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RESUME

Le diaphag est un produit pharmaceutique utilisé pour le traitement du diabéte de type 2.
Sa présence dans le milieu naturel représente une sérieuse menace pour 1’environnement et la
santé humaine. L’objectif de cette présente étude est de tester in vitro la biodégradation du
diaphag utilis¢é comme seule source de carbone et d’énergie en présence d’un consortium
microbien collecté a partir d’une eau usée et d’un sol agricole. La biodégradation du diaphag
a ¢té¢ ¢tudi€e, d’une part, en culture batch et, d’autre part, en culture continue dans un
biolaveur a cellules fixées garnis d’un support en pierres ponces. Aprés une période
d’adaptation de cinq mois en culture batch, deux souches bactériennes ont éte isolées et
identifiees, a savoir, Aeromonas hydrophila et Serratia odorifera. En présence d’une
concentration initiale de diaphag de 0.5 g/L, Aeromonas hydrophila et Serratia odorifera ainsi
que leur culture mixte dégradent le diaphag avec une vitesse spécifique de 22.3, 24.1 et 19.2
ng/mg.h et un rendement de 88.88%, 82.94% et 95.88%, respectivement. Apres 120 jours de
fonctionnement, les résultats expérimentaux ont révélé que la capacité d’¢limination du
diaphag dans le biolaveur a cellules fixées atteint 40.96 g/L.havec un rendement de 98.904%
pour une concentration du diaphag a I’entrée du réacteur estimee a 5 g/L et un débit de 14 L/h.
Le rendement maximal de biolaveur a cellules fixées est de 99.6% a été obtenu lorsque la
concentration du diaphag a I’entrée est de 0.5, 1 et 5 g/L et le débit est maintenu a 6.3 L/h.
Par ailleurs, apres 12 mois de fonctionnement du réacteur, les deux souches dominantes sont
différentes de celles présentes dans I’inoculum initial et sont identifiées comme Aeromonas
hydrophila et Pseudomonas aeruginosa. Ainsi, les rendements d'élimination élevés obtenus
dans cette présente étude révelent I'intérét de I'utilisation, pour la premiére fois, d'un biolaveur
a cellule fixées pour I'étude de la biodégradation du diaphag. L'obtention d'un consortium
microbien fortement adapté a ce substrat peut s'avérer une alternative intéressante pour une
application éventuelle dans le traitement, avant le rejet, des eaux usées contenant cette

molécule ou d'autres molécules apparentées, en particulier dans I'industrie pharmaceutique.

Mots clés : acclimatation, biodégradation, biolaveur a cellules fixées, diaphag, produit

pharmaceutique, xénobiotique



Abstract

Diaphag is a pharmaceutical product used in the treatment of type 2 diabetes. However,
this drug is considered to be highly undesirable when present in the environment. We tested in
vitro the biodegradation of diaphag as the sole source of carbon and energy by a microbial
consortium collected from wastewater and agricultural soil. This biodegradation was
investigated by means of batch cultures and continuous biotrickling filtration. After a 5-month
adaptation period in batch culture, two bacterial strains were isolated and identified, namely,
Aeromonas hydrophila and Serratia odorifera. With an initial concentration of diaphag at
0.5 g/L, these two bacteria and their combined culture degraded diaphag with a specific
activity of 22.3, 24.1, and 19.2 ng/mg.h and a yield of 88.88, 82.94, and 95.88%, respectively.
The experimental results reveal that after a 120-day run, the biodegradation capacity of
diaphag in the biotrickling filter reached 40.96 g/L.h, with a removal efficiency of 98.904% at
an inlet concentration of 5 g/L and a flow rate of 14 L/h. The maximum removal efficiency of
the biotrickling filter was 99.6%, at a diaphag inlet concentration of 0.5, 1, and 5 g/L and a
flow rate of 6.3 L/h. Interestingly, it was observed that after a period of 12 months, the two
dominant strains differed from those present in the initial inocula and were identified as
Aeromonas hydrophila and Pseudomonas aeruginosa. Thus, the high elimination efficiencies
obtained in this study reveal the interest of the use, for the first time, of a biotrickling filter for
the study of the biodegradation of diaphag. Obtaining a microbial consortium strongly
adapted to this substrate may prove to be an interesting alternative for a possible application
in the treatment, before discharge, of wastewater containing this molecule or other related

molecules, especially in the pharmaceutical industry.

Keywords: acclimation, biodegradation, biotrickling filter, diaphag, pharmaceutical product,
xenobiotic
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1. INTRODUCTION

Pendant longtemps, les produits pharmaceutiques humains et vétérinaires ont été utilisés
pour prévenir et guérir les maladies. Les produits pharmaceutiques sont utiles pour améliorer
la santé et le bien-étre des patients (Hughes et al., 2017; Hale et al., 2018). Cependant, des
quantités significatives de produits pharmaceutiques consommés sont excrétés sous des
formes inchangées ou partiellement métabolisées, atteignant I'environnement via des stations
d'épuration comprenant de I'eau, du sol et des sédiments (Archana et al., 2017 ; Vidal et al.,
2018). La contamination environnementale la plus répandue provient de I'utilisation de
médicaments contre le diabéte, dont le glibenclamide, la metformine, I'alpha-glucosidase et le
gliclazide (Mrozik et Stefanska, 2014). En effet, avec des millions de patients diabétiques
dans le monde, il existe des quantités importantes de molécules antidiabétiques utilisées pour
controler la maladie (Goswami et al., 2014), certains niveaux de ces molécules étant libérées

dans lI'environnement.

L'élimination des médicaments non utilisés provenant des soins médicaux humains et
animales et par les usines de fabrication de produits pharmaceutiques directement dans
I'environnement, constitue aussi une source importante de pollution (Heberer, 2002 ; Esplugas
et al., 2007 ; Trovo et al., 2008 ; Mompelat et al., 2009). La présence de produits
pharmaceutiques dans I'environnement est devenue une préoccupation croissante ces
derniéres années (Ratola et al., 2012). Les produits pharmaceutiques sont connus pour avoir
des effets potentiellement nocifs sur I'environnement et la santé publique (cancérigene,

mutagéne, perturbateur endocrinien) (Heberer, 2002 ; Kolpin et al., 2002).

Face a ces problemes récurrents, de nombreuses stratégies sont actuellement mises en
ceuvre pour la gestion et la remédiation de I’environnement contaminé par les produits
pharmaceutiques. Il s’agit le plus souvent de traitements biologiques (Biofilter, biolaveur et
biolaveur a cellules fixées) ou physicochimiques (adsorption sur charbon actif, filtration
membranaire et procédés d’oxydation variés) (Salgado et al., 2012). Les procedés
physicochimiques sont, non seulement, colteux mais produisent souvent des produits
indésirables qui sont toxiques, nécessitant ainsi des actions de traitements supplémentaires
(Sridevi et al., 2011). Les traitements biologiques entrainent la consommation par
biodégradation des substances polluantes par une biomasse capable d’utiliser le produit

pharmaceutiqgue comme source nutritive (Cheriaa et al., 2012 ; Panchenko et al., 2017).



L’utilisation des microorganismes est largement reconnue comme une méthodologie
relativement économique, prédominante et efficace pour réaliser la dégradation des composés

pharmaceutiques (Quintana et al., 2005 ; Salgado et al., 2012).

