effet négatif sur la

capacité de dégradation. Cette restriction de l'apport de liquide étant favorable au transfert gazeux.

la baisse de performance peut être interprétée comme étant provoquée par la limitation de l'apport

en liquide Néanmoins, une lois adapte aux nouvelles conditions environnantes, après environ 40

minutes, le biofilm a retrouvé sa performance initiale (r% = 2,3 kg m," j‘ ) et l'a maintenue pendant

toute la duree d'assèchement (Figure Vl.l c). Une augmentation des performances aurait pu être

attribuée à une limitation due au transfert de MEK ou d'oxygène dans la phase liquide Or ces

performances sont restées constantes et on en déduit que le transfert gazeux dans la phase liquide

constituant le brouillard n'est pas limitant, du moins à la charge considérée

Durant la période d’assechement, de l'effluent liquide a été recolle et son pl 1 mesure. L'évolution du

pli est illustrée a la Figure Vl.l.b. Après l'arrêt de Fatomisation de liquide, le pli de letiluent

liquide suit le même profil que celui du débit liquide et atteint une valeur de 2,6 Ce pli est de

l’ordre du pH minimum qui peut être mesure a la surface du biofilm lorsque le debit est de 0.5 1 h 1

- 2,5). Aucun métabolite acide spécifique n'a ete décelé dans le liquide ou dans le b ofilin.

Cela implique que l’acidification est liée a l’accumulation d'un acide minéral puisque les pka des

acides organiques sont trop élevés pour permettre une baisse du pli a une valeur de 2,5. L'acide

acétique, un metabolite potentiel mis en évidence par les voies métaboliques possibles de la

dégradation de l’acétone (Taylor ci a!., 1980) et des n-alcanes (Rittman ci ni., 1994) n'a pas ete

détecté dans les échantillons. Un mécanisme de production de protons associé à l'utilisauon de

l'ammonium au cours de la métabolisation de la MEK est mis en evidence plus loin dans une sérié

d’expériences finales. Une fois l’alimentation de liquide rétablie, l’effluent retrouve apres environ

50 minutes, donc assez rapidement, son pH de depart. 11 continue d’augmenter au delà de cette

valeur à cause, dans un premier temps, de la baisse d’activité biologique et ensuite a cause du

détachement de l’entiereté du biofilm.

(PH

11.2. EFFET DE LA REPRISE DE L'ALIMENTATION EN SOLUTION NUTRITIVE

La reprise de l'alimentation en solution nutritive s'est accompagnée d'une baisse progressive de la
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degradation (Figure Vl.l.c). Deux heures et demi apres cette reprise, l'efficacité de degradation

descend jusqu’à 25 %. Cette diminution est probablement due a une perturbation du transfert causée

par la presence de liquide. La chute subséquente du biofilm n'a pas permis de suivre l'évolution de

cette efficacité et de connaître le temps necessaire pour le retour aux performances de depart Le

temps necessaire pour rétablir l'équilibre est évidemment plus long que lorsque l’atomisation du

liquide a été interrompue. En effet, la période ecoulee avant la chute du biofilm sans que celui-ci ne

retrouve son activité initiale est de deux heures et demi alors que le rétablissement de l'aciivite

initiale après le debut de l’assèchement n’a nécessité que 40 minutes environ Cependant, apres la

chute du biotilm, on constate qu'une activité résiduelle non négligeable (Yci = 15 %) persiste alors

qu’aucun biotilm n’apparaît à l’œil nu sur la surface du verre. La surface restant colonisée ne

représente en effet que 3 % environ de la surface de la paroi du reacteur.

111. L'EFFE f D’UN CHOC DE CHARGE

Une expérience de choc de charge a ete réalisée pour étudier le comportement transitoire du

réacteur face a une augmentation exceptionnelle de la concentration du polluant telle quelle

pourrait avoir lieu suite à un dysfonctionnement de procédé, pendant une période prolongée

correspondant à un week-end par exemple. Cette expérience a été realisee a un jour du cycle

pendant lequel la surface colonisée par le biotilm était de l’ordre de 80 %. La Figure VI.2 reprend

l'évolution de la vitesse volumique de degradation pendant 48 heures d'application d'une charge de

15,8 kg m, ’ j correspondant a une concentration de l'ordre de 3,5 g F dans la phase liquide Tout

au long de cette période, la vitesse volumique de dégradation n'a pu dépasser la valeur de 3.6

kg m," j’1, obtenue trois heures et demi après le début d'application du choc de charge. Cette v itesse

décroît ensuite jusqu'à une valeur de 1,6 kg mr" j 1 indiquant un effet d'inhibition de la biomasse qui

ne s'est visiblement pas développée pendant ces deux jours. Deshusses et al. (19%) ont pu établir

qu'un pic de charge de 88 kg m,'1 j
1 applique pendant deux minutes a entraîne l'inhibition de la

biomasse présente dans un biofiltre.

On remarque, par ailleurs, que le maximum de dégradation est atteint juste apres l'application du pic

de charge Cet effet n'est pas seulement dû a la degradation mais aussi a l’effet solvant de l'eau.

L efficacité de degradation chute de moitié une demi-heure seulement apres le choc de charge
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IV. COMPORTEMENT DYNAMIQUE

Cette section traite du comportement du reacteur lorsqu’il est simultanément soumis a des \arianons

de charges et de debits gazeux. Une experience de 25 heures a ete réalisée au cours de laquelle le

debit gazeux et ou la charge appliquée ont été variées afin d'examiner les conditions de

fonctionnement non stationnaire du reacteur tubulaire.

Une période de deux a trois heures est necessaire pour que le réacteur se stabilise. La l igure VI.3

reprend les résultats de cette experience selon la séquence indiquée au Tableau VI I. Apres la

deuxieme variation de charge au temps t 5,3 heures, correspondant a un accroissement de la

charge de 2,2 à 4,0 kg m," j1 et à un débit gazeux de 500 I h l, une période de trois heures s'est

écoulee avant que l’équilibre du système sou atteint. Ce phénomène peut être explique par le tau

que suite a un accroissement de la charge, une absorption du substrat par le biofilm a lieu car la

concentration au sein de ce dernier devient momentanément plus faible que la valeur d’equilibre et

donne lieu à une vitesse d’épuisement apparente de 3 kg mr" j
1 qui descend a 2,7 kg m, ’ J

1 lorsque

le regime stationnaire est atteint. Cependant, une vitesse de degradation intermédiaire minimale de

2,5 kg m, j'1 a été observée. Il semble que la biomasse ne retrouve ses pleines capacités qu'uprès

une certaine période d'adaptation.

A l’instant t = 9,0 heures, la charge organique a été réduite de 4,0 à 3,5 kg mr ’ j'1 tandis que e débit

oe gaz a ete doublé ( 1000 I h'1). Une diminution de la capacité d'élimination peut être prédite suite a

l’effet combine de l’accroissement du debit gazeux et de la reduction de la concentration aîfluente
en substrat. Dans ce cas, la direction du flux de diffusion est inversé au sein du biofilm. L ne

desorption en resuite car la concentration de substrat au sein du biofilm devient supérieure à la

valeur d’equilibre.

11 est intéressant de noter qu’au débit gazeux de 500 1 h \ les performances du reacteur dans le
régime transitoire ont été nettement meilleures qu à un debit gazeux de 1000 I h 1 L’efficacité
d’élimination a, en effet, évolué de 32 % à 70 % px)ur une charge appliquée de LO kg n, j a

1000 1 h1, tandis qu’a 500 1 h 1 , elle a atteint des valeurs comprises entre 82 uu à 93 °o.

Au temps t = 17,4 heures, le débit gazeux a été maintenu constant a 500 1 h ', c'est-a-dire à an debit

gazeux volumétrique de 26,4 nr m ' h‘‘ tandis qu’une succession de charges a été appliquée. Des
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Tableau VI. 1. Sequence des \ anations de charges et de debits gazeux

; Temps de changement (heures) . Charge en MHK (kg m; ' j'1) l Debit gazeux (I h'- )

>001,10 :

2,1 5002,3

>005,3 4,0

10003,59,0

10001,010,0

10001,914,9
■ - I-C 5006,517,4

5008,218,7
I-i 50010,021,4

50012,523,4

194



charges de substrat de 6,5, 8,2 10,0 et 12,5 kg m,’’ j
1 ont été appliquées aux temps 17,4. 18,7. 21.4

et 23,4 heures respectivement. Dans tous les cas, une capacité d’élimination intermediaire plus

faible que lu valeur d’équilibre a été observee avant l'installation du régime permanent Cela reilète

l'effet de l'inhibition momentanée de la biomasse sous l'effet d’un choc de charge et l'adaptation

habituelle précédant le recouvrement des capacités maximales. Cependant, la baisse de l'eff cueite

d’élimination n’a pas été proportionnelle a la charge appliquée. En effet, les rendements de

degradation obtenus ont été de 43 %, 38 %, 31 % et 33 % respectivement. La vitesse de

degradation maximale obtenue est de 4,2 kg m," j'1, correspondant a une charge appliquée de

12,5 kg m,1 j'1.

V. DISCUSSION-CONCLUSION

L'expérience d'assèchement du biofilm a permis de conclure que le transfert gazeux, donc de MEK
et d'oxygène n'est pas limitant à une charge de 5,5 kg m, ' j

1 de MEK. L'interruption de l'apport en

éléments nutritifs n'a manifestement pas atfecte le biofilm. De surcroît, l’acidification poussée du

biofilm, reflétée par le pH très bas de l’effluent liquide, n’a pas affecte ses performances. Ces

conditions de pH sont en faveur d'une participation de la composante fongique au processus de

dégradation. Des experiences en batch sur les souches fongiques faisant partie du consortium, en

l'occurrence Géoirichum candidwn et i'usarium oxysporum, permettront de confirmer leur activité
vss-à-vis de la MEK et de la quantifier.

L’assèchement progressif du reacteur DTB, provoqué par l’arrêt de l'atomisation de l.quide,

n’entraîne donc pas d’augmentation de l’activité du biofilm. Dans les conditions actuelles de

fonctionnement, le transfert du polluant entre la phase gazeuse et le biofilm n'est donc pas limitant a

la charge appliquée de 5,5 kg mr'3 j'1. Cela est probablement dû à la petite mille des gouttelettes qui

favorisent un transfert gaz-liquide rapide et qui génèrent un film liquide très tin à la surface du

biofilm. La concentration de substrat affluente (4,35 g m ' ) est apparemment suffisamment elevée

pour vaincre la résistance au transfert dans la phase liquide La vitesse de degradation est donc bien

contrôlée par la biologie.

En outre, la privation du biofilm en éléments nutritifs et la forte acidification qu'il a subie n'ont pas

modifié les performances du reacteur pendant la duree de l'experience. Après une breve et faible

diminution de l’activité de dégradation, le biofilm a recouvert ses capacités initiales ei les a
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maintenues pendant cinq heures d'assechement mature une chute progressa e du pli jusqu’à une

valeur de 2,6. Par conséquent, ni l'interruption de l’apport de liquide, ni la forte acidification du

biofilm n'ont perturbé l'activité de dégradation du consortium. Cela peut être attribue a la capacité
de dégradation et a la tolerance des micro-organismes fongiques a l'acidification du biofilm ainsi

qu'aux reserves possibles de nutriments au sein du biofilm. Cependant, la reprise de l'atomisation du

liquide nutritif provoque une diminution progressive de l'efficacité d'élimination qui passe de 42 uo
à 23 %. Cette diminution est à mettre au compte des conditions transitoires liées a la réadaptation

du biofilm aux nouvelles conditions environnantes

Par ailleurs, l’application d'un choc de charge en continu de 13,8 kg m, ' j a provoque une

inhibition partielle de l'activité biologique qui a évolué vers la baisse pour atteindre une vitesse

volumique de degradation minimale de 1,6 kg m," j
1 aptes 48,3 heures de fonctionnement. La

charge appliquée correspond à des concentrations de 12,3 g m ' en phase ga/euse et de 3.3 g 1 en

phase liquide.