Afin d’étre plus efficaces et fiables, les biotechnologies nécessitent des procédés
adaptés. En effet, la biodégradation des produits pharmaceutiques requiert des événements
specifiqgues comme la présence de microorganismes adéquats et des conditions physico-
chimiques favorables pour que les réactions enzymatiques aient lieu (pH, température,
concentration d’oxygene). Ainsi, ’acclimatation des microorganismes devient une étape
essentielle pour réaliser la biodégradation des composés xénobiotiques. Cette adaptation

microbienne peut survenir a la suite de phénoménes tels que :
-I’induction d’enzyme spécifiques chez certaines souches de la communauté
-la croissance des souches capables de dégrader le substrat

-la sélection des mutants qui ont acquis de nouvelles activités métaboliques (Wiggings et
al., 1987 ; Rittmann & McCarty, 2001).

Le produit pharmaceutique auguel nous nous sommes intéressés dans cette étude est le
diaphag. Ce medicament est une sulfonylurée de seconde génération dont le principal mode
d'action est de stimuler la sécrétion d'insuline (Smith, 1990 ; Campbell et al., 1991). Il est
utilisé pour le traitement du diabéte de type 2 et également dans la stimulation de I'expression
des transporteurs de glucose (Jacobs et al., 1989). Il a été détecté a une concentration allant
jusqu'a 130 ng/L dans I’influent d’une station de traitement des eaux usées et jusqu'a 15 ng /L
dans les eaux de surface (Al-Qaim et al.,, 2016). A linstar de tous les composés
xénobiotiques, 1’introduction de ce médicament dans 1I’environnement contribue sans aucun

doute a sa pollution.

L’objectif de ce présent travail est de tester in vitro la biodégradation du diaphag utilisé
dans le milieu comme seule et unique source de carbone et d’énergie. Cette recherche vise
dans un premier temps a sélectionner et a isoler des microorganismes spécifiques capables de
dégrader le diaphag en culture batch. Dans un deuxieme temps, nous tenterons d’évaluer la
biodégradation du diaphag a l’aide d’une culture mixte préalablement isolée, dans un
biolaveur a cellules fixées utilisant des pierres ponces comme support. L’évolution de la

culture mixte dans le temps sera également étudiée.
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2. GENERALITES

2.1. Les composés xénobiotiques

2.1.1. Définition et effets sur I’environnement

Le terme xénobiotique (étranger a la vie) provient des mots grecs xenos : étranger et de
bios : vie. Pour les chimistes de I’environnement, xénobiotique signifie usuellement «étranger
a la biosphére». Les composés xénobiotiques sont des composés qui ne sont pas synthétisés
par un systeme enzymatique naturel, ou bien qui contiennent un groupement chimique
n’existant pas dans les structures naturelles. 1ls sont en majeure partie constitués de produits
de synthése (Gren, 2012).

Plus de 1000 nouveaux composés sont produits chaque année (Fewson, 1988). Dans les
années quatre vingt, la production mondiale de produits chimiques synthétiques a été estimée
a 300 millions de tonnes. Actuellement plus de 10 millions de composés sont décrits dans le
Chemical Abstract. Les composes xénobiotiques sont répartis en plusieurs groupes (Gienfrada
et Rao, 2008 ; Sinha et al., 2009) :

Les medicaments

Les pesticides

Les solvants

Les carburants

Les alcanes

Colorants azoiques synthétiques

Les hydrocarbures aromatiques polycycligues

Les composés aromatiques nitrochlorés

NN N N N SRR N RN

Les polychlorobiphényles

Produits par I’activité domestique ou industrielle, ces composés sont introduits dans
I’écosysteme naturel ou elles seront a I'origine de conséquences plus ou moins graves
(figure 1). Dans ce cas ils sont considérés comme polluants (Gienfrada et Rao, 2008). lls

peuvent alors avoir plusieurs impact sur :



Généralités

- Nous pouvons mentionner le cas ou la concentration du xénobiotique augmente
anormalement dans I’environnement suite a un accident. Il peut alors perturber 1’équilibre
naturel, comme par exemple, une concentration élevée en phosphate entrainant
I’eutrophisation (Barroin, 1990), la présence de sels NaCl en eau douce ou encore la présence
de métaux lourds (mercure, plomb). De plus, la contamination des eaux par les antibiotiques
peut inhiber I’activité des communautés bactériennes fonctionnelles et/ou produire des
microorganismes résistants, causant de sérieux probléemes pour la santé publique
(Bailon et al., 2008).

- Ou bien encore "’environnement nom vivant” avec l’attaque des matériaux part les
polluants acides de Iair, effets des fluorocarbures et des oxydes d’azote sur la couche
d’ozone, impacts du dioxyde de carbone, des aérosols et de plusieurs gaz en traces sur |‘effet

de serre et la formation de brouillard.

- Sur ’homme avec la santé humaine (effets toxiques, carcinogenes, mutagenes, tératogenes),
aussi provoque des effets psychologiques, psycho-physiologiques, sur le golt d’eau, I’odeur
de Tair. Il faut noter aussi que le phénol agit comme des perturbateurs endocriniens (Nagao,
1998 ; Borgeest et al., 2002). Les béta-lactamines telle que la pénicilline G ou la méthicilline
entraine des réactions allergiques, d’autres antibiotiques sont néphrotoxiques telle que la

gentamicine (Kimmerer, 2009).

- Et enfin sur les autres organismes avec des effets sur les espéces individuelles
(généralement commerciales comme les poissons, oiseaux, le blé et le mais etc.) (Ghisalba,
1983). Mimeault et al. (2005) ont montré que le gemfibrozil (Régulateur lipidique)
s'accumule dans les poissons rouges genérant des perturbations du systéme endocrinien. De
méme, les antidépresseurs, sertraline et fluoxetine, et leurs métabolites ont été retrouvés dans

des poissons vivant dans des eaux recevant des eaux d'égouts (Brooks et al., 2005).



Généralités

4

Produits

Y

Consommateur

PRODUCTION
CHIMIQUE

Déchets chimiques

Traitement

—> municipal

des déchets

A

Traitement
industriel des
déchets

POLLUANTS

Figure 1. Origines des composés chimiques organiques retrouvés dans 1’environnement

(Hutzinger et Veerkamp, 1981).

(1) Produits dont 1’usage contribue a leur entrée dans I’environnement (aérosols, pesticides,

fertilisants).

(2) Polluants entrant dans I’environnement via les systémes de traitement des déchets

municipaux (détergents, solvants).

(3) Produits chimiques reésistants a la dégradation biologique dans les systémes de traitement

des déchets industriels.

(4) Décharges directes, pertes, accidents, incidents.
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2.1.2. Le devenir dans ’environnement

Le rejet dans I’environnement de solvants, de pesticides, de produits pharmaceutiques et
d’agents plastifiants par les industries, I’agriculture, les activités médicales et domestiques ont
engendré de sérieux problémes de pollution (Varsha et al.,, 2011). Introduits dans les
écosystemes terrestres ou aquatiques, les composés xénobiotiques font alors I’objet

de plusieurs processus (figure 2) :

- Les composés xénobiotiques subissent une dégradation biologique (actions enzymatiques).
La transformation de la structure chimique dans la nature est souvent assurée par I’activité des
microorganismes. En fonction du patrimoine génétique microbien et des conditions physico-
chimiques environnementales la biodégradation peut étre compléte ou partielle. Toutefois, il
est possible qu’au cours d’une dégradation biologique, la toxicité du produit transformé soit

plus importante que celle du produit de départ.

- Ou bien encore, ils peuvent subir des transformations abiotiques (action nom enzymatique),
qui sont d’origine physico-chimique. Ces processus correspondent 1’ensemble des
mécanismes abiotigues comme I’action d’agents chimiques (acides, bases, radicaux),
I’adsorption, I’évaporation ou les réactions photochimiques. Cependant, ces mécanismes

modifient tres rarement la structure chimique de la molécule.