Des données concernant le comportement du reacteur dans le regime transitoire, reflétant des

conditions de fonctionnement reelles, ont ete presentees Le suivi de ce comportement dans des

conditions de variation de charges et de changement du debit gazeux ont permis d'obtenir des

renseignements précieux, en particulier en ce qui concerne les phénomènes importants d'absorption

et de désorption. Finalement, une période de 2-3 heures est necessaire pour atteindre Letat

stationnaire apres une perturbation de l'équilibre du reacteur.
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CHAPITRE Ml. C OMPARAISON DES CINETIQUES DE LA ( ROISSANC E ET 1)E CA

DEGRADAI ION EN REACTEl R BATCH ET EN REACTEl R CONTIM

I. INTRODUCTION

D’une manière générale et a l'exception des polluants nécessitant des cultures pures pour leur

biodégradation, les bioreacteurs utilises pour traiter les COV sont considérés comme étant des

boîtes noires qui tiennent compte des phénomènes de transfert de masse mais pas des aspects

microbiologiques. Pur consequent, les micro-organismes utilises sont prele\es dans une station

d épuration et ne sont généralement pas definis. D'un autre côte, les supports sélectionnés sont

souvent compacts et offrent une grande surface spécifique. Il est impossible, dans ces conditions,

d'acceder directement aux micro-organismes dans le reacteur afin de pouvoir etudier leur

comportement et contrôler leur croissance.

Le réacteur tubulaire DÏÜ-MLK. a ete développé alîn de surmonter les difficultés inhérentes aux

systèmes biologiques mentionnes ci-dessus. Le principe de fonctionnement de ce réacteur consiste a

produire un brouillard de tines gouttelettes présentant une surface d'echange spécifique

extrêmement élevée et permettant un contact optimal entre le COV, le liquide et les micro¬

organismes qui se développent sous la forme d'un biofilm sur la paroi interne du bioreacteur

L’atomiseur favorise un très bon transfert gaz-liquide et permet de contrôler indépendamment

Lapport en substrat ga/eux et en solution nutritive. L'apport minimal de la phase liquide couple a

une agitation elevee dans le chapeau du réacteur et l'absence de support difficilement caracicnsable

ont contribue au développement de ce nouveau tvpe de bioreacteur. Donc, a L inverse d'une boite

noire, ce reacteur parfaitement caractensable sur le plan biologique permet l'accès très facile a la

biomasse pour sa mise en suspension en reacteur batch en vue d'un suivi de ses caractéristiques

cinétiques et microbiologiques a n'importe quel moment de la période d'expérimentation.

Par ailleurs, la biodegradation des polluants par des cellules microbiennes immobilisées en

bioreacteur et par des cellules en suspension dans des reacteurs batch correspond a deux situations

complètement differentes Dans le dernier cas, les micro-organismes croissent dans des conditions

contrôlables (pl L disponibilité en nutriments, etc. ), alors que dans le premier cas. ils sont confrontes

a certaines contraintes (immobilisation, disponibilité restreinte en nutriments, gradients de

concentration, etc.). Ce chapitre a pour objectif de comparer les cinétiques de croissance et de
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degradation en reacteur batch et en reacteur continu. L'existence d'un lien entre ces cinétiques dans
les deux t>pes de reacteurs permettrait de prédire les performances d'un réacteur continu sur la base
des résultats obtenus en réacteur batch.

Cette comparaison permettra, en outre, de determiner l'effet de l'immobilisation des cellules sui les

cinétiques de croissance et de dégradation. Dans le cas d'une modification de ces cinétiques. 11 est

évident que les experiences en batch ne peuvent prédire le comportement des cellules dans le
réacteur D I B. Différentes etudes ont démontré par le passe que de telles modifications peuvent être
dues a des causes diverses liées soit aux conditions environnantes physico-chimiques des cellules
soit a des changements physiologiques induits lors de l'immobilisation (Fletcher, 1984 ; Shreve et

Vogel, 1993).

Les penes de charge lices a la presence du biotllin sur la paroi du reacteur D I B ont egalement etc

estimées et comparées à des valeurs rapportées par la littérature afin d'examiner leur influence
possible sur l'activité biologique des cellules fixées.

IL ESTIMATION DU FAUX DE CROISSANCE: SPECIFIQUE EN BIOREACTEUR

Une estimation du taux de croissance spécifique en bioreaeteur peut être faite en établissant un bilan

de matière par rapport aux micro-organismes se développant sur la paroi de la colonne. En
admettant que le volume du biofilm est un paramètre de mesure de l'accumulation de la biomasse,

La Motta 1 1976 b) a considère que la vitesse d’accumulation de la biomasse active est directement
proportionnelle a son volume selon l’équation :

r =pV (VUS)

Ou

rc est le taux d'accumulation de la biomasse active (m3 s 1 1

p est la constante du taux de croissance maximal du biofilm sur le support (s'1 )

V est le volume du biofilm (m3)

Cette équation suppose que la densite du biofilm est constante, e'est-a-dire que la masse du biofilm
est proportionnelle à son volume. Cette supposition n'a pas été confirmee par les résultats de I loen
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et Ray ( 1973) obtenus lors d'expériences de degradation de trois composes organiques dissous dans

un milieu minerai par un biofitm croissant a la surface d'un cvlmdre horizontal soumis a un

mouvement de rotation. L'équation du bilan de matière lors de la phase de croissance initiale du

film biologique, c’est-a-dire, lorsque l'effet de l'érosion est encore négligeable, est donnée, selon la

Motta ( 1976 b) par :

dV
— = dV (VII 6 >dt

Integrant l'equation (Vil.6), il vient :

oVIn — - ln — LU i Vil.7 j

V„ ôu

Au regard de l'évolution du biofilm, par similitude a la loi classique de la multiplicité cellulaire.
cette phase a ete appelée "phase logarithmique" ou "phase d> nautique" (Characklis, 1962) A cette

phase de croissance initiale succédé, selon Belkhadir cl ai ( 1988) et Trulear et Characklis ( 1982 i,

une phase de croissance linéaire en fonction du temps correspondant a une accumulation a taux

constant de la biomasse sur le support. Cette phase de croissance d> nautique correspond a la mise

en place et a l'accumulation d'une biomasse active. Nous avons souligne précédemment qu'uu-delu

de celte épaisseur active, une proliferation fongique non denuee d’activité biologique serait

impliquée dans la degradation du polluant et compenserait même l'absence d’activité de la

composante bactérienne suite a son inhibition par l'acidification du biofilm, permettant de

conserver ainsi les performances de degradation globales. Cela impliquerait que le biofilm initial

forme entre les jours 1 et 3, céderait la place, suite a l’acidification de la biomasse, a un biofilm

bacterio-fongique présentant d'autres caractéristiques (tolerance a lucidité, densité, distribution des

populations, activité, etc.) et une épaisseur active plus importante Lu determination de la v itesse de

au sein du biofilm nécessite donc d'estimer l’évolution de l'epaisseur de

celui-ci durant lu phase initiale comprise entre les jours I et 3, phase distincte du point de vue de

l'évolution de l'activité de degradation, au terme de laquelle une vitesse de degradation maximale

est atteinte.

croissance maximum puKi\

Vu qu'il est difficile de caractériser avec precision la phase d> nautique sur le plan experimental.

étant donne l'heterogéneite de la croissance en surface et en profondeur, il est possible neanmoins

d'utiliser des mesures de l’activ ité biologique pour caractériser cette phase (Trulear et Characklis.

1982).
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En admettant que le transport du substrat dans le biofilm se fait uniquement par diffusion
moléculaire, une formulation mathématique du transfert de matière décrivant le fonctionnement en

regime permanent du reacteur permet d'ecrire, dans le cas d'une pénétration totale du biofilm par le

substrat, la relation entre la vitesse de conversion du substrat et l'epaisseur du biofilm (La Motta,

1976 b; Ollis et Bailey, 1986) :

(VU 8)r = Ak,S

et dans le cas d'une penetration incomplete du biofilm par le substrat :

rp = A(2DulkJ‘2(C,r (VI1.9)

ou
r, rp = vitesses spécifiques de dégradation correspondant a des cinétiques d'ordre zero ei

respectivement (kg s'1)
A = surface colonisée par les micro-organismes (m*)

k = constante de vitesse d'épuisement du substrat par unite de volume de biofilm (kg mu,fiim*J s

5 = épaisseur du biofilm (m)

DeH diffusivité effective du substrat au sein du biofilm (m‘s*1)

Ci = concentration du substrat à l'interface liquide-biofilm (kg m’?)

)

La profondeur de penetration du substrat au sein du biofilm dans le cas d'une cinétique d'ord e /ero

est, selon l'equation (Vil.8), donnée par :

ô = -i- (VIl.lÜ)
Ak,

En supposant que les micro-organismes se trouvent sur toute la surface du bioreacteur même en

l'absence d'un biofilm visible et que la densite cellulaire reste constante lors de la croissance de ce

dernier entre les jours 1 et 3, les equations (VI1.7) et (VII. I U) permettent d’ecrire dans ces

conditions

u,A = i„l (VU 11)
Su ■u

Une alternative a la determination des épaisseurs moyennes Ô,i et 6 correspondant au\ jours I et 3

respectivement en vue de déduire le taux de croissance spécifique maximal p du biofilm co îsiste a
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determiner les vitesses d'épuisement maximales en MLk aux jours 1 et 3 conformement a

1’equation (Vil. 1 1). Ln se basant sur les résultats de l'experience de suivi des performances du

bioreaeteur [tendant un cycle de détachement-renouvellement du biofilm (Chapitre V. section 111.2).

on peut décrire la phase de croissance initiale du bitilm par l'équation (VU. 1 1 ).

Au jour 1. la capacité de dégradation maximale n'a pas etc determinee expérimentalement Un

appliquant la méthode de 1 lanes- Woolf qui consiste a porter les valeurs du rapport de Bv r, en

fonction de Bs obtenues aujour 1, on trouve une valeur de l’ordre de 1.2 kg m, j ' (figure Vil 1 i

La méthode de 1 lanes- Woolf est recommandée car elle minimise les deviations dues aux erreurs

experimentales (van't Rict et Tram per, ; Doran, Uvo5 . Shuler et kargi, lw2). Aujour 3. la

vitesse d’épuisement maximale n’ayant pas ete mesurée expérimentalement lors du suiv i du cycle de

détachement-renouvellement du biotllm, on admet qu’elle équivaut a la capacité de degradation

maximale de 3,5 kg m, ’ j ‘, valeur maximale enregistrée dans les conditions de gestion de croisière
- 0,5 1 h'1) utilisées lors de la caractérisation de l’activité microbienne durant*0, 1 m h ()..

le evcle de détachement-renouvellement du biofim. Cette vitesse correspond a la charge critique

indiquant la transition entre le regime diffusionnel et le regime biologique (Ottengraf et Van den

Oever, 1 y83 > lorsque l’épaisseur de la couche active est maximale.

Par consequent, il est possible de déterminer conformement a l'équation (Vll.lh un taux de

croissance de la biomasse de 0,0223 h !. Cette valeur correspond a un temps de doublement de la

biomasse de l'ordre de 3 I heures en bioreaeteur.

11 reste a determiner la diffusivité effective du substrat dans le biotllm. Ce sera l’objet de la section

suivante.

111. ESTIMATION DL LA Dll 1 US!VU L LLTLCT1VL Di. LA MLk AU SLIN DU BU >1 11. M

LT D1-; SA PROl ONDLUR Di PLNLTRATION

Le coefficient de diffusivité peut être déduit de l’equation t \ 11.O) comme suit

V I Vil.12)U, =
2A‘ktC,
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R2 = 0,9988b

rï5-
ff4-
II3'i2-

3 51 2 4 0

Charge en MEK (kg m, ‘j ')

Figure VII. 1. Le trace de I lanes -Woolf pour la determination de la \ itesse

d'élimination maximale au jour 1

203



Los grandeurs au soin de cette equation ont oie definies auparavant.

On a souligne que la proliferation de la composante fongique est liée a l'aeidilioalion du biotllm.