- Et enfin les molécules xénobiotiques peuvent résister a toute transformation dans la nature
que se soit chimique ou biologique. Ils peuvent, par conséquent, s’accumuler dans les eaux
superficielles ou souterraines et causer des détériorations des systéemes vivants. De tels

composes sont souvent appelés non-dégradables ou récalcitrants (Leisinger, 1983).

- Il n’est possible d’affirmer que la protection de I’environnement nécessite la minéralisation
compléte des composés xénobiotiques dans des délais relativement faibles, afin de prévenir
leur accumulation (Reshma et al., 2011). Afin de réduire leur accumulation, il serait

intéressant de synthétiser des molécules facilement biodégradables.
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COMPOSES XENOBIOTIQUES

Non transformation Transformations abiotiques Transformation biologique

Reéaction photochimique

Minéralisation

v
Reéaction chimique Dégradation Dégradation
cométabolique partielle

Figure 2. Devenir des composés xénobiotiques dans I’environnement (Leisinger, 1983).
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2.1.3. Le mécanisme de la récalcitrance

La récalcitrance a été défini comme la résistance intrinséque d’un composé chimique a
la biodégradation (Sinha et al., 2009, Abirami, 2013). Les molécules récalcitrantes ont éte
trés étudiées (Grady, 1985 ; Janssen et al., 1989 ; Lopez et al., 2002 ; Ortega-Clemente et al.,
2009 ; Mascolo et al., 2010 ; Majeau et al., 2010 ; Chapparo et al ., 2010 ; Jagadevan et al.,
2011 ; Maszenan et al., 2011 ; Chan et al., 2012).

En réalité, les composés récalcitrants se divisent en trois groupes (Alexander, 1973) :

- Les composés résistants a toute attaque microbienne et ne sont métabolisés sous aucune

condition connue (polymeres synthétiques, polyéthyléne, chloropolyvinyl).

- Les composés generalement métabolisés tres lentement dans la nature, mais qui peuvent étre

dégrades rapidement dans une culture dense de microorganismes appropriés (les pesticides).

- Les composeés pouvant étre dégradés par des microorganismes en culture, mais qui persistent

occasionnellement (les hydrocarbures pétrochimiques).

Dans D’environnement, la dégradation des composés chimiques synthétiques est
principalement due a I’activité microbienne. La connaissance des raisons de leur récalcitrance
faciliterait donc la dépollution des sols et de ’eau. D’une maniére générale, les causes

susceptibles d’engendrer la récalcitrance d’un composé sont les suivantes (Fewson, 1988 ;

Van Ginkel et Kolvenbach, 1991) :

- La concentration en substrat est soit trop élevée (toxique), soit trop faible (Goldstein et al.,
1985 ; Zaidi et al.,, 1988). Boethling et Alexander (1979) expliquent que pour les
concentrations trop faibles de substrat, ’énergie de réaction est libérée trop lentement pour
satisfaire la demande microbienne. Ainsi les microorganismes, étant incapables de se
multiplier, leur densité reste trop faible pour dégrader plus activement et de maniere

appréciable le composé.

- Le substrat s’adsorbe ou se lie de maniére covalente a ’argile ou ’humus. Il peut aussi étre
physiquement inaccessible aux microorganismes (sous forme gazeuse par exemple)
(Hamsavathani et al., 2015).
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- La température, le pH, la pO2 (pression partielle en oxygéne) ou les conditions ioniques sont
inadéquats pour la réaction biochimique requise (Zaidi et al., 1988 ; Leys et al., 2005 ;

Shahgoli et Ahangar, 2014).

- L’absence de nutriments et de cométabolites nécessaires a la croissance microbienne
(Boethling et Alexander, 1979 ; Swindoll et al., 1988 ; Wiggins et Alexander, 1988 ;
Hindumathy et Gayathri, 2013).

- La molécule est de grande taille et insoluble, ou encore les enzymes extracellulaires
susceptibles de I’attaquer font défaut (Janssen et al., 1989 ; Aislabie et Lloyd-Jones, 1995 ;
Esteve-Nunez et al., 2001).

- L’absence des microorganismes adéquats pour cause, par exemple, de prédation, de

parasitisme ou d’une faible viabilité dans le milieu.
- Le substrat (Alexander, 1994) :

» n’est pas transporté dans la cellule
» n’est pas le substrat des enzymes disponibles
» n’induit pas la synthése d’enzymes et de facteurs de transport appropriés

» est converti en produits toxiques.

Tableau 1. Facteurs augmentant la récalcitrance d’une molécule (Hutzinge, 1981).

Types de composés ou de

substituants

Plus facilement biodégradable

Moins facilement

biodégradable

Hydrocarbures

Alkanes a faible poids moléculaire
Alkanes linéaires

Hydrocarbures paraffiniques

Alkanes a poids moléculaire élevé
Alkanes ramifiés

Hydrocarbures aromatiques

Substituants des noyaux

aromatiques

-OH-
-COOH-
-NH..

-F-CL-
NO,.
SOsH

Composés aliphatiques

chlorés

Cl branché a plus de 6 atomes de

carbone du carbone terminal

Cl branché a 6 atomes ou moins du

carbone terminal




Généralités

La compréhension des meécanismes de récalcitrance permettrait de modifier ces
composés lors de leurs synthéses afin de faciliter leur dégradation (Balaz et al., 1989). Afin de
réduire les colts de ces modifications, il serait intéressant de synthétiser directement des
molécules facilement biodégradables (tableau 1).

Il n’est pas possible d’affirmer qu’une molécule considérée actuellement comme étant
récalcitrante le restera toujours. En effet, ces composés ont un passé trop récent part rapport
aux microorganismes pour pouvoir étre définitivement classés comme étant récalcitrants. De
nombreux composés considérés comme récalcitrants il y a quelques années sont maintenant
facilement biodégradables (Cook et al., 1983). Ceci démontre les facultés d’adaptation des
microorganismes au cours du temps (que ce soit par mutation spontanée, ou par échange de

matériel génétique au sein d’'une communauté microbienne) (Gren, 2012).

10
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2.1.4. Problématique des composés pharmaceutiques dans I’environnement

2.1.4.1. Les produits pharmaceutiques

Le terme «produits pharmaceutiques» couvre une classe complexe des composés
largement utilisés. Actuellement des milliers de molécules actives sont utilisées pour traiter ou
pour prévenir les maladies. Chaque année des centaines de nouvelles molécules synthétisées

remplacent les composés obsoléetes (Zuccato et al., 2005).

La notion de médicament est précisément définie en France par l'article L5111-1 du
code de la santé publique : On entend par médicament toute substance ou composition
présentée comme possédant des propriétés curatives ou préventives a I'égard des maladies
humaines ou animales, ainsi que toute substance ou composition pouvant étre utilisée chez
I'hnomme ou chez I'animal ou pouvant leur étre administrée, en vue d'établir un diagnostic
médical ou de restaurer, corriger ou modifier leurs fonctions physiologiques en exergant une
action pharmacologique, immunologique ou métabolique. Sont notamment considérés comme
des medicaments les produits diététiques qui renferment dans leur composition des substances
chimiques ou biologiques ne constituant pas elles-mémes des aliments, mais dont la présence
confere a ces produits, soit des propriétes spéciales recherchées en thérapeutique diététique,
soit des propriétés de repas d'épreuve. Les produits utilisés pour la désinfection des locaux et
pour la prothése dentaire ne sont pas considérés comme des médicaments. Lorsque, eu égard a
I'ensemble de ses caractéristiques, un produit est susceptible de répondre a la fois a la
définition du médicament prévue au premier alinéa et a celle d'autres catégories de produits
régies par le droit communautaire ou national, il est, en cas de doute, considéré comme un

médicament.