Liant donne la forte proportion des champignons ( Tableau IV.2) et leur taille nettement plus

importante que celle des bactéries, on peut donc imaginer que la fraction volumique movenne

occupée par les filaments fongiques est prépondérante au soin du biofilm. Les constatations
visuelles ont permis de noter l'existence d'une multitude do filaments fongiques pointant vers

l'intérieur du reacteur tant au niveau du chapeau qu'au niveau du tronc avec un développement plus

accentue au niveau de ce dernier. Plusieurs auteurs (Picologlou et al.. 198U: Trulear et Characklis.
1982) ont constaté que la predominance de micro-organismes filamenteux conduit a une diminution

de la densile du biolllm (• 40 kg,.s m j. Cela conduit a penser que la concentration massique des

cellules est plus elevee pendant la phase initiale de formation du biofilm qu'on a dénommée "phase

dynamique". La diffusivité du substrat au sein du biofilm étant basée, entre autres, sur la

concentration massique des cellules X„(kv _
pllKlN X„Y) selon l'équation (VH 12), il s'ensuit quelle

évolué vers la hausse avec le développement du biotllm. Ne disposant que d'une valeur de X-,

representative de la biomasse totale recuperee en fin de cycle, il s'ensuit que seule la diffusivité

correspondant au biofilm existant en fin de cycle peut être déterminée

Ln admettant que la resistance au transfert externe est négligeable, il est possible de tirer de

l'équation (VU.12) la valeur du coefficient de diffusivité effective comme suit :

i VII. 13)
2A:ktC

ou

CL concentration alïluente en MLK. dans la phase gazeuse (kg m ’)

Hc constante d'Henry adimensionnelle

Pour cela, il faut donc determiner la constante de vitesse de consommation du substrat qui est

donnée par la relation suivante (Diks et Ottengraf, 199 1 ) ;

M * i \ II. 14 /kv - Y

p.:iulV - vitesse spécifique maximale de croissance de la biomasse (h ')

X-(, *• concentration de la biomasse au sein du biolllm (kg,.s m,
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Y = rendement de conversion du substrat en biomasse

La concentration de la biomasse a été déterminée en récupérant la totalité de la biomasse à la fin du

cycle de détachement-renouvellement du biofilm et elle vaut 46,1 kgi>s ’• En effet, pour un

poids humide de 2,82 kg de biofilm, un poids sec de 130 g a ete détermine Le rendement de

conversion du substrat en biomasse a été calculé en sachant que 247 g de MEK. ont été consommés

durant le cycle étudie. Sa valeur est de 0,53. Ces données permettent de trou\er une constante de

vitesse de degradation de l'ordre de 1,94 kgMix mb,oiiün 3 h'1 correspondant a 0,042 gMi gÿ’1 h'

Le Tableau VIL 1 reprend les valeurs de la diffusivité effective de la MEK calculées selon

(V.l 12) pour les trois charges appliquées au 7c,,lcjour du cycle.

Ces données permettent de calculer un coefficient de diffusivité moyen de l'ordre de

9,02 I0'lü rrr s'1 au jour 7 pour les charges appliquées de 1,5, 3,5 et 5,5 kg m, ’ j
1 respectivement.

Cette moyenne représente environ 65 % de la diffusivité de la MEK dans l'eau Ces résultats sont en

accord avec les observations de Characklis et al. (1990) qui notent que les cellules représentent

environ 20-50 °,.. du volume du biolilm et peuvent réduire considérablement les taux de diffusion A

titre de comparaison, le Tableau V1I.2 indique les coefficients de diffusion mesures
expérimentalement pour diverses molecules au sein de biofilms et de boues biologiques. Dans la

plupart des cas, ces coefficients sont inférieurs a 80 % des valeurs detemnnees dans l'eau

Quant a la profondeur de penetration du substrat au sein du biofilm, cl e est donnée par l'equation

suivante (La Motta, 1976 a ; Ûttengrafet Van Den Üever, 1983) ;

m" t Vil.15)6 =

Ne connaissant pas l'influence de l'évolution de la composition du biolilm et de sa dynamique

d'organisation sur la concentration cellulaire, il s'ensuit qu'on ne peut avoir une idee sur la variation

de la densite du biolilm dans le temps. Comme on l'a déjà souligne, la densite cellulaire dont on

dispose est representative de la boue recupéree à la lin du cycle de detachement-recolonisatinn. Par

conséquent, il est possible d'utiliser l'equation (VII. 15) pour estimer la profondeur de pénétra.ion du

substrat au 7°"“: jour du cycle, par exemple, pour les trois charges étudiées, en supposant que la

distribution de la biomasse aetive et de sa densité dans le biolilm est uniforme (Tableau Vil. 1 i
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lableau Vil. I. Valeurs «Je lu diffusivité effective cl de la profundeur de penetration
correspondant a diverses charges appliquées au T™ jour du cycle de detachement-
renouvellement du biofîlm.

Charge appliquée ' Concentration
(kgmC’j'1) affluente en

Vitesse de
dégradation

phase ga/euse ■ (hgin/’j1)
(g m')

Difffusivite Profondeur de
! effective (nr s1J i pénétration t mm)

Ta1,5 1,1 1,0 7,63 10'

S,59 10'

10,83 I0'1"

U,79
lu3,5 2,5 1,6 1,26

5,5 4,1 2,3 1,81

tableau Vil 2. Coefficients de diffusion determines expérimentalement dans des biofilms et
des boues activées selon différents auteurs (Chrnensen & Characklis, 1990).

Substance
diffusante

i Coefficient de
diffusivité F), ( 1U'U'

m" s'' )

D./ D1|:< Aggregat
microbien

;

-r
Oxygène 15 0,7U Film

Oxv gène 21 Boue activée0,08

Glucose 0,48 0,08 Boue activée

Glucose 0,6 - 6,0 0,1 1,0 Boue activée

Oxygène TT 0,9 Film

Ammoniac
Nitrates

Oxygène

13 0,8
14 0,9 !

4 20 0,2 1,0 Boue activée

Glucose
Oxygène

0,1 - 0,30,6 -2,1
0,95 Film

Glucose Film-0,5
i

Methyl-ethyl-
eétonc

i Methyl-isobutv 1- i
eetone

2,85 Film3,84

5,37 0,19
I

L_
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En combinant les équations (VI1.9) et (VII.15), on peut écrire la relation

(Vil 16)r=Ak 6p v c

Cette equation montre que lorsque la pénétration du substrat est incomplète (cas des biotilms é jais),

la vitesse de dégradation dépend alors de la profondeur de pénétration et est indépendante de

l’épaisseur totale du biofilm actif. En admettant que la vitesse d’épuisement maximale du biofilm

correspond à la valeur maximale enregistrée dans les conditions de gestion de croisière

(Qtoul= 1 m3 h'1, Q)iüU1 = 0,5 I h1) utilisées lors de la caractérisation de l’activité microbienne curant

le cycle de détachement-renouvellement du biofim, c'est-a-dire, 3,5 kg mr ’ j \ l'équation ( Vil 16)

permet de trouver une profondeur de pénétration maximale de 2,76 mm. Ce résultat ainsi que ceux

repris au Tableau Vil. 1 mettent en exergue l'importance de l'épaisseur active d'un biofilm bacterio-

fongique. Ces valeurs sont conformes avec les observations de Tomlinson et Snaddon (1966) qui

considèrent que l'epaisseur active d'un biofilm constitue essentiellement de Géotrtchum est de

l'ordre
2,1 mm.

de

Finalement, l'effet des forces de frottement sur l'activité biologique des cellules peut être évalue par

le biais de la théorie de la mécanique des fluides. Dans le cas d’un écoulement laminaire, l’equation

de Poiseuille (Giles,1986) permet de décrire la perte de charge linéaire dans une conduite

cylindrique

AP 32pu,. (Vil.17)
L

d|, diamètre hydraulique de la conduite (m)

UR - vitesse réelle de l'ecoulement (m s'1)

Or, nous avons vu que la vitesse réelle de l'ecoulement était fonction de la colonisation du support,

par l’intermédiaire du coefficient de présence de phases. De la même façon, le diamètre de la

conduite sera influence par la colonisation du support par une relation du type

du = ii (Vil.18)

da. = diamètre hydraulique de la conduite avant la colonisation (m)
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Associant les equations (VU. 17) et (Vil.18) il vient :

AP _ 32 |u u;<
(Vil. 1 9)

ni

La force de frottement calculée est de 0,45 dynes cm*. Lille se situe en bas de l'intervalle des
valeurs trouvées par Mittelman et al., et qui sont comprises entre 0 et 32 dvnes cm * (Shreve et

Vogel, 1903). Par consequent, les contraintes de cisaillement imposées aux cellules immobilisées ne

devraient avoir aucun effet sur leur croissance et leur métabolisme. Ln eiïet. ces mêmes auteurs ont

mesure un taux d'accroissement du nombre de bactéries immobilisées et une diminution de la

v itesse de consommation du substrat au delà de 3,6 dynes cm *.

IV. DISCUSSION-CONCLUSION

Ln se basant sur le taux spécifique de consommation maximal determine en batch

Ü,4U g.M, gi-s’1 h'1) par Vandermes.se (1996) pour le consortium bacteno-fongique issu du

biofilm et connaissant le poids sec de la biomasse ( 1 30 g) recoltee a la fin de l'experience d'analvse

Uf,

du cycle de détachement-renouvellement du biofilm, on peut déduire une capacité d'élimination

maximale de 65,7 kg tn," j dans ces conditions. Cette valeur ne reflète pas la capacité de

dégradation maximale actuelle du réacteur DTB-MhK.. Ln effet la vitesse spécifique de

consommation de ce dernier n'est que de 0,042 gM| g,-T* h1, donc, de l'ordre de neuf lois plus

faible qu'en reacteur batch.

Agathos et ai (1997) ont établi les performances de biodegradation du consortium bactérien

caractérisant l'inoculum de depart (voir Chapitre IV, section 11.3.3 1 ) en culture batch liquide pour

trois concentrations initiales en MLK. : I, 2 et 3 g 1 Les profils de croissance et de degradation

sont modélisés par des equations sigmoïde et logarithmique respeetiv entent (Ligure VII.2) afin de

determiner les paramètres cinétiques décroissance et de degradation (Tableau Vil 3).

La valeur du taux spécifique maximal de croissance il), lü h 1
) est la même que celle enregistrée par

Sharecfdeen et ai ( 1993) dans le cas de la degradation du methanol par un consortium bactérien en

reacteur batch. Lille est de l’ordre de sept fois plus elevee qu'au sein du reacteur DTB-MLk
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Figure V11..2. Cinétiques de croissance et de dégradation de la MEK. par le consortium
bactérien. Evolution de la concentration en biomasse et en MEK en fonction du temps pour un
batch contenant 3 g I*1 de MEK au dépan. Les lignes sont des courbes théoriques calculées à
l’aide de modèles en utilisant le meilleur ajustement paramétrique, tandis que les poi its sont

les mesures expérimentales.
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Tableau VII.3. Valeurs experimentales et théoriques de la croissance microbienne et

paramétrés de degradation obtenus lors d’experiences en reacteur batch pour une

concentration initiale de 3 g 1 1 pour le consortium bactérien qui a ser\i a inoculer le réacteur

DIB-MliK. Les valeurs théoriques sont déterminées a partir des equations skechiometriques

postulées (voir equation 11.40) (Agathos et ai, 1997)

Paramétré Valeur experimentale Valeur théorique

iw(h‘ ) 0,16

Q, -1 i -i 0,26.ltut\

!
Ywaxigi's gMix ) 0,43 0,70

YO;,MI K (mole mole ) 3,30 3,5
'1Yan.vijX 1,80 i

VN MIX (mole mole1) 0,35 0,40

Y\,o:(gi<s gio ) 0,30 0,45

Yx.ci>’(gi>s g ) 0,39 0,57

YN MIX (mole mole) 0,35 0,40
I

T 6,23YX,N 9,00
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En outre, aucune inhibition de l’activité bactérienne n'a ete observee contrairement aux résultats de

Deshusses et al. ( 19%) qui indiquent un arrêt d’activité d’une culture mixte à des concentrations en
MEK en phase liquide excédant 0,36 g l'1.

Dans d’autres expériences en batch où des injections successives de MEK concentrée à 3 g l'1 ont

été effectuées sans renouvellement du milieu tseul l’oxygène a ete ajouté, une fois consommé), la

dégradation de la MEK a provoque une acidification du milieu. Un arrêt de l’activité bactérienne a

été constaté lorsque le pH a chuté à une valeur de 5,5 (Deseveaux, 1995). Aucun metabolite acide
(acides acétique, formique, etc.) n’a pu cependant être détecté dans ces conditions Notre
pressentiment que cette acidification pouvait être liée à la libération de protons concomitante à la
consommation de l’ammonium comme source d’azote s’est confirmé lors d’experiences ultérieures
lorsque le sulfate d’ammonium a été remplace par le nitrate de potassium

En effet, dans une série d'expériences finales visant à démontrer que l'acidification est bien due a
l'accumulation des protons d'un acide minerai, des cultures ont été réalisées dans des bouteilles
contenant 0,25 gi>s 1' de biomasse prélevée du biofilm dans un milieu dans lequel le sulfate
d'ammonium (9 g l’1) a été remplacé par le nitrate de potassium ( 14 g l'1) (Aguthos et a/.. 1997). Le
milieu de culture est identique à celui décrit plus haut (Tableau 111.2) sauf que du sulfate de sodium
a été ajouté (9,68 g ]'*) pour compenser le sulfate du sel originel. Après 48 heures d'incubation, de la
MEK concentrée à 10 g f1a complètement disparu et le pH est resté égal à 7 dans les milieux à base

de nitrates, tandis que dans le liquide a base d’ammonium, 5 g l'1 de MEK n'ont pu être degrades et

le pH est descendu a 5,5. D'autres données indiquent qu'avec ce dernier milieu, la degradation de

seulement 3 g l’1 de MEK par la population mixte du biofilm a réduit le pi I du milieu de 1,5 unnes
après 20 heures. La source d’azote joue, donc, un rôle preponderant. Le remplacement de NR/ par

NOf permet de ramener le pH a des valeurs proches de la neutralité et du coup permet aux bactéries
de consommer le substrat sans difficulté. Considérant que des concentrations de l’ordre de 20000
ppm en MEK ont pu être dégradées par le consortium bactérien, il apparaît que ce dernier n'est
nullement inhibé par la MEK à un tel pli. La même tendance est observée chez les souches
fongiques et notamment Fusarium qui est nettement plus actif que Géofrtchum. Cela denote la plus
grande sensibilité du biofilm au sein du reacteur DTB dont l' inhibition survient lorsque les

concentrations en phase liquide sont de l’ordre de 2,5 g l1 pour une charge appliquée de
16,4 kg nv’ j

1 (voir Chapitre V, section V.2.).
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L'influence du pli sur la croissance et l'activité des micro-organismes a etc étudiée en reacteur

batch (Vandermesse, 1996). Le pli optimal était de l’ordre de 7 (Figure VII.3 j. La concentration
initiale en MEK. était de 3 g I 1 et la concentration de 1' inoculum était de U,25 g,>s F1 Lors d'une

autre experience réalisée avec des micro-organismes isoles du biofilin sur des milieux solides, il a

ete montre que le consortium bactérien artificiellement reconstitue n'a pu dégrader la MEK. qu'aux

pH de 6 et de 7. alors que (icoirtclni/n canJulim, isole, n'a ete actif qu'aux pli de 5, 6 et 7 et

h'usurium nxysporum, isole egalement, a pu dégrader le polluant aux pli de 4, 5, 6 et 7. Les

champignons semblent proliférer le plus a un pli de 5 Aucune croissance microbienne n'a pu être

decelee aux pii 2 et 3. Ces résultats expliquent l'envahissement fongique du reacteur quand

l'acidification la plus poussée a lieu a la fin de la phase de croissance « dv nautique » du biotilm.

Malgré cette similitude relative au lien entre la nature des germes et les conditions acides dans les

deux types de reacteurs, les résultats sont, dans l'ensemble, en contradiction avec les conclusions de

Diks et Ottengraf ( 1991 j qui soulignent qu'il est possible de prédire les performances d'un réacteur

intégrant une biomasse dont les paramétres micro-cinétiques ont ete determines en culture batch

Les facteurs influençant les performances d'un bioreacteur sont, en effet, comme il a ete souligne au

chapitre 11, plus nombreux et plus complexes qu’en milieu liquide.

Par ailleurs, ces résultats indiquent que la consommation du substrat est très affectée par

l’immobilisation des cellules dans un système fonctionnant en regime continu maigre l'absence de

forces de cisaillement. La determination des paramétrés cinétiques du consortium utilise ne peut

donc se faire que dans le design actuel. De plus, des problèmes diffusionnels inhérents au biotilm

semblent limiter les performances de degradation du reacteur car une profondeur de penetration

maximale de 2,76 mm a ete estimee pour une épaisseur moyenne du biotilm de 5.45 mm.

11 est généralement admis que la biodégradation de polluants par des cellules immobilisées en

bioreacteur et celle due à des cultures microbiennes en suspension correspondent a deux situations

très differentes. Avant tout, soulignons que dans la grande majorité des cas, les sv sternes a cellules

immobilisées fonctionnent dans des conditions de limitation dilfusionnelle (Bailev et Oilis, 19S6).
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Outre les phénomènes de résistance à la diffusion, plusieurs mécanismes ont été avances pour
justifier la modification de la cinétique intrinsèque de la biomasse active. L’immobilisation réduit
l’interaction entre les enzymes en maintenant ces dernières dans une position spatiale fixe. Shreve
et Vogel ( 1993J réfutent l'hypothese selon laquelle l'immobilisation provoquerait des alterations des
propriétés cellulaires et affecterait de la sorte la production d’énergie et ou les voies métaboliques
des cellules. Selon eux, ce sont plutôt les changements physico-chimiques (pli, température,

concentrations de nutriments et de produits métaboliques, effets de cisaillement, taux de diffusion
de l'oxygène, etc.) qui sont responsables des modifications observées.

Selon Aïba et al. (1973), la constante cinétique Km d’un système comportant un biofilm depend non
seulement des conditions hydrodynamiques de l’environnement mais également des conditions
électrochimiques du support et du substrat. Selon Deshusses (1994), les populations microbiennes
sont soumises a des contraintes nutritionnelles des lors que l’apport en nutriments devient limitant.
Cela resuite en un taux de croissance qui est nettement plus faible que dans des cultures en
suspension. Costerton (1988) considère que la bactérie possède un génome assez stable, mais qu’elle

est capable d’exprimer un spectre important et varie de phenoty pes en réponse a son environnement.
11 appelle ce type d’adaptation rapide "plasticité phénotypique". Ces changements sont réversibles
lors d'une culture normale en milieu liquide. Ainsi, les bactéries planctoniques en milieu liquide

sont clairement différentes des bactéries en biofilm (Costerton ci al., 1994). Cette affirmation
signifie donc que lors du passage de la croissance en milieu liquide pendant l’inoculation du

réacteur a la croissance au sein d'un biofilm les bactéries peuvent s'ètre adaptées par l’expression

d'un nouveau phenotype.

Si Certains auteurs, tels que Fletcher (1984) et Bailey et al. (1987) affirment qu'il y a des

differences phénotypiques entre bactéries planctoniques et bactéries en biofilm, d’autres sont

beaucoup plus réticents, lin faisant le point de la science. Van Loosdrecht ci al. (1989) constatent

que beaucoup d'etudes confirment que l'attachement à une surface conduit à des alterations de

l’activité microbienne. Cependant, il n'y a pas de tendances claires. Si certaines etudes montrent une

augmentation du taux de croissance bactérien, d’autres démontrent au contraire une diminution. Ces

auteurs concluent qu'il n'y a pas de preuves directes que l'adhésion influence le métabolisme

bactérien, dans le sens que la bactérie subirait des changements structurels dus à l'adhesion. Les

différences observées peuvent être attribuées à des mécanismes indirects, dus à des changements de

conditions a la surface. Plutôt que la cellule elle-même, c'est l’environnement qui subit des
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changements. 11 faut donc garder à l'esprit que si les affirmations de Costerton (1988) pourraient
fournir des explications aux différences apparentes de comportement du système biologique en
bioreacteur et en batch, tous les auteurs ne sont pas du même avis. L'attachement bactérien reste un
domaine empirique.

215



CHANTKK \ ill. IK TRANSKURT DU MASS!.

i. DISCUSSION DES CARACTERISTIQUES DU CONCEPT

Les experiences réalisées lors de ce travail ont porte sur la caractérisation et la performance du

reacteur DTB. Les résultats se sont montres encourageants. Le present chapitre est consacre a une
vision globale du réacteur permettant une estimation globale de ses potentialités d’application. Le

concept du réacteur DTB fut élaboré sur la base d'une \ ision globale des problèmes de transfert. La

performance de ce reacteur est dépendante de l’apport en substrat S et de l'évacuation du produit de

reaction P. Un reacteur ideal est donc, dans ce sens, caractérisé par une biomasse active dont le

contact est à la fois optimisé avec le substrat et minimise avec le produit de la reaction. Une

optimisation du contact entre le substrat et le biofilm correspond a une répartition uniforme et

homogène du brouillard sur toute la surface du biofilm.

Dans le cas d’un substrat gazeux, cette vision idéaliste se heurte a l'inévitable coexistence de trois

phases. Si la biomasse active, solide, peut être imaginée en contact direct avec le gaz. elle ne peut

s’en contenter. L’ensemble des nutriments indispensables a son métabolisme ne peut lui être

apporté que sous forme dissoute, c’est-à-dire en presence d'un liquide. Ce liquide, s'interposant

entre la biomasse active et le substrat gazeux, doit être considéré comme un obstacle au transfert

gazeux. L’epaisseur du film liquide doit donc être minimisée autant que possible.

Si la technologie de la biofiltration, en conférant au support le rôle de l’apport de l'ensemble des

molecules necessaires au métabolisme du consortium, permet de supprimer la phase liquide, elle

présenté, cependant, une sérié d'inconvénients. Outre le fait que la nature organique des supports

rende cette technologie difficilement caractérisable et contrôlable, elle entrave l'élimination des

produits de la reaction et doit être considérée comme un écart a ta situation idéale.

Le liquide a pour rôle non seulement d'apporter les elements necessaires au métabolisme de la

biomasse, mais aussi d’evacuer les produits de la reaction. A ce double rôle de transfert, il constitue

egalement un facteur limitant du transfert du substrat gazeux vers la biomasse active.

La théorie generale du transfert gazeux constitue la base de développement d'un concept

biotechnologique pour substrats gazeux. Le moteur du transfert est constitué d'un gradient de
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concentration AC s'appliquant sur une surface A et contrôle par la distance séparant la source du

transfert de sa cible

Le liquide étant considéré comme un obstacle au transfert mais neanmoins indispensable, sa

pulvérisation permet de le repartir de manière homogène tout en limitant sa présence La tulle

moyenne des gouttelettes étant inferieure a 5U pm et le volume liquide spécifique étant faible, il est

raisonnable de penser que la couche liquide séparant la phase gazeuse des micro-organismes sera
d'epa.sseur minimale. La faible taille des gouttelettes entraîne une surface d'echange spécifique
extrêmement elevee, soit de l'ordre de 60 10' m‘ m ’ pour des gouttelettes de 50 uni Cette sur ace
d échangé spécifique elevee est favorable au transfert gazeux 11 ne fait aucun doute que le liquide
sera très rapidement sature, des sa mise en contact avec le gaz et ce. même si celui-ci présenté une
très faible diffusivité.

Sous l'angle du contrôle et de la caractérisation, le réacteur, a l'inverse d'une boite noire, est

parfaitement accessible. A ce système triphasique vient s'ajouter un support a la biomasse acir.e

qui n est autre que la surface lisse de la paroi interne du reacteur Contrairement a une phase de

maintien constituée d'un liquide agite, enrobant la biomasse active, un support solide est preferable

car il permet le rapprochement du substrat gazeux et de la biomasse active

Honnis le fait que le substrat gazeux est par definition une composante extérieure au système, le

reacteur DTB envisage, contrairement à la biofiltration, l'extériorisation de l'apport en solution

nutritive. Cet avantage permet de contrôler indépendamment les grandeurs de gestion tels que la
composition, la concentration, le debit et la température du milieu nutritif.

11. LE TRANSFERT DE MASSE

Une caractéristique importante du reacteur DI B est le transfert de masse Le transfert du substrat
gazeux vers la biomasse active par l'intermédiaire d'un liquide constitue une étape fondamentale
determinant la performance du reacteur

Apres avoir caractérisé le comportement de la biomasse apres son integration en bioreacteur, une
sérié d'expériences biologiques ont eie réalisées Celles-ci ont permis de mettre en evidence des

performances encourageantes et des perspectives d'amelioration intéressantes I c réacteur.
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dénomme "tubulaire" est caractérisé par l'absence de support proprement du l a biomasse
développe sur la paroi "tubulaire" du reacteur.

se

L ensemble des expériences menées permettent d'associer des valeurs experimentales aux equations

de translert de masse. Cette section est consacrée a l’etude des capacités de transfert du substrat

gazeux et a l'influence des paramétrés opérationnels sur les capacités de transfert

11. 1. CARACTERISATION EXPERIMENTALE DL TRANSFERT DK MASSE

Ce paragraphe vise la caractérisation du transfert de masse, non seulement au sein du brouillard
mais egalement au sein du réacteur "tubulaire", l.e transfert de masse au sein de ce dernier est

étudié sur la base de son expérimentation biologique.