Dans la pratique, les médicaments peuvent étre fabriqués par différents laboratoires. Ils
portent alors un nom différent bien qu’ils contiennent la méme substance dite
« matiére active » ou « principe actif ». C’est cette derniére qui est responsable des propriétés
pharmacologiques du médicament, et c’est cette molécule chimique qui est étudiée lorsque
sont mises en ceuvre des analyses chimiques pour observer la contamination de
I’environnement. On emploie alors le terme de « molécules pharmaceutiques » plut6t que

celui de médicaments.

11
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Les produits pharmaceutiques, qui sont congus pour étre des substances biologiquement
actives, peuvent aussi étre source de préoccupation par leurs interactions possibles avec les
organismes non ciblés dans I’environnement mais aussi pour les humains (Klavarioti et al.,
2009 ; Isidori et al., 2009). lls sont généralement lipophiles et résistants a la biodégradation,
ayant ainsi le potentiel d'accumulation et de persistance dans I'environnement (Klavarioti et
al., 2009).

En outre, les produits pharmaceutiques peuvent étre stables dans I'environnement ou
soumis a des transformations biotiques et/ou abiotiques, et parmi les transformations
abiotiques, la photodégradation est le processus d'élimination le plus important, ce qui conduit
parfois a la formation de produits beaucoup plus toxiques que les composés parentaux (Isidori
et al., 2009).

2.1.4.2. Présence dans ’environnement

Les produits pharmaceutigues en tant que contaminants dans I'environnement n'ont pas
recu une attention immédiate de la part de la communauté scientifique et des autorités. Il aura
fallu attendre qu’un lien ait pu étre établi entre la présence d'éthinyleestradiol et la présence
d’effets délétéres chez des populations de poissons (Jobling, 2004 ; Kim et al., 2007) pour que
la problématique des rejets de composeés pharmaceutiques soit prise en considération. En
parallele, les progres des techniques analytiques physico-chimiques ont permis la détection de
traces de substances médicamenteuses et de leurs déerivés ou métabolites a 1’échelle mondiale.

Leurs présence a été mise en évidence dans :

- Les rejets industriels (industrie pharmaceutique) : Larsson et al., 2007 ; Li et al., 2008c ;
Phillips et al., 2010.

- Les eaux usees des centres de soin (hopitaux, maison de retraite, hopitaux psychiatriques) :
Steger-Hartmann et al., 1996 ; Kimmerer et al., 1997 ; Steger-Hartmann et al., 1997 ;
Hartmann et al., 1998 ; Lindberg et al., 2004 ; Gémez et al., 2006 ; Mahnik et al., 2007 ;
Catastini et al., 2009 ; Mullot, 2009 ; Watkinson et al., 2009 ; Chang et al., 2010.

12
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- Les eaux usées brutes et traitées (entrée et/ou sortie de station d’épuration) : Steger-
Hartmann et al., 1996 ; Kimmerer et al., 1997 ; Ternes, 1998 ; Hirsch et al., 1999 ; Golet et
al., 2001 ; Sedlak et Pinkston, 2001 ; Golet et al., 2002a ; Andreozzi et al., 2003 ; Huggett et
al., 2003 ; Ferrari et al., 2004 ; Huschek et al., 2004 ; Wiegel et al., 2004 ; Bendz et al., 2005
; Cha et al., 2006 ; Gagne et al., 2006 ; Gros et al., 2006 ; Pomati et al., 2006 ; Vieno et al.,
2006 ; Piram et al., 2008 ; Coetsier et al., 2009 ; Watkinson et al., 2009 ; Chang et al., 2010 ;
Gabet-Giraud et al., 2010 ; Nieto et al., 2010a ; Prasse et al., 2010.

- Les boues de station d’épuration : Golet et al., 2002b ; Lindberg et al., 2005 ; Thomas et al.,
2007 ; Diaz-Cruz et al., 2009 ; Jeli¢ et al., 2009 ; Nieto et al., 2010b.

- Les effluents d’¢levages (lisiers, fumiers, etc.) : Hamscher et al., 2002 ; Pierini et al., 2004 ;
Martinez-Carballo et al., 2007 .

- Le sol aprés épandage des boues de station d’épuration ou des déchets d’élevage : Golet et
al., 2002b ; Hamscher et al., 2002 ; Jacobsen et al., 2004 ; Martinez-Carballo et al., 2007 ;
Kemper et al., 2008 ; Weiss et al., 2008 ; Homem et Santos, 2011.

- Sediments : Zuccato et al., 2000 ; Yang et al., 2010a.

Les eaux de lessivage des sols enrichis avec les boues de station d’épuration ou les déchets
d’¢levage (lixiviat) : Kemper, 2008 ; Weiss et al., 2008.

- Les eaux de surface (ruisseau, riviére, fleuve, lac, estuaire, mer, océan) : Buser et al., 1998 ;
Ternes, 1998 ; Hirsch et al., 1999 ; Zuccato et al., 2000 ; Lindsey et al., 2001 ; Golet et al.,
2002a ; Kolpin et al., 2002 ; Weigel et al., 2002 ; Calamari et al., 2003 ; Ashton et al., 2004 ;
Stackelberg et al., 2004 ; Bendz et al., 2005 ; Cha et al., 2006 ; Hao et al., 2006 ; Pomati et
al., 2006 ; Vieno et al., 2006 ; Kasprzyk-Hordern et al., 2007 ; Focazio et al., 2008 ;
Nageswararao et al., 2008 ; Tamtam et al., 2008a ; Vulliet et al., 2009 ; Watkinson et al.,
2009 ; Chang et al., 2010 ; Prasse et al., 2010 ; Palaniyappan et al., 2013. Gros et al. (2010)
ont constaté la présence d’une quarantaine de produits pharmaceutiques au long du bassin
fluvial Ebro au nord-est de I’Espagne. Markiewicz et al. (2017b), quant & eux, ont détecté la

présence d’antidiabétiques oraux dans les eaux de surface.

- Les eaux souterraines : Zuccato et al., 2000 ; Kimmerer, 2001 ; Heberer, 2002 ; Ferrari et
al., 2003 : Carlsson et al., 2006 ; Gros et al., 2006.

13
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- Les eaux potables (en sortie de station de potabilisation, eau du robinet, eau embouteillée) :
Zuccato et al., 2000 ; Heberer, 2002 ; Reddersen et al., 2002 ; Wenzel et al., 2003 ;
Stackelberg et al., 2004 ; Chen et al., 2006 ; Stackelberg et al., 2007 ; Ye et al., 2007 ;
Zuehlke et al., 2007 ; Togola et Budzinski, 2008 ; Garcia-Ac et al., 2009 ; Vulliet et al., 2009
; Watkinson et al., 2009 ; Yiruhan et al., 2010.

- Les animaux (traités ou non) : poissons (Dasenaki et Thomaidis, 2010), crevettes (Furusawa,
2008), vautours (Oaks et al., 2004).

- Les plantes : Hu et al., 2010.

- La nourriture suite aux traitements des animaux (antibiotiques) : lait bovin (Keever et al.,
1998) ; muscles et lait bovins (Becker et al., 2004), miel (Hammel et al., 2008).

A Theure actuelle, plus de 300 produits pharmaceutiques de différentes classes
thérapeutiques  (antibiotiques, des analgésiques, des anti-inflammatoires, des
normolipémiants, des antihypertenseurs, des agents de contraste, anticancéreux,
antidiabétiques, etc.) sont retrouvés dans 1’environnement (Ternes, 2001). Ces résidus
s’ajoutent aux nombreuses substances non médicamenteuses liées aux activités humaines et
¢galement présentes dans I’environnement, telles que les produits phytosanitaires, détergents,

hydrocarbures, métaux, etc. (Heberer, 2002 ; Gros et al., 2006).