II. 1.1. Determination des capacités de transfert du brouillard

Comme nous l’avons signale lors de la description du reacteur sous l'angle physique, l’atomiseur a

effet venturi produit à un debit gazeux compris entre U,8 et 1,5 nT h ‘ et a un débit liquide de 0,5 a

1 1 h’1 des gouttelettes de 26 a 35 pm. Sur la base de la taille de ces gouttelettes, on peut déduire

qu’elles présentent une surface spécifique comprise entre 170 UOÜ et 23u UÛU nT par m' de liquide.

Seinfeld (1986) a développé des expressions représentant les temps caractéristiques associes aux

différentes étapes de transfert d'un gaz dans une goutte et qui traduisent les temps necessaires a

l’établissement du régime permanent. Tes temps caractéristiques de la diffusion du gaz de la phase

gazeuse vers la gouttelette, du transfert a travers l’interface gaz-liquide et de lu diffusion du substrat

dissous au sein de la phase aqueuse sont données par les equations suivantes •

R. (VIII 1
4D

27IMRTD, (VIII 2*P = cru-
R-

(Vlil 3jTf = jrD,

Tjÿ - temps caractéristique de la diffusion du substrat du cœur de la phase gazeuse vers la goutte (si
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Tj, = temps caractéristique nécessaire a l’équilibre de phases a l'interface (s i

Tua = lemps caractéristique de la diffusion du gaz en phase aqueuse (s)

R,. = rayon de la goutte (m)

Dë - diffusivité du substrat dans la phase gazeuse (nf s1)
Di = diffusivité du substrat dans la goutte (m: s1)
M = masse molaire du substrat diffusant (g mof1 >
R = constante des gaz parfaits ( 0,082 atm I mof1 K1 )

a = fraction des molecules arrivant à l’interface gaz-liquide qui sont transférées vers le liquide.

généralement égale à l’unité.
T = temperature ambiante (K)

H = constante de Henry (atm moi'1 1)

Ces temps sont de 0,32 10~\ 8 ÎO-4 et 0,1 1 seconde respectivement pour une goutte de 35 pm. Le
temps caractéristique de la diffusion au sein de la goutte est donc l’étape la plus lente. Il est de

l’orare de 0.22 s pour une goutte de 50 pm. La duree necessaire a la saturation de celle-ci avant lieu

en une fraction de seconde, elle a lieu très vite si on tient compte du temps de séjour du brou Hard

au sein du réacteur qui est de l'ordre de 68 secondes pour un débit gazeux de 1000 1 h 1 Seinfeld
(1986) ajoute que pour des gouttes de diamètre supérieur à 0,1 mm, des turbulences internes sont

créées au sein de la goutte en mouvement et le temps nécessaire a la diffusion interne du gaz e st de

l'ordre de Rtpi/vipair, ce qui représente environ 10 ' seconde pour une goutte de I mm de di&mctre

(vi représentant la vitesse de chute terminale de la goutte dans l'air, pi la viscosité du liquide et u.,,,.

la viscosité de l’air).

11. 1 .2. Détermination des capacités de transfert au sein du réacteur DTB-MEK

Une estimation indirecte des capacités de transfert peut être obtenue à partir des experiences de

degradation de la MEK.. Cette estimation basée sur le transfert d’oxygene, corollaire inevitable de la

dégradation de la MEK, permet d’affecter au réacteur tubulaire une valeur de Kta biologique de

l’ordre de ! I 10 3 s'1 Cette valeur ainsi que le raisonnement ayant permis sa determination sont

présentés ci-dessous.

Dans les conditions limites, c’est-a-dire une situation de déficit maximum en gaz dissout

correspondant aux performances maximales du réacteur, le transfert, selon la loi de EicL. est
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(onction de la diltusivile du ça/ dans le milieu considère et de sa concentration a saturation. Le
produit D. C* vaut alors 2,33 lu1' kg m ' s ' pour I oxygéné (pression partielle de 2u kPa et T ■

35 C. diffusivité de l'oxygene 31 10" ' irr s1, solubilité 7,52 10 ’ kg m \i. L.a diffusivité de la
MEK. valant 14 10 11 m" s", il s'ensuit que la diffusion de la MEK est identique a celle de l'oxygene
pour une concentration a saturation de 10,7 10 ' kg m

Connaissant la constante d'Henry adimensionnelle (Hj de la MEK (5 10 '), on peut déduire la

(voir equation VI11.23 plus loin).

concentration en MEK dans la phase gazeuse en dessous de laquelle la MEK diffuse moins bien que
l'oxygène. Cette concentration est de 53,5 10 ° kg m 11 est donc raisonnable de considérer que,

dans notre cas. le transfert d'oxygene est un meilleur outil de caractérisation des performances du

transfert que la MEK.

Prenons la valeur de transfert optimale d’oxygene obtenue avec le reacteur D I B et qui correspond a

une vitesse de consommation de MEK de 4.8 kg m,” j Si nous considérons qu i! faut 3.5 moles

d’oxygene pour dégrader 1 mole de MEK, nous pouvons dire que la biomasse permet le transfert de

7,28 kg D: m.”j '. En considérant que la surface spécifique du réacteur tubulaire est de 27 m* m ’. la
v Hesse spécifique maximale de transfert est égale à Ü.27 kg d'oxygene par ni" de support et par jour.

Cette valeur est supérieure a celle de la biomasse tixee sur un support reticule en mousse de

polyurethane et traitant le methanol (Thalusso, Iw3) et dont la valeur maximale est de

Ü,U4 kg mf j '.

En considérant une concentration a saturation en oxygène de 7,52 l(E' kg m ' a la temperature de

fonctionnement du reacteur et en considérant que les meilleures performances de transfert obtenues

correspondent aux capacités maximales du système, il est possible au moyen de Eequation de Lick

(II. 1 1 ), de determiner une valeur de Kja minimale que l'on qualifiera de biologique et se rapportant

au volume du reacteur et non au volume de liquide present Cette valeur de K a biologique de

l'ordre d’au moins 11,2 10” s’1 est du même ordre de grandeur que les meilleures valeurs ci tees

dans la littérature pour les technologies plus classiques (Tableau VIII h. Il est cependant difficile de

comparer ces valeurs, puisqu'a l’inverse du reacteur DIB. les K,a eues par la littérature sont

souvent determines par une méthode chimique.

En outre, le design du reacteur tubulaire n’a permis le développement de la biomasse que sur une

surface spécifique limitée, de l'ordre de 27 m" m Un design plus adapte permettrait l'obtention de

K|U largement supérieurs.
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Tableau Vlll.l. Capacités de transfer! des principaux bioreacteurs (Thalasso, 1003 i

Type de réacteur Performances citées ou calculées_Riais'1) _
02 HT - 10 10 'Réacteurs a bulles

70H)'' 1.8Réacteurs à injecteur
7 10 3 - 50 10 ’Lits bactériens

0,3 10v’ - 15 10 'Réacteurs à plateaux

Réacteurs à disques tournants Faibles
70 10 r- 250 10 ’Réacteurs a membranes
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11.2. DhTERMINATION DU KLG1ML LIMITANT

La bioepuration Je 1 air charge en ML.K est considérée comme la juxtaposition des deux

mécanismes mis en jeu : le transfert de masse au travers de la couche liquide et la reaction

biologique permettant l'élimination du polluant de la phase liquide.

La question qui se pose est done de savoir s'il est possible d'estimer la constante phvsique de

transfert de masse kja et la vitesse volumique maximale de biodégradation Vr> séparément et de les

combiner dans une seule equation qui permettra de décrire le type de limitation quand les deux

mécanismes opèrent simultanément.

Comme nous Lavons déjà souligne, le processus du transfert de masse est décru par le modèle du

double film. La cinétique de la reaction de biodégradation est décrite par la loi de Monod. La

relation du bilan du transfert suivi d’une biodegradation s'écrit :

0 (VIII 4i
dl L | •+ÿ K

IJi

ou

concentration en polluant dans la couche liquide a saturation (kg m ' >
Ci - concentration du polluant au sein Je la couche liquide (kg m")

C¥

A l'équilibre, le substrat ne s’accumule pas a l'interface liquide-biofilm sdC dt Uj Par consequent,

le flux du transfert de masse gaz-liquide est égal au llux de consommation du substrat dans le

biofilm. L'equation du bilan de transfert (VIII.4) s'écrit :

C,MC*-C> Y,., t VIII.5)
C. . k,

Cette equation admet quatre inconnues (K.a, Ci, V... et k,;.) Ln introduisant des variables

adimensionnelles, on réduit le nombre d'inconnues a deux (Du et K;i :

V, V, k
iVlll.hiDu = K =-

C*C* k ,a C * k.aC, llv
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où (Da ) est le nombre de Damkoler ; il est défini par Bailey et Ollis ( 1986) comme étant le rapport

entre le flux maximal de la réaction mise enjeu et le tlux maximal de transfert.

L'équation du bilan massique à l’équilibre du substrat devient

1 — x X (VIII 7)
Da te + x

En posant to da K - 1, la résolution de l’equation (VJ11 7) est donnée par Bailev et Ollis ( 1 98:> i :

Cû[ I. 4K

~ l 11 «T
- 1 (VIII.8)

Le signe (±) tient compte de la valeur de (co) qui peut être positive ou négative Si Da • < 1. le flux
maximal de transfert est très grand devant le flux de la consommation pat la reaction biologique i la
résistance au transfert gaz-liquide est faible). On a alors affaire a un regime limité par la reac.ion.

Inversement, lorsque la resistance au transfert de masse est importante, le transfert est le processus
limitant. Da est alors supérieur a l'unité.

11.2 1. Determination de V„,

La relation de Michaelis-Menten (11.36) permet de determiner les principaux paramétrés cinétiques
de la biodégradation (V1U, K,„). Elle a été développée à partir d'experiences utilisant une culture
pure de bactéries se multipliant a partir d’un seul substrat organique. Cependant, de nombreux
auteurs ont utilise cette relation dans le cas de cultures hétérogènes, c'esi-a-dire contenant un

mélange de populations bactériennes.

En admettant une faible variation de la biomasse lors des essais lorsque ces derniers sont redises

une fois un régime quasi-stationnaire est atteint par rapport à l'epaississement du biofilm et lorsque
la durée de ces essais ne dépasse pas une journée, la concentration en biomasse sera supposée

constante pour determiner le paramètre Vni. Ce dernier sera donc calcule en appliquant la méthode

de Hanes-Woolf décrite précédemment (Chapitre Vil, section IV.2) :
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B, K B.. (Vlll 9)
VM vmr.

La constante cinétique Vlh est deiermmee a partir de I "etude du comportement du réacteur a un debit

gazeux de 0,5 m' h’1 et a un débit liquide de 0,5 1 h'1 (Chapitre V. section Vlh. Cette experience a

conduit a l'obtention d'une \ Hesse volumique de degradation maximale de 4.2 kg m2' |

La valeur de la v liesse volumique maximale Vm prédite est de 4,93 kg m. ’ j Rappelons qu'une

valeur toute proche, de 4,S kg ni," j
1 a etc obtenue lors d'une experience ou le pl i du milieu atomise

a etc ajuste a 6,7 avec un milieu nutritif fortement tamponne (chapitre V, section IX 4

gazeux applique a etc alors de 1000 1 h'1 et la charge appliquée de 1>S kg m," j ‘ correspondant a une

concentration en phase gazeuse de 14,25 10" kg m". La concentration a saturation en phase liquide

lui correspondant est de 2,S5 kg m".

Le debit

11.2.2. Hslimalion du coefficient de transfert Ri

Une estimation purement plis sique de K, peut être obtenue sur la base des equations (Il 5 ;. i II 12) et

(11.27; Cette derniere equation {rennet, en connaissant le débit liquide de 0,5 I If injecte par

l'atomiseur, de determiner une épaisseur de la couche liquide de 40 uni tin considérant donc une

repartition uniforme du liquide, et en injectant dans l'équation (11.3) lu valeur de fepaixseur estimee

de la couche liquide en tant qu'epaisxeur de film liquide (6,), on peut montrer que K; vaut

3,5 10 1 m s’1. La valeur de D, ayant permis d'obtenir cette valeur est de 14 10 1 uL s ' L es données

nous permettent de calculer une constante K.a (apportée au volume du icaclcur de

9,45 llf s '. En injectant ces valeurs dans l'expression du nombre de Damkoler (\ Ill.oj. il vient

que Du vaut au maximum 0.021 pour la MEK. Notons qu'une estimation physique de l'épaisseur de

la couche liquide en tant qu'epaisseur du film liquide conféré a ce dernier une épaisseur b,

maximale. 11 en resuite, selon l'équation (Vil1.6) que la valeur du nombre de Damkoler ainsi

déterminée est une valeur maximale.

Cette valeur indique que le taux de transfert maximal est nettement plus eleve que la vitesse de

reaction maximale. La resistance de transfert de masse est donc négligeable et le système est limite

par le regime biologique. Ceci n'est pas étonnant compte tenu des résultats de ['experience
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d'asstchement du biotllm qui a révéle l'absence de limitation de transtért externe.

En outre, il est possible, par le biais de l'équation ( VI 11.6 > appliquée a l'oxygène de determiner une
valeur maximale de l'epaisseur du film liquide séparant la phase liquide du biofilm. Sachant qu'il

n'existe pas de résistance au transfert externe du substrat, il en va de même pour l'oxygene,
corollaire incontournable de la réaction biologique. Par consequent, le nombre de Damkoler
applique à l'oxygene est egalement inferieur a l'unité :

V,„Da = <1 v VU. 10)
K,aC*

L'inégalité (V11L1Ü) peut s'ecrire :

v,„K, > — E-
1 a C*

(Vlll.ll)

D,aC*soit encore Ô, < (Vlli 12:Vm

11 en résulte que l'epaisseur maximale du film liquide est de 7 pm. Cette valeur a ete trouvée en
considérant un transfert volumique de 7,67 kg mr'3 j'1 d'oxygène necessaire a la degradation de 4 93
kg mr'J j*1 de MEK.

11.3. RECHERCHE D’UNE EQUATION GENERALISEE DE PERFORMANCE POUR UN
ECOULEMENT INFINIMENT MELANGE

A très faible concentration, la charge appliquée est si faible que l'élimination est assurée à presque
100 % par un système en sous régime où une partie du biofilm est inactive. Avec une concentration

moyenne, un régime limité par la diffusion au sein du biofilm s installe Les experiences de

dégradation de la MEK ont montré que l’hypothèse d’un contrôle diffusionnel était plausible Un
régime limité par le transfert externe, c'est-a-dire, par le film liquide est a ecarter au v u des résultats
obtenus lors de l’expérience d’assechement du biofilm et de la valeur du nombre de Damkoler qui
vient d’être calculée.

Les résultats de nos experiences ont donc montré une augmentation de la vitesse volumique de

dégradation de la MEK avec la charge appliquée indiquant une reaction d'ordre 'u liee a l'existence
d'un regime limité par la diffusion (Harremoes, 1978; Ollis et Bailey, 1986) et le passage rapide a
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une zone de degradation maximale voire d'inhibition croissante de L activité de la biomasse. A cette

zone de transition correspond une capacité maximale d'élimination apparente, les pleines capacités

de degradation notant jamais atteintes a cause de problèmes dilïusionnels et ou d’inhibition. La
valeur de la profondeur de penetration du biofilm en est la parfaite illustration t Chapitre VIL section

IV.3). lui effet, on a pu ev aluer une profondeur de penetration maximale du substrat de 2,7o mm

pour une épaisseur totale moyenne de biolilm de 5,45 mm Dans ces conditions, le regime est limite

par la diffusion car seule une pâme du biofilm participe a la reaction.

Considérant que le reacteur tubulaire est en regime ditiusionnel. l’équation de diffusion (Il 11) est

salable tant pour la diffusion au sein d'un film liquide (Lewis et Whitman. N24) qu'au travers d'un

film biologique (Characklis ci a/.. I9VU). Deux grandeurs caractéristiques du gaz. a savoir la

diffusivité im" et le gradient de concentration (Lg m

substrat diffuse a travers le film liquide d'une part (diffusion externe) et a travers le film biologique.

d'autre pan (diffusion interne), la diffusion sera caractérisée par une constante de diffusion effective

D,. du gaz dans le milieu considéré. L'equation (II 11 ) peut s'ecrire :

interviennent. Ln admettant que le

dC = 0 (C*-C £ \J11 le)
dt 8

dans laquelle D est la diffusiv itc du gaz dans le milieu considéré, o est Lepaisseur du tllm contrôlant

la diffusion, qu'il soit biologique ou liquide, et a est la surface spécifique colonisée par la biomasse

active. Considérant une concentration nulle en substrat au-dela du film contrôlant la diffusion, il

vient (Lee, 1 DD I y

VIII. Mi
dt ù

Dans cette equation, le produit D„ C* est une caractéristique du gaz diffusant, tandis que le rapport

u, ô est une caractéristique du reacteur dans des eondiimns de fonctionnement determmees Ne

connaissant pas la nature du milieu duns lequel a lieu la diffusion du gaz, le coefficient de diftusum

effective est représentant' du transfert de masse global du gaz. Les biolilms réduisant lortement les

taux de diffusion, on peut, par consequent, exprimer la constante D,. par le produit de la diffusivité

du substrat dans l'eau et une constante que nous noterons A. intégrant les caractéristiques du milieu

diffusionnel, comparativement a celles de I cau (Thalasso. NWî). L'equation (VIII I4i peut donc

s'ecrire :

— = D, C*| A — 1
dt l ô ; A HI 15)
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dans laquelle Dj est la diffusivité du gaz dans l’eau et C* est la concentration en gaz dissout à
l'interface entre le gaz et le film contrôlant la diffusion.

Thalasso (1993) exprime le dernier terme de l'equation (VIII.15) par un facteur de performance Fp
qui regroupe l’ensemble des caractéristiques du film contrôlant la diffusion. L'equation (VIII 15)

peut donc s’ecrire :

=D,C*ÿ = DlC*Fpa (VIH 16)
dt O

Faisant le bilan de masse du substrat gazeux, il vient :

dC0ÿ,CS()=Q1„.Cle+Qgsp.Clt<+— (VIII 17)
dl

C,„- concentration du gaz affluent (kg m ’ )

Cÿ. = concentration du gaz diluent (kg m ' )

:|» débit gazeux spécifique (m’ m, ’ s'1 )

Qiip = debit liquide spécifique (m3 m, ” s'1)

On peut écrire à partir des équations (VIII. 16) et (VIII.17)

Q.*. cÿfQ1H. Cle+Qÿ Cgc + DlFpaC* (Vlll.lS,

En régime diffusionnel, on peut admettre que le gradient de concentration de gaz dans la couche

liquide est très faible (Van't Riet et Tramper, 1991) et de ce fait, la concentration de substrat au sein

de la phase liquide peut être determinee à partir de la loi d’Henry (VIII 16). Cette approximation est

corroborée par les mesures des concentrations de MEK. effluente dans les phases gazeuse et liquide

= SLC,e (VIII. Iÿi
H.

De plus, dans le cas d’un écoulement de type infiniment mélange applicable au reacteur tubulaire, la

concentration en substrat au sein de la phase gazeuse doit être considérée comme uniforme, cest-a-

dire, que la concentration en substrat au sein du réacteur est égalé à la concentration en substrat
effluent.
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L'equation ( VIi1 19) peut par consequent s'ecure :

, VIII 2m

d’ou

- Y HI.21
0,, I>. i, a

If

La \itcsse volumique de degradation i\ peut donc secure

( C c
{

r L'1 ! )

0. , j

L

Comme nous Laçons tait remarquer, le gu/ diffusant le moins facilement est le gu/ qui présente le

produit C* Di le plus faible. Si on tient compte de la stoechiometne reliant les constituants du gaz. il

s'ensuit que le contrôle de la diffusion sera realise par le constituant du gaz possédant le quotient de

transfert y_ le plus faible (Thalasso, I9y3).

C*D,
L~ NMM

/ --- quotient de transfert (kg irfY1)

i VliL23i

N ■■ coefficient suechiometrique du constituant du ga/.

MM masse molaire du constituant du gaz (kg mol ' )

L'utilisation de l'équation de transfert (VIII.22) qui vient d'être développée permet de mettre en

évidence un facteur de performance (If,) de l’ordre de 0.14 lü'1 m Celle valeur a etc déterminée

comme suit.
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Considérons la vitesse maximale de degradation de la MEK obtenue expérimentalement
(4,8 kg nv'j'1). Le débit gazeux spécifique était de 14,6 1(T’ m’ gaz m" s‘. la concentration

affluente en MEK de 14,25 10'3 kg m3 et la concentration effluente de 9,25 10" kg m \ Etant donne

que Eécoulement était du type infiniment mélange, la concentration du substrat au sein du reacteur

était nécessairement égale à la concentration effluente. Par consequent. I equation ( Vil1 23) montre

que la MEK n’est pas le composé limitant le transfert (Ci > 53,5 10"° kg m ) Ainsi. l'equnion
( VJ1I.22), basée sur l’oxygène (rv = 7,46 kg m,*3 j'1 - 8,64 10° kg m, ’ s*‘,C„ 0,266 kg m . M,

35,38, a = 27 m: m ’ et D| 31 10'10 m2 s"1) permet de déterminer und vajjeur de Fp de 0,14 101 n1.

Le facteur de performance est un outil de comparaison intéressant des differents procédés de

bioépuration car il permet de determiner le système le plus favorable au transfert de masse
L’utilisation d’un biofiltre traitant la MEK par Deshusses ai ul. (1995) a permis d’obtenir une v tesse

volumique de dégradation maximale de l’ordre de 3,0 kg m," j1 a un debit gazeux spécifique de
12,2 10'3 m ’ mr" s'1. La surface spécifique du support utilisé consistant en un melange de compost

et de sphères de polystyrene était de 150 m' m’3. Ces données permettent de calculer un facteur de

performance de 0,024 10° m 1 Ces valeurs des facteurs de performance permettent, au mejjen de

l’équation i V1I1.22) de rechercher une valeur de surface spécifique que devrait presenter le support

"tubulaire" pour atteindre une performance équivalente a ce biofiltre. Cette valeur est de

16,8 m" rn Ce raisonnement nous amène a conclure que l'amelioration du transfert de masse dans

notre système passe nécessairement par l'augmentation de la surface spécifique que uevrait

présenter le support "tubulaire" pour atteindre des performances plus élevées. Dans des conditions

de gestion similaires, l’augmentation de la surface spécifique du support a 150 m* m permettrait

d’obtenir une vitesse de transfert d'oxygène de l’ordre de 37,5 kg m," j'1 soit une vitesse volumique

de consommation de MEK égale à 24,2 kg m, j 1

111 DISCUSSION

La discussion qui va suivre porte, d’une part, sur le comportement dynamique des phases gtueusc et

liquide et sur la croissance et la répartition de la biomasse au sein du réacteur tubulaire, d auire part.
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111.1 ASPMCTS DM 1 R.WSMMRT DM MASSM

L atomiseur utilise injecte le substrat gazeux a une \itesse supérieure a 1 UU m s Connaissant le
Jiametre de 1 orifice d’mjcclion qui est de 1,4 H)' ni, la section qu'il présente est donc de
1.76 lu ’nf Les debits gazeux injectes lors des essais \alant 0,5 et MU m' h on peut déduire des

\ nesses de 1 écoulement gazeux en sortie de l atomiseur de 90 et MSU m s ' respectivement. Nui

doute que ces vitesses très elevees vont créer une agitation au sommet du reacteur excluant toute

inhomogeneite de la phase gazeuse. Ainsi, le brouillard ainsi que sa repartition sur ia zone active

peuvent être considérés uniformes.