D’une maniére générale, les concentrations en produits pharmaceutiques retrouvées
dans I’environnement varient d’un composé a I’autre, mais également d’un site a I’autre. Les
concentrations rapportées dans les effluents de stations d’épuration ou dans I’eau de surface
vont de quelques nano-grammes par litre a quelques centaines de microgrammes par litre
(tableau 2). Les différences régionales d’utilisation des médicaments ainsi que la
biodégradabilité des produits pharmaceutiques et de leurs métabolites pourraient expliquer ces

différences de concentrations retrouvées dans I’environnement (Halling-Sorensen et al.,

1998).

14



Généralités

Tableau 2. Exemples de concentrations de composés pharmaceutiques en ng/L, dans les eaux
(eaux usées traitees, eaux de surface et eaux potables) (Kolpin et al., 2002 ; Heberer et al.,
2004 ; Paffoni et al., 2006 ; Tamtam et al., 2008b ; Togola et Budzinski, 2008 ; Guo et
Krasner, 2009 ; Rosal et al., 2010 ; Yu et Wu, 2011 ; Al-Qaim et al., 2016).

Produits Concentration Concentration Concentration Pays
pharmaceutiques | dans I’eau usée dans I’eau de dans I’eau
traitée (ng/L) surface (ng/L) potable (ng/L)
Antibiotiques
Tétracycline 66 France
110 Etats-Unis
205 21 France
Sulfaméthoxazole 544
1900 Etats-Unis
Des analgésiques et anti-inflammatoires
Paracétamol 11308 72.3 210 France
180 10000 Etats-Unis
Ibuprofene 219 4.5 0.6 France
60 1000 Etats-Unis
8.5 Finlande
Des normolipémiants
Gemfibrozil 17.2 2.3 France
650 790 Etats-Unis
Bézafibrate 840 48 France
280 Espagne
Des antihypertenseurs et B-bloquants
Atenolol 570 36 France
2438 Espagne
Des antiépileptiques
Primidone 95 Etats-Unis
635 40 Allemand
Carbamazépine 293 80 43.2 France
258 Etats-Unis
Des antidiabétiques
Gliclazide 130 15 Malaisie
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2.1.4.3. Source de pollution de I’environnement par les produits pharmaceutiques

La pollution de [P’environnement par les produits pharmaceutiques proviendrait
principalement des effluents domestiques et également des effluents hospitaliers ou encore les
usines de fabrication et de conditionnement des medicaments (Besse et Garric, 2007). On peut
toutefois noter que la situation est trés inégale selon les pays et qu’elle dépend de leur
développement socioéconomique, de I’acces de leurs populations aux soins ou encore de leurs
réglementations.

Les principales sources de pollution de [I’environnement par les produits
pharmaceutiques sont : les sources diffuses issues principalement des excrétions humaines et
animales, et représentant la plus grande partie des médicaments rejetés dans 1’environnement,
et les sources ponctuelles qui sont a I’origine d’émissions beaucoup plus concentrées mais
limitées sur le plan géographique. On retrouve, parmi les sources diffuses :

- le stockage et I’élimination inappropriés des médicaments périmes ou inutilisés (Zuccato
et al., 2000),

- I’excrétion métabolique par la voie urinaire ou digestive, des medicaments consommeés

par les hommes et les animaux (Halling-Sorensen et al., 1998 ; Zuccato et al., 2000),
et parmi, les sources ponctuelles :

- le rejet direct des médicaments (et des produits chimiques utilisés au cours de la
fabrication des médicaments) dans les eaux résiduaires des industries pharmaceutiques et

chimiques fines (Zuccato et al., 2000),

I’élimination directe ou indirecte des agents pharmaceutiques utilisés dans les

établissements de soins (laboratoires, hopitaux, etc.),

- la dispersion directe des médicaments vétérinaires dans 1’environnement en aquaculture ou
lors de traitement des animaux d’élevage, ou la dispersion indirecte en cas d’épandage des

lisiers et des purins dans les sols destinés a I’agriculture,

- la dispersion directe des molécules thérapeutiques sous formes de compléments alimentaires

versées directement dans les bassins de pisciculture (Halling-Sorensen et al., 1998).
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La figure 3 présente les voies possibles de la présence des produits pharmaceutiques dans

I’environnement aquatique susceptible de contaminer a terme les eaux de boisson.

sources ponctuelles sources diffuses
e e
- Yl i
Industries Etablissements Meédicaments Meédicaments Elimination mappropries
chimique fine et de soins utilisés par les utilisés par les des médicaments
pharmacentique hommes animaux inutilisés
Elevages industriels Excrétion Excrétion
animanx et Forme conjuguée ou| | Forme conjuguée
piscicoles inchangée ou inchangée

v v
[ Stations d”épuration —{ Boue |— Sol |

Y Y ¥

Eaux de surfaces |<—>{ Eaux souterraines

\ /

| Eau potable ‘

Figure 3. Sources de pollution de I'environnement aquatique par les produits

pharmaceutiques (Soufan, 2011).

Parmi ces sources de micropollution, 1’excrétion métabolique constitue la cause
principale de pollution des eaux. En effet, méme si I’élimination de médicaments sous forme
inchangée ou sous forme de métabolites actifs est minoritaire, celle sous forme de métabolites
conjugués ou tres peu modifiés pouvant étre ultérieurement hydrolysés dans I’environnement
pour redonner la molécule initiale rentre en compte dans la pollution. Ils constituent par
conséquent, une source indirecte de libération de médicaments dans I’environnement (Bendz
et al., 2005).

Pour un certain nombre de produits pharmaceutiques, le rejet dans I’environnement
s’effectue via les stations d’épuration. Dans de nombreux sites en effet, les produits
pharmaceutiques ont été détectés dans les effluents d’eaux usées traitées a des concentrations
de I’ordre de quelques nano-grammes par litre a quelques centaines de microgrammes par

litre. L élimination de nombreux de ces produits au cours de traitement des eaux usées est
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donc incompléte. Au sein des stations d’épuration, en plus de I’adsorption possible sur les
boues et les sédiments, la principale étape d’élimination des polluants organiques
pharmaceutiques semble étre la biodégradation (Joss et al., 2006). Toutefois, comme les
produits pharmaceutiques peuvent posséder des propriétés physicochimiques trés différentes,
d’autres voies d’élimination (volatilisation, photo-transformation, ...) peuvent étre observées
dans les stations d’épuration. Les concentrations des composés pharmaceutiques dans 1’eau de
sortie de stations d’épuration dépendent donc des concentrations en entrée et des technologies
utilisées dans ces stations.

2.1.4.4. Risques liés a la présence des composés pharmaceutiques dans I’environnement

Les substances médicamenteuses sont spécifiquement concues pour avoir des effets
biologiques (pharmacologiques). Bien que ces substances soient retrouvées dans
I’environnement aquatiques a de trés faibles concentrations et bien en-dessous des doses
thérapeutiques utilisées (Hirsch et al., 1999 ; Stumpf et al., 1999 ; Zuccato et al., 2000), elles
sont souvent persistantes. De plus elles ont souvent un caractere lipophile leur permettant de
se bioaccumuler, et apparaissent suffisantes pour pouvoir engendrer des effets néfastes sur les
écosystémes aquatiques et la santé humaine via les eaux de boisson par exemple (Daughton et
Ternes, 1999 ; Jorgensen et Halling-Sorensen, 2000 ; Hernando et al., 2006 ; Johnson et al.,
2008 ; Rowney et al., 2009 ; Zegura et al., 2009).