Vu sous l'angle du transfert de masse, le film liquide représente une barrière a la diffusion du

substrat. Selon la théorie du double film de Lewis et Whitman, ce film liquide n'est constitue que

d'une partie de la couche liquide. Celle-ci a etc évaluée a 4ü uni Me liquide dans notre s> sterne est

relativ ement statique. On peut montrer que le flux gazeux if impose que de très faibles forces de

cisaillement sur le liquide et n'a de ce fait que très peu d influence sur Mepaisseur de ia couche
liquide. L'épaisseur maximale du film liquide estimee au moyen de l'équation du nombre de

Damkoler (VIII.6) est donc étonnamment faible, surtout en regard de celles citées par la littérature
Neanmoins, l'équation (11.27) est simpliste puisqu'elle considéré un écoulement parfaitement

uniforme ce qui n’est pas prouve d'un point de vue microscopique. De nombreux modèles

mathématiques permettent la determination du coefficient de transfert du film liquide dans les

reacteurs a bulles qui permettent l'estimation de l'épaisseur du film liquide Ces valeurs sont reprises

au Tableau VII1.2 a titre de comparaison. Me maximum de 7 pm ne parait cependant pas

invraisemblable Ce maximum, nettement intérieur aux valeurs ci tees par la i literature en ce qui

concerne les technologies plus classiques confirme le bon comportement hwlrodv mimique du

reacteur D 1 IL

Dans le cas de debits liquides de 0,15 1 h 1 et de 0,9 1 h '. les épaisseurs des couettes liquides étaient

de 27 uni et 49 pm respectivement. Les vitesses volumiques maximales de degradation observées

étaient de 3,7 et 3.U kg m, ’ j'1 respectivement Outre le fait qu'une diminution du débit liquide

injecte favorise un meilleur transfert du substrat, il n'en demeure pas moins que les épaisseurs de

couches liquides calculées sont extrêmement petites et le rendement incomplet ne peut trouver son

explication qu'au niveau du regime biologique.
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Tableau V111.2. Ordre de grandeur de l'epaisseur du tllm liquide, selon différents auteurs

Système Epaisseur du filin liquide Auteur modèle
(m)

Calderbunk et Moo-Young,
1961
Calderbunk et Moo-Young.
■961
Hugmark, 1%7

240 IU"Colonne à bulles avec agitation
(bulles <2,5 lü m) ___
Colonne a bulles avec agitation
(bulles < 2,5 10° m)__

1500 10"

10 20 lu"Colonne à bulles avec agitation
(agitation extrême) _
Colonne à bulles avec agitation
(agitation faible)
Colonne à bulles avec agitation
(bulles de 1 à 10 10°)_

300 - 500 10" Hugmark, 1967

2-8 10" Akita et Yoshida, 1074

10-20 10"Colonne a bulles avec agitation
(agitation extrême)_ Schugerl et al., 1978

300-500 10"Colonne à bulles avec agitation
(agitation faible)_ Schugerl et al., 1978

40 10"Colonne a bulles sans agitation |nss et Slater, 1974
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in.: Aspi-CTs BIOLOGIQUES

Apres 30ü jours Je fonctionnement, la croissance a conduit a une concentration en biomasse active

de l'ordre de 48,7 kg par m' de réacteur Apres assèchement Je la biomasse ta I U5 C jusqu'à poids

constant), celle-ci ne correspondait plus qu’a 61 g, soit 3,2 kg.>s par m' de réacteur. Ainsi. 12.8 kg de

la boue biologique représentent la teneur en eau du biot’ilm attribuable aux micro-organismes.

Connaissant ta concentration en boue biologique, il est aise de déduire une teneur totale en eau de

l'ordre de 93,4 %. Si tes profils de concentration en boue biologique et en biomasse active sur le

chapeau du reacteur diferont de ceux du tronc, il n’en demeure pas moins que le profil Je la

concentration en substrat est uniforme le long du réacteur. Ceci n'est pas étonnant puisque

l'atomiseur utilise injectait la phase ga/euse au sein du reacteur a une vitesse plusieurs milliers Je

fois supérieure a la vitesse moyenne de l'écoulement gu/eux. provoquant de fortes turbulences.

Rapportant la vitesse volumique maximale de degradation observée de 4.8 kg m j 1 a la

concentration observée en biomasse, il s'ensuit que chaque kg;>s de biomasse active est capable de

consommer 1,5 kgui par jour Cependant, les experiences ont permis de reprocher au réacteur

DIB un rendement de degradation intérieur a 1U0 % a toutes les charges appliquées Nous avons

attribue ce defaut au regime diiïusionnei et a l'acidification du biolilm.

IV. CONCLUSION

La recherche de conditions favorables au transfert est l'un des objectifs recherches pour

l'optimisation du fonctionnement Ju reacteur DIB. Ces conditions ont fait l'objet d'une

experimentation avec comme substrat gu/eux la MLR. Le processus de degradation étant aérobic, la

consommation de l'oxygène est un corollaire inevitable de la degradation Je ia MLR far

consequent, les résultats ont etc exprimes en termes de vitesse volumique de transfert J oxygène

Cette grandeur est non seulement couramment utilisée dans la littérature mais c'est une grandeur

plus spécifique des capacités maximales de transfert, puisque l'oxygène diffuse beaucoup plus

difficilement que la MLR dans la gamme des concentrations de substrat testées.

On a vu que le reacteur D I B consiste en un système principalement ga/eux avec des performances

de transfert particulièrement intéressantes. D’une part, le brouillard présenté une teneur en liquide

de l'ordre Je l'\w sous la forme de gouttelettes de 36 microns de diamètre. Le liquide du brouillard
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entre très rapidement en équilibré a\ee la phase gazeuse bien avant son arrivée sur la biomasse

D'autre pan, les implications des capacités de transfert observées sur l'epaisseur du film liquide ont

été mises en evidence. L'epaisseur maximale de ce film liquide, au sens de Lewis et Whitman du

terme, ne pourrait dépasser quelques microns au sein du réacteur "tubulaire". Outre la limitation de

la présence de liquide, le réacteur DTB offre des conditions hydrod>namiquement défavorables a

l’établissement d'une barrière diffusionnelle importante.

du reacteur DTB a permis de mettre en evidence une vitesse volumique

maximale Je 4,8 kg m," j l qui est loin d’être négligeable au vu des performances Je degradation

rapportées par la littérature. Apres avoir mis en ev idence les capacités de degradation de la MEK.

par le réacteur, nous avons montré que le système est limite par la diffusion du substrat au sein du

biofilm et par la biologie (conditions acides).

En outre, une équation a ete développée afin de prédire le comportement physique du reacteu D I B

face a un substrat gazeux quelconque. Cependant cette equation ne tient aucunement compte des

capacités biologiques de la biomasse intégrée dans le réacteur et n’est supposée valable dote que

pour le système présenté dans ce travail. Cette equation permet de prédire qu’une augmentation des

capacités intrinsèques du système peut être obtenue en augmentant la surface d'eehange spécifique.
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CHAPITRE i\. PERSPECTIVES I I ( (>N( I I SION GENER M I

1. PERSPECTIVES

Le modèle de dispersion Gaussienne utilise dans la partie A permet de représenter la réalité avec un
certain degré d’incertitude si on considère les hypotheses servant de fondement a son elaboration.

Par conséquent, des mesures sur le terrain visant à apprécier avec precision la qualité de l'air

s'avèrent nécessaires. Un réseau de surveillance de l'air devrait donc être conçu. Les objectifs

principaux de ce dernier sont l'évaluation du degré de pollution de l'air autour du complexe et

l’appréciation du modèle mathématique utilisé. Le choix approprie des points d'échantillonnage est

déterminant pour la réussite d’un tel reseau. Ce choix est base sur les conditions météorologiques

défavorables (instables et neutres) qui permettent de delimiter des zones de surveillance potentielle.

Celles-ci sont, par conséquent, susceptibles d'être le siege de concentrations en polluant maximales.

Les résultats présentés dans la partie B montrent que, par le développement d'un design plus adapte.

l'utilisation d’un support plan présentant une surface spécifique de 150 mf m

l'obtention d'une vitesse de transfert d'oxygène de l'ordre de 37,5 kg m," j‘. Dans ce cadre, une

structure parfaitement plane, contrairement aux supports réticulés qui component des risques

importants de colmatage, serait ideale. On peut ainsi envisager de placer au sein du reacteur un

assemblage de plusieurs tubes d’un diamètre compris entre un a plusieurs centimetres ou bien

utiliser une structure en "nid d’ubctllcs". Celle-ci est parfois utilisée dans les lits bactériens

(Degremont, 1972). L'avantage d’un tel design serait non seulement d'augmenter la surface
spécifique mais aussi de limiter le détachement. Si ce dernier survient dans un tube ou une cellule

de nid d'abeille, l'attachement du biotlhn dans la cellule voisine n'en sera pas affecte. 1 .’existence

d'une multitude de tubes serait également une solution judicieuse car le décrochement du biofilm

dans un seul tube n'affecterait que très légèrement la performance globale du reacteur Cependant.

une mesure supplémentaire s'impose dans ces types de design. Un contrôle très rigoureux et efficace

de la croissance fongique devrait être recherché afin d’éviter que la biomasse ne colmate les tubes

ou les cellules.

permettrait

On pourrait imaginer un scénario d’application de la structure en "nid d'abcdL-s" comme on l'a

souligné. Ces structures sont constituées d'un assemblage de "canaux" hexagonaux parfaitement

rectilignes (Figure IX. I). Les cellules hexagonales, placées dans un axe vertical, constitueraient
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d’excellents supports de fixation de biomasse active. Ces structures sont disponibles dans une large

gamme de dimensions et de matériaux constitutifs (PVC, résinés, etc.). De plus, elles présenteni les

qualités de résistance physique et chimique désiree. Les supports résinés présentent l’avantage de ne

pas rétrécir sous l'effet de l'humidité. Chaque alvéole est isolée des autres ce qui permet de

conserver l'homogenéite du brouillard obtenue au sommet du support. En prenant, à titre d’exemple.

un nid d'abeilles de 9 mm d’arète et présentant donc une surface spécifique de

250 m2 m'\ il est possible de déterminer à partir de l'équation (V111.22) les performances d'un

réacteur intégrant un tel support. On peut raisonnablement considérer que le biofilm qui se

développerait dans un tel support serait de même nature que celui ayant colonise le reacteur DIB

Cela nous permet de considérer un facteur de performance de 0,14 106 m Cette supposition nous
permet de déterminer un transfert de 58,3 kg mr'3 j'1 d'oxygène dans des conditions de gestion

identiques, correspondant à une capacité d'élimination de MEK de l'ordre de 37,5 kg mr ’ j‘ On

peut également montrer par le biais de l'équation de generalisation des capacités de transfert
(Vlll.22) que le transfert d'oxygène tend asymptotiquement vers une valeur limite lorsque le debit

de gaz injecté dans le réacteur augmente. La valeur maximale de la vitesse de transfert est de l ordre

de 70 kg m/3 j’1 d'oxygène, soit 45 kg m,’3 j’1 de MEK pour un débit gazeux injecte d'eruron

5400 m3 m,'3 h1.

Comme nous l'avons souligné, la littérature cite classiquement une gamme de 20 à 2U0 g de

polluant élimine par m3, par h pour les technologies classiques de biofiltration Au moyen du

réacteur DTB-MEK, nous avons obtenu une vitesse volumique de dégradation maximale de l'ordre

de 200 giai n m/3 h'3. Nous avons également montré que ('utilisation d'une support "nui d'abeilles"

cuUcui

permettrait par simple augmentation de la surface spécifique du support, d'atteindre des vitesses

volumiques de l'ordre de 1560 gMix m r‘3 h1, soit environ huit fois plus élevées que la gamme citee

par la littérature. L'écart entre les performances citées par la littérature et celles obtenues au moyen

du réacteur DTB-MEK n’est pas suffisamment grand pour conclure à des performances supétieures

à celles des technologies plus classiques. Cependant, notre exemple d’application a fonctionne sans

exploiter les capacités optimales de dégradation que pourrait presenter un support possédait une

surface spécifique comparable à celle des procédés décrits dans la plupart des cas.

Les principales orientations à envisager pour l'obtention de meilleures performances se résument

aux points suivants :

• Le contrôle de l'acidification du biofilm
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• Une meilleure retention du biofilm sur la paroi du reacteur

• Un contrôle optimal de l'épaisseur du biofilm

• L'augmentation de la surface de fixation du biofilm, en s'assurant d’e\ iter tout colmatage

11. CONCLUSION GENERALE

Ce travail a traité, dans sa premiere partie, de l'évaluation de la pollution liée aux emissions de SO:
au voisinage du complexe des engrais azotés et phosphates de Annaba. Outre l'exces de pollution a

court terme pendant les quatre mois considères (Janvier, Mai, Juillet et Novembre) de l'annee EM).

des conditions météorologiques défavorables sont susceptibles d'entrainer des pics de pollution

excédant la norme horaire de 1300 pg m \ Par ailleurs, il s'avère que le lessivage de SO: par les

précipitations ne contribue que très peu au dépôt total de ce polluant. Le dépôt sec moven étant de

3,73 10' kg hectare'1 an’1, il présente, quant à lui, un risque d’acidification des cours d'eau. De plus.

l'évaluation du pH au sein des précipitations a montre l'importance du rôle joue par les reactions de

dissociation en phase aqueuse vu qu'elles entraînent des pl 1 compris entre 4.2 et 4.7 maigre

l'absence des mécanismes de production des sulfates les plus importants.