Toutefois, plusieurs études ont révéleé des cas de féminisation de certains poissons dans
les eaux douces et les milieux marins. Ces phénomenes de perturbation du systeme
endocrinien pourraient provenir de I’exposition de certains poissons a des hormones de
synthese féminines (Schlenk, 2008). Ils comprennent des phénomeénes d’induction de
vitellogénine, et/ou de synthése de protéines chorioniques chez des animaux males ou
immatures, ainsi que des modifications pathologiques au sein des organes de reproduction
(comme les testicules, les ovules) ou la réduction de la motilitt ou du nombre de
spermatozoides (Lye et al., 1997 ; Lye et al., 1998 ; Lye et al., 1999). Par exemple, en
Australie, une réduction de la taille du gonopode de Mosquitofish méles, exposés a des
effluents d'eaux usees, a été observée (Batty et Lim, 1999). De méme, aux Etats-Unis, des cas
d’intersexualité caractérisés par des phénomenes de testis-ova ont été relevés chez des

Esturgeons, exposés a des composés organochlorés (Harshbarger et al., 2000).

De plus, ’exposition des bactéries & des résidus d’antibiotiques pourraient générer

I’apparition de phénomenes de résistance bactérienne aux antibiotiques (Amenu, 2014). En
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effet, des bactéries résistantes aux antibiotiques ont été détectées dans plusieurs sources
d’eaux usées et eaux usées traitées. Par exemple, Alcaide et Garay (1984), ont étudié la
résistance a plusieurs antibiotiques (tétracycline, ampicilline, chloramphénicol, streptomycine,
kanamycine et amoxicilline) de 865 espéces de Salmonelle, isolées a partir de différentes
sources d’eau. Ces auteurs ont montré dans leur travail que, 12.7 % des bactéries étaient
résistantes a un ou plusieurs composés. Parmi ces bactéries, 63.4 % étaient multi-résistantes.
De méme, dans une autre étude, effectuée par Guardabassi et al. (1999), une augmentation de
la résistance bactérienne aux antibiotiques dans les eaux usées prélevées d'amont en aval d'un

point de rejet d’usine de fabrication de produits pharmaceutiques a été mise en évidence.

Concernant ’homme, le risque d’exposition aux substances pharmaceutiques est lié a la
consommation des eaux de boisson. Budzinski et Togola (2006) ont révélé que la présence
d’antidépresseurs et de psychotropes dans I’eau potable pouvait activer I’expression de génes
associés a l’autisme. Leur consommation ayant augmenté de fagon spectaculaire ces 25
derniéres années, des scientifiques américains ont cherché a savoir si les faibles
concentrations retrouvées dans I’eau potable pouvaient affecter le développement du feetus.
IIs ont ainsi expose des poissons d’eau douce a un mélange d’antiépileptiques et
d’antidépresseurs a de trés faibles doses pendant 18 jours. A I’issue de cette expérience, ils
ont constaté que pas moins de 324 genes, associés a ’autisme humain, avaient altéré par ces
petites doses de médicaments. Les poissons exposés avaient aussi tendance a paniquer et se
comportaient differemment de ceux non exposes. Un autre risque pour 1’homme est
I’ingestion de résidus d’antibiotiques par les poissons et coquillages commercialisés avec le
risque de perturber la flore intestinale normale (McDermot et al., 2002 ; Greenless, 2003;
Cabello, 2004 ; Salyers et al., 2004) . Cette ingestion concerne aussi les viandes et peut aussi
générer des problémes d’allergie et de toxicité qui sont difficiles a diagnostiquer (Alderman et
Hastings., 1998; Cabello, 2004; Cabello, 2006). Un des problémes pose est celui de la sécurité
alimentaire car il peut se produire une colonisation du tube digestif humain par des bactéries
résistantes aux certains antibiotiques. Le danger principal est bien la sélection des bactéries
résistantes susceptibles de se transmettre a ’homme par I’alimentation ou du transfert des
genes de résistance, comme en témoignant les déces observés au Danemark avec une souche
de S. typhimurium DT104 provenant d’une viande de porc contaminée ou I’épidémie
d’infections a Campylobacter résistants aux quinolones aux Etats-Unis (Haguenoer, 2010).
Cette nocivité indirecte a déja eu pour conséquence une restriction drastique de 1'utilisation

des antibiotiques en aquaculture dans de nombreux pays (Haguenoer, 2010).
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2.2. La biodégradation des composés xénobiotiques

2.2.1. Le rble des microorganismes
2.2.1.1. Généralités :

La biodégradation est le processus naturel d’élimination des composés xénobiotiques de
I’environnement par les microorganismes (Singh, 2008). Ce procédé biologique, dont les
microorganismes sont le moteur, a été utilisé efficacement pour le traitement du sol, de 1’eau
et de l'air. De nombreux travaux ont été réalisés sur la biodégradation des composés
xénobiotiques (Austin et al., 1977 ; Chaudhry et Chapalamadugu, 1991 ; Zhang et Bennet,
2005 ; Chatterjee et al., 2008 ; Chauhan et al., 2008 ; Prescott et al., 2008).

Le terme de biodégradation définit les mécanismes biologiques transformant un
composé organique en un autre de structure différente (Grady, 1985). Ce procédé peut donc
convertir un composé inoffensif en composé toxique, changer une substance immédiatement
métabolisable en substance difficile a détruire ou altérer la toxicité du composé (Tropel et
Van der Meer, 2004 ; Chowdhury et al., 2008 ; Varsha et al., 2011).

Cependant, lorsqu’on dit qu’un composé¢ est biodégradable, cela signifie habituellement
qu’il peut étre minéralisé (transformation en dioxyde de carbone et eau). La biodégradation
primaire, quant a elle, est utilisée pour indiquer une simple transformation alors que le terme
de biodégradation partielle signifie n’importe quelle transformation entre la biodégradation

primaire et la minéralisation (Labrecque, 2003).

Les microorganismes ont besoin de nutriments, de carbone et d’énergie pour se
développer. Certains microorganismes ne sont pas capables de synthétiser quelques produits
trés importants pour leur métabolisme, ceux-ci doivent alors exister dans leur proche
environnement. Les microorganismes les plus couramment utilisés dans les procedes

biologiques sont les bactéries (Tropel et Van der Meer, 2004).

La biodégradation des composés xénobiotiques peut étre aérobie ou anaérobie. Parmi
les bactéries aérobies reconnues pour leur pouvoir de dégradation, nous pouvons citer celles
appartenant aux genres Pseudomonas, Acinetobacter, Rhodoccocus et Micrococcus. Pour les
bactéries  anaérobies, nous pouvons  citer Pelatomaculum,  Desulfotomaculum,

Syntrophobacter et Methanospirillum (Gibson et Harwood, 2002 ; Chowdhury et al., 2008).
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2.2.1.2. Acclimatation des microorganismes aux composés xénobiotiques

L’acclimatation des microorganismes aux composés xénobiotiques est le premier
probléme a résoudre dans le processus de biodégradation. L’isolement des microorganismes
adaptés présentant des capacités de dégradation requises est généralement précédé par une
période d’acclimatation. L’acclimatation est généralement réalisée par un enrichissement en
culture batch ou continu (Cook et al., 1983 ; Grady, 1985).

L’acclimatation est I’intervalle de temps pendant lequel la biodégradation d’une
molécule n’est pas détectée (figure 4). Pendant cette période il va se produire, chez les micro-
organismes, des ajustements physiologiques, morphologiques ou/et génétiques aux nouvelles
conditions environnementales. Ceci laisse les micro-organismes plus aptes a se développer
sous le nouvel environnement (Kim et Maier, 1986 ; Wiggins et al., 1987 ; Wiggins et
Alexander, 1988).

La durée de cette phase peut varier de quelques heures a plusieurs semaines, voire
quelques mois et va dépendre de la nature et concentration du polluant (Hickman et Novak,
1984 ; Kim et Maier, 1986 ; Aelion et al., 1989).

L’utilisation de constantes cinétiques pour prédire la concentration d’un composé dans
un environnement et le temps d’exposition des populations potentiellement affectées, peut
donner de faux résultats si la phase d’acclimatation n’a pas été prise en compte (Robertson et
Button, 1987).

Plusieurs mécanismes ont lieu durant ’acclimatation :

%+ Stephenson et al. (1984) ont proposé que le temps d’acclimatation corresponde a
I’induction enzymatique. Les enzymes peuvent étre divisées en deux groupes selon
leur présence ou leur apparition chez les micro-organismes : celles qui sont présentes
en permanence dans la cellule sont appelées constitutives, et celles synthétisées lors de
la présence d’un substrat sont appelées enzymes inductives. Ainsi, la phase

d’acclimatation a été aussi nommée phase d’induction (Pitter et Chudoba, 1990).

*

K/
*

Des changements dans les caractéristiques génétiques ou des mutations ont été
associés a certains phénomeénes d’acclimatation (Subba-Rao et al., 1982 ; Schmidt et
al., 1983). L’acclimatation peut étre phénotypique ou génotypique. Dans le premier

cas, I’information génétique dans la cellule reste inchangée ; seulement le degré
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d’expression des genes est altéré. Dans le processus génotypique il y a des

modifications génétiques et les génes modifiés sont transmis aux cellules filles.

Les changements dus a la mutation induite sont fréquemment associés aux longues
périodes d’acclimatation. Néanmoins, 1’échange des matériaux extrachromosomiques
(plasmides) a été décrit comme un mecanisme relativement rapide (Reineke et Knackmuss,
1979). Fujita et al. (1991) ont montré que quelques especes manipulées génétiquement
présentaient une activité de dégradation supérieure a celle développée par des espéces
banales.

¢ Dr’autres explications possibles pour la phase d’acclimatation font appel au manque de
nutriments inorganiques suffisants (Lewis et al., 1986 ; Jones et Alexander, 1988).
Pitter et chudoba (1990) ont signalé I’effet du dioxyde du carbone sur la durée de la
phase d’acclimatation. Les bactéries hétérotrophes ont la possibilité de fixer le CO..
Celui-ci sert a la construction des unités utilisées lors de la biosynthese et comme
unité constructrice pendant la synthése de molécules plus complexes (purines,
pyrimides, acides aminés,....). Ainsi le CO2 étant un nutriment essentiel pour les
micro-organismes hétérotrophes, il doit absolument étre présent aux concentrations

requises dans le milieu de culture.

L’effet du COz sur la durée de la phase d’acclimatation augmente avec la réduction de la
concentration de I’inoculum. En effet, aux faibles concentrations d’inoculum la quantité de
CO; produite par la respiration endogéne est tres faible. Aux fortes concentrations d’inoculum
une quantité suffisante de CO; est produite et donc la croissance bactérienne et 1’élimination

du substrat ne sont pas affectées.

L’acclimatation a été aussi expliquée par des processus tels que :

*

¢ L’utilisation préférentielle d’autres composés organiques avant que le composé chimique
d’intérét ne soit dégradé, comme le montre la figure 5 (Kim et Maier, 1986 ; Wiggins et
Alexander, 1988 ; Aelion et al., 1989).

% L’adaptation des micro-organismes aux toxines ou a la destruction des inhibiteurs présents
dans I’environnement.

% La perturbation de la croissance des organismes responsables de la dégradation par la

prédation due aux protozoaires (Alexander, 1981).
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Un autre mécanisme explique la phase d’acclimatation comme le temps nécessaire pour
la multiplication d’une population initialement faible d’organismes actifs (Ventullo et Larson,

1986 ; Wiggins et al., 1987).

Quand les micro-organismes acclimatés sont soumis aux différents environnements
et/ou substrats, ils ont tendance a s’acclimater au nouvel environnement. Simultanément a
I’acclimatation aux nouvelles conditions, il se produit quelque fois la disparition ou la perte de
I’habilité des micro-organismes a se développer sous les conditions précédentes. Le temps
nécessaire pour la «désacclimatation» varie selon le type de micro-organisme, le facteur
responsable de I’acclimatation initiale et le type d’acclimatation (Senthilnathan et

Ganczarczyk, 1988).

L’acclimatation phénotypique est temporaire et peut étre perdue rapidement quand le
facteur d’induction est éliminé. Arbuckle et Kennedy (1989) ont trouvé que les boues activées
acclimatées a la dégradation des composés phénoliques, perdaient leur aptitude dégradante
quand elles ont été privées du substrat auquel elles avaient été acclimatées. Chudoba et al.
(1986), en travaillant avec un systeme en semicontinu ont observé, pendant la phase endogéne
de la dégradation, une augmentation suivie d’une diminution du taux maximal d’élimination
du substrat, qmax. Ils ont expliqué 1’augmentation de gmax par la multiplication des organismes,
et la diminution par une inactivation des enzymes due a une longue absence du substrat

exogene.
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Figure 4. Influence de I’acclimatation sur la minéralisation de ’acide
2,4-dichlorophénoxyaceétique par un inoculum nom acclimaté (jour 0) ou acclimaté (jourl16),

d’aprés Wiggins et al., 1987.
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Figure 5. Effet du bouillon de culture sur I’élimination du 3,5-dichlorobenzoate par une

culture acclimatée (Kim et Maier, 1986).
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2.2.1.3. Le métabolisme fortuit

Dans ce type de métabolisme, le composé chimique supporte la croissance et sert
comme source de carbone et d’énergie aux microorganismes (Bending et Rodriguez-Cruz

2007).

Le succes de ce type de métabolisme dépend entre autre de la capacité du composé a
induire la synthése de I’enzyme requise. On met souvent ’emphase sur la spécificité des
enzymes comme catalyseurs. Cependant, il n’est pas rare pour les enzymes de se lier a des
substrats contenant des groupements fonctionnels xénobiotiques analogues aux substrats
naturels. Cela dépend du degré de similarité de la structure entre le composé xénobiotique et
le substrat naturel (Alexander, 1973). Si le composé xénobiotique est incapable d’induire
I’enzyme nécessaire, alors la biodégradation se produira seulement en présence de I’inducteur

naturel. Cela peut sévérement limiter les applications de la capacité enzymatique.

Pour que les microorganismes d’une seule espece effectuent continuellement la
dégradation du composé organique en tant que seule source de carbone et d’énergie, ils
doivent étre absolument en mesure de soutirer cette énergie. S’ils en sont incapables, ils ne
pourront pas maintenir leur intégrité cellulaire causant ainsi la mort éventuelle de la culture.
Dans cette situation, la seule fagon pour que les microorganismes puissent dégrader
constamment le composé xénobiotique est ’utilisation d’une source additionnelle de carbone,

ajoutée au milieu ou I’action d’autres organismes dans une communauté mixte (Aislabie et

Lloyd-Jones, 1995).

2.2.2. Importance des cultures mixtes
2.2.2.1. Les interactions entre les microorganismes

La dégradation d’un composé xénobiotique et a priori sa dégradation complete est
souvent réalisée par une population mixte de microorganismes (Feinberg et al., 1980 ; Slater,
1981 ; Slater et Bull, 1982 ; Slater et Lovah, 1982 ; Grady, 1985 ; Kilpi et al., 1988).

Parmi les interactions possibles entre microorganismes on peut trouver la compétition
pour un méme substrat, mais aussi le mutualisme avec par exemple la dégradation du
parathion (Daughton et Hsieh, 1977), ou le commensalisme lors de la dégradation du dalapon
(Senior et al., 1976).
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Le tableau 3, montre les différents types d’interactions pouvant exister entre différents

microorganismes.