Dans la deuxième partie de ce travail, une technique innovante de bioépuration de gaz charges en
composés toxiques a été étudiée en utilisant comme polluant la méthyle éthyle cetone. Cette etude a

montré que la dégradation d'un composé organique volatil en reacteur ne peut être menée avec

succès si on considère celui-ci comme une "boîte noire". L'aspect du contrôle a rendu possible cette

étude. En effet, l'apport indépendant du substrat gazeux et de la solution nutritive ainsi que l'accès

facile a la biomasse active permettent d’étudier l'influence des conditions de gestion et de design sur

l'activité du biofilm. Cette étude a permis d'aboutir aux résultats suivants :

La caractérisation en réacteur batch de ('inoculum de départ et du biofilm forme au sein du

reacteur : cela a permis de suivre l’évolution de sa composition, de sa cinétique de croissance et

de dégradation. Cette caractérisation a révélé l'apparition d’une composante fongique a même de

dégrader la MEK mais à l’origine d'un épaississement incontrôle du biofilm. Celui-ci. malgré sa

résistance à l'acidification, présente en plus une résistance au transfert interne accrue. En outre.

l’origine de l'acidification semble avoir été trouvée. 11 semble que celle-ci soit due a la

nitrification des ions NHVr.
La caractérisation du biofilm colonisant le réacteur du point de vue de la dv nautique de son

comportement : le suivi de deux cycles de détachement-renouvellement du biofilm a montre que
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les performances de degradation du polluant n’augmentent pas avec son épaississement.

L’activité maximale est atteinte lorsque le biotllm est encore très tin.

L'établissement de la relation entre les performances du réacteur et les conditions de gestion

telles que le debit gazeux, le debit liquide, le pl 1, la concentration en MLR et en oxvgéne : Jans

ce contexte, les expériences de variation de charge ont montre que la charge critique pour le

biofilm augmente avec la charge de croisière et que la vitesse de degradation maximale est

indépendante de la concentration quel que soit le poids du biofilm Bien que cette vitesse

volumique de degradation maximale semble acceptable, il n'en demeure pas moins que

l'efficacité d’élimination est, elle, souvent partielle. Contrairement au fonctionnement en mode

batch, le reacteur DTB-MEK a, de plus, révélé l’apparition d’un phenomene d’inhibition de

l’activité microbienne. Par consequent, les paramètres cinétiques détermines en reacteur natch

ne peuvent malheureusement pas être transposés au reacteur DTB-MEK En outre,

’augmentation de la force tampon du milieu nutritif a entraîné trois effets positifs : la disparu ion

du gradient de pH à la surface du biofilm, l’absence d’inhibition aux charges elevees et

l’augmentation de la vitesse volumique de dégradation de 3,5 à 4,8 kg m, ' j 1

Par ailleurs, le design rudimentaire du reacteur laisse entrevoir de nombreuses possibilités

d’ainelioration. Envisageant une telle amelioration, nous avons montré que par le choix d’un support

présentant une surface spécifique de 250 m‘ m , une vitesse volumique de transfert d’oxvgene de

l’ordre de 58,3 kgoxytenc mr*3 j'1 n’était pas exclue.
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ANNEXE 1 : SYMBOLES. ABREVIATIONS. UNITES
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dégradation de la MEK
rendement de consommation de dioxyde de carbone lié
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Résume

Mois clés : dispersion atmosphérique, bioépuration, biofilm. consortium, pli. transfert Je
masse.

L’objectif de ce ira\ail est d'évaluer certains aspects de l’impact environnemental du Si ): omis
par l’unité d’acide sulfurique du complexe Asmidal de Annaba Une evaluation de la qualité
de l'air en rapport avec la dispersion du SO: est effectuée en utilisant un modèle de dispersion
Gaussienne. D'autre pan, le pl i moyen des precipitations et les quantités de S(L déposées par
voie humide et par voie sèche ont été évalués en tenant compte de toutes les périodes Je
coïncidence entre les précipitations et le panache de SÜ; pendant l'annee iw.\ Il ressort Je
cette etude que les dépôts secs représentent plus de 49,99 % du dépôt total Je SÜ: et sont
susceptibles d'acidifier les cours d'eau, lin outre, les reactions de dissociation de ce eu/
donnent lieu a des pli compris entre 4,2 et 4,7 maigre que le panache n'atteint pas les nuages
au dessus de la ville de Annaba et maigre que la conversion de SO: en H:SO.; ne soit pas
possible durant le laps de temps correspondant a l’entraînement du polluant par les
précipitations .

Faisant suite a cette évaluation originale de l'impact de la pollution par le S(K la question du
traitement constitue la deuxième partie de ce travail. Parmi les techniques de contrôle
existantes, la bioepuration représente une option intéressante La deuxieme partie de cette
thèse traite d'une technique dépuration biologique appliquée a un COV. la mcthvle etinie
cétone.

Dans ce cadre, une technologie originale basée sur l'utilisation d'un injecieur particulier et
permettant de créer un brouillard a partir du gaz à épurer et d'un liquide nutritif a etc utilisée.
Ce brouillard, contenant des lors l'ensemble des éléments necessaires au processus biologique
humidifie la paroi du reacteur qui est le siege du développement d'un biofilm. Les idées
maîtresses ayant prévalu lors du développement de cette technologie sont d'une part, le
contrôle et la maîtrise du procédé et d'autre pan la recherche de conditions optimales pour le
transfert du polluant gazeux vers les micro-organismes.

L'accent a été mis sur l’etude des aspects cinétiques et opérationnels du procédé et sur
l'explication des phénomènes impliques lors de l'élimination du polluant, tant a l'etat
stationnaire que transitoire. Outre la caractérisation biologique du réacteur, diverses
experiences permettant de determiner l’activité du biofilm ont etc réalisées dans des
conditions de gestion differentes susceptibles d'affecter les performances du svstéme. Files
consistent en Fetude de l’eiïet de differents paramétrés de gestion, a savoir, le pi I du milieu
nutritif, les fluctuations de charge, la charge de croisière, la concentration en oxygéné dans la
phase gazeuse, les debits gazeux et liquide, l'assèchement du biofilm. les chocs de charge et
les variations simultanées de debit gazeux et de concentration en substrat

La capacité maximale d'élimination du réacteur tubulaire dénommé DIB (Dry tubular
Bioreactor) a été de 4,8 kg par m’ de reacteur et par jour L’etude du comportement cv clique
de détachement du biofilm a mis en exergue l’influence de l'épaisseur de ce dernier sur les
performances de dégradation. La degradation du solvant provoque l’acidification du biofilm et
semble affecter son activité et sa composition microbiologique (contamination fongique). Ce
changement a lui-même une incidence sur le comportement du biofilm ( détachement)
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Abstract

Key words : atmospheric dispersion, biofilm, consortium, gas. liquid mass transfer, pi I. waste-gas
treatment

The sulfuric acid plant within the phosphate fertilizer complex located 3 kins awa> from the town
ot Annaba is the largest source of SO: in the vicinity of the city besides other industrial processes
and emissions from domestic sources and motor vehicles. A computer simulation using a Gaussian
diffusion model was carried out to estimate downwind short term and long term SO: concentrations.
The available statistical data from the meteorological station of Annaba were used for this
simulation. Results indicate that in the absence of background pollution, air quality standards are
exceeded in the short term as well as under unfavourable weather conditions

Furthermore, the annual average pH within rainfall as well as SO: dry and wet deposition have been
evaluated for the year 1995. The annual average pH of falling raindrops was computed for all
precipitation events coinciding with the plume during the period of study Estimation of SO: wet
deposition has been carried out using a model of transient absorption of a gas by a water droplet On
the basis of this study, results show that dry deposition contributes more than 99,99 % of the total
sulphur deposition in the Annaba area. Moreover, despite the fact that conversion of SO; to H:SO.t
is not expected to occur during the course of SO; precipitation scavenging, aqueous phase
dissociation reactions within the falling raindrops lead to pi I values comprised between 4,2 and 4,7.

Following this preliminary evaluation of the environmental impact of the plant by way of an
original modelling method, the issue of air pollution control constitutes the second part of this work
Among the various possibilities of pollution control, waste gas biotreatment is an interesting option.
Our efforts were oriented towards the purification of air contaminated by methyl ethyl ketone
(MEK).

The objective of the second pan of the work is to test a novel, essentially gas-phase reactor ( a
modular, segmented glass tubular fixed-film column) and to characterise its mass transfer
characteristics in the course of MEK degradation by a mixed aerobic biomass under non axeme
conditions. Emphasis was placed on the characterisation and on the development of conceptual
explanations of the phenomena occurring during the removal of the pollutant under both steady
state and transient operating conditions. Selected kinetic and operational aspects of the aerobic
treatment of vapours of MEK have been investigated.

The maximum elimination capacity of the dry tubular (DTB) was 4,8 kg m, ’ d !. The study of the
biofilm behaviour on the bioreactor walls through reproducible cy cles of detachment-recolomzaiion
indicated the influence of the biofilm thickness on the system performances. The maxima!
degradation activity was obtained with a thin biofilm and was not increased as the biofilm grew in

thickness. MEK degradation provoked the acidification of the biofilm which in turns favoured the
proliferation of two fungi capable of degrading MEK, namely, ( Icotnchum cundiJum and ]-'u\anum

uxysporum.

The present results suggest that both MEK diffusion within the biofilm and the affinity of the
microorganisms towards he substrate are the controlling factors of the process. A substantial
performance improvement of such a process necessarily results from a comprehensive knowledge
of both the mass transfer and microbiological aspects



Résumé

Mots clés : dispersion atmosphérique, bioépuration, biofilm, consortium, pl i, transfert de
masse.

L'objectif de ce travail est d'évaluer certains aspects de l'impact environnemental du SO; émis
par l'unité d'acide sulfurique du complexe Asmidal de Annaba. Une évaluation de la qualité
de l’air en rapport avec la dispersion du SO; est effectuée en utilisant un modèle de dispersion
Gaussienne. D'autre part, le pH moyen des précipitations et les quantités de SO; déposées par
voie humide et par voie sèche ont été évalués en tenant compte de toutes les périodes de
coïncidence entre les précipitations et le panache de SO; pendant l'année 1995. Il ressort de
cette étude que les dépôts secs représentent plus de 99,99 % du dépôt total de SO; et sont
susceptibles d'acidifier les cours d’eau. En outre, les réactions de dissociation de ce gaz
donnent lieu à des pH compris entre 4,2 et 4,7 malgré que le panache n'atteint pas les nuages
au dessus de la ville de Annaba et malgré que la conversion de SO; en H;S04 ne soit pas
possible durant le laps de temps correspondant a l'entraînement du polluant par les
précipitations .

Faisant suite à cette évaluation originale de l’impact de la pollution par le SO;, la question du
traitement constitue la deuxième partie de ce travail. Parmi les techniques de contrôle
existantes, la bioépuration représente une option intéressante. La deuxième partie de cette
thèse traite d'une technique d'épuration biologique appliquée à un COV, la méthyle ethyle
cétone.

Dans ce cadre, une technologie originale basee sur l’utilisation d'un injecteur particulier et
permettant de créer un brouillard a partir du gaz a épurer et d'un liquide nutritif a été utilisée
Ce brouillard, contenant dès lors l’ensemble des éléments necessaires au processus biologique
humidifie la paroi du réacteur qui est le siege du développement d'un biofilm. Les idees
maîtresses ayant prévalu lors du développement de cette technologie sont d'une part, le
contrôle et la maîtrise du procédé et d'autre part la recherche de conditions optimales pour le
transfert du polluant gazeux vers les micro-organismes.

L'accent a été mis sur l'étude des aspects cinétiques et opérationnels du procédé et sur
l'explication des phénomènes impliqués lors de l'élimination du polluant, tant à l'état
stationnaire que transitoire. Outre la caractérisation biologique du réacteur, diverses
expériences permettant de déterminer l’activité du biofilm ont été réalisées dans des
conditions de gestion différentes susceptibles d’affecter les performances du système. Elles
consistent en l’étude de l’effet de différents paramètres de gestion, a savoir, le pli du milieu
nutritif, les fluctuations de charge, la charge de croisière, la concentration en oxygène dans la
phase gazeuse, les débits gazeux et liquide, l'assèchement du biolllm, les chocs de charge et
les variations simultanées de debit gazeux et de concentration en substrat

La capacité maximale d'élimination du réacteur tubulaire dénommé DIB (Dry tubular
Bioreactor) a été de 4,8 kg par m1 de réacteur et par jour. L'étude du comportement cyclique
de détachement du biolilm a mis en exergue l'influence de l'épaisseur de ce dernier sur les
performances de dégradation. La dégradation du solvant provoque l'acidification du biofilm et
semble affecter son activité et sa composition microbiologique (contamination fongique). Ce
changement a lui-même une incidence sur le comportement du biofilm (détachement)