Tableau 3. Les différents types d’interactions entre les microorganismes (Grady, 1985).

Effet de ’organisme A sur I’organisme B
Positif Nul Négatif
Positif Mutualisme Commensalisme | Parasitisme et
Effet de prédation
Porganisme B [Ny Commensalisme | Neutralisme Amensalisme
sur ’organisme
A Négatif Parasitisme et | Amensalisme Compétition
prédation

2.2.2.2. Le rdle des cultures mixtes dans la biodégradation

Les cultures mixtes semblent plus performantes vis-a-vis de la dégradation des
composes xénobiotiques que les cultures pures. Ce phénomeéne semble avoir plusieurs causes.
Les microorganismes en culture mixte s’adaptent mieux dans I’écosysteme, lequel est sujet a
de multiples variations (Slater et Bull, 1982). Dans une culture pure, ’adaptation ne peut
provenir que d’une mutation (or les mutation sont rares, et celles ayant un effet bénéfique
encore plus). Les cultures mixtes possédent par contre un pool génétique plus grand et donc
peuvent réaliser un plus grand nombre de réactions enzymatiques (Alexander, 1981). Enfin, la
minéralisation des composés xénobiotiques nécessite parfois I’activité concertée d’especes

multiples (Slater et bull, 1982 ; Grady, 1985 ; Block et al., 1989 ; Thouand, 1993)

Divers composés xénobiotiques sont dégradés par I’activité de plusieurs
microorganismes. Parmi ceux ci, nous pouvons citer la minéralisation compléte du

dodécylcyclohexane par I’attaque synergique de deux bactéries (figure 6).
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Figure 6. Minéralisation compléte du dodécylcyclohexane par I’attaque synergique de deux
bactéries (Slater et Bull, 1982).

Concernant la biodégradation des composés xénobiotiques, les microorganismes se

divisent en deux types (Bull et Slater, 1982) :

- les consommateurs primaires utilisent le compose disponible dans le milieu comme source
de carbone et d’énergie,
- les consommateurs secondaires sont incapables d’assimiler le substrat carboné mais

dépendent des métabolites relargués par les consommateurs primaires.
2.2.2.3. Le cométabolisme

Le cométabolisme, souvent impliqué dans la dégradation de composés xénobiotiques
(Martinelli, 1999). Dans ce processus, les microorganismes dégradant un substrat ne servant
pas a la division cellulaire en présence obligatoire d’un substrat de croissance ou d’autres
composés assimilables (Bocard, 2006). Cet aspect de présence obligatoire d’un substrat pour
la croissance a été ajouté pour faire une distinction entre le cométabolisme et le métabolisme
fortuit (Dalton et Stirling, 1982).

Le cométabolisme résulte du large spectre d’activité des enzymes impliquées qui, en
plus de leur fonction normale dans le métabolisme, sont capables de transformer d’autres
composés (Nex, 2004). Dans certaines conditions, si ces systemes enzymatiques sont peu
specifiques, ils pourront fonctionner gratuitement en modifiant d’autres composés qui ne sont
pas impliqués dans le métabolisme du microorganisme (Vandecasteele, 2005). Le caractére
essentiel du cométabolisme, qui peut revétir des formes multiples, est le caractere fortuit de la
réaction qui n’apporte aucun gain identifié, énergétique, nutritionnel (source de carbone

...etc.), ou autre, au microorganisme qui le met en ceuvre (Han et al., 2007).
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Le cométabolisme permet a une culture mixte de dégrader des molécules, qu’aucune des
souches n’aurait pu dégrader toute seule (Knackmuss, 1996). Le composé cométabolisé 1’est
avec une vitesse de réaction beaucoup plus faible que le substrat qui sert de source de carbone

et d’énergie (Alexander, 1981). Le taux de croissance n’est pas affecté par le cométabolisme.

Le cométabolisme a été tres étudié (Yatome et al., 1993 ; Stolz, 2001 ; Aranda et al., 2003 ;
Ziagova et Liakopoulou-Kyriakides, 2007 ; Powell et al., 2011). Les travaux de Baker et
Herson (1994) ont mis en évidence que la plupart des polluants organochlorés sont dégradés
par voie cométabolique. Un exemple de cyclohexane cométabolisé par Mycobacterium
austroafricanum (Marchal et al., 2003).

Le cométabolisme demeure toutefois un phénomene complexe. En effet, cette complexité a
été soulignee par Ye et al. (1996), ils ont trouvé que différents co-substrats (glucose, xylose,

glycérol, acétate) avaient des effets différents sur la transformation du xylene par

Pseudomonas aeruginosa.

.....

pp01 et d’un consortium bactérien provenant de boues activées nécessitait la présence de
toluéne et/ou de benzéne. D’autre part, Greene et al. (2000) et Du Plessis et al. (2001) ont
respectivement montré que la présence d’ortho-xylene (0-xylene) augmente la dégradation du
toluéne et du benzene sur milieux de culture et que la présence de toluéne améliore celle du p-

xyléne dans un biofiltre.

Hormis le phénomene de cométabolisme, d’autres paramétres peuvent expliquer
I’amélioration de la dégradation d’un composé en présence d’un autre. Bhattacharya et Baltzis
(2000) ont mis en évidence une augmentation de la dégradation de 1’ortho-dichlorobenzéne de
70 a 90% en présence d’éthanol. Les auteurs ont relié cette amélioration a ’augmentation de
la densité bactérienne en présence d’éthanol, ce qui favoriserait ensuite la dégradation de

I’ortho-dichlorobenzéne.
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2.2.3. Les biofilms

2.2.3.1. Généralités sur les biofilms:

Un biofilm est défini comme un ensemble de microorganismes englués dans leurs
propres exopolymeres et fixés sur une surface solide (Jouenne, 2008). Il peut étre constitué
d’une seule espéce bactérienne mais, le plus souvent, plusieurs especes coexistent au sein de

la structure.

Les bactéries se trouvent dans le biofilm sous forme de colonies séparées par des vides
correspondant & des canaux assurant la diffusion de nutriments. Ces canaux servent également
a I'évacuation des débris et des métabolites (Lewandowski et al., 1994 ; Lewandowski, 2000 ;
Ivleva et al., 2010).

L’activité bactérienne au sein méme du biofilm n’est pas homogene : les cellules se
trouvant a la surface peuvent étre soumises a une plus grande concentration d’oxygene. Ainsi,
I’analyse de la diffusion de I’oxygene dans des biofilms développés en milieu aérobie, montre
que I’oxygene est rapidement consommeé par les bactéries superficielles, et de fait, les cellules
au niveau des couches basales adoptent une activité anaérobie (Costerton, 1999 ;
Lewandowski, 2000 ; Donlan, 2002 ; Kokare et al., 2009).

La formation du biofilm procure aux bactéries concernées un microenvironnement
différent avec des conditions fortes d’osomlarité, une limitation nutritive et une forte densité
cellulaire et se comportent difféeremment en ce qui concerne le taux de croissance et la
transcription des genes (Burmolle et al., 2006 ; Goller et Romeo, 2008). Différents facteurs
sont susceptibles davoir un impact sur leur formation dont : la matiére organique présente, le
lieu de formation, le caractere hydrophobe de la bactérie ainsi que les interactions
microbiennes (Burmolle et al., 2006 ; Schaule et al., 2007 ; Goller et Romeo, 2008 ; Liang et
al., 2010 ; Flemming et Wingender, 2010 ; Simoes et al., 2010).

Les biofilms ont la propriété de se développer sur une multitude de surfaces tant
naturelles (roches), qu'artificielles (cathéter, sonde, prothese) ainsi que sur des tissus vivants
(plague dentaire). De plus, certains microorganismes ont la proprieté de décomposer les
matiéres organiques, processus appelé biodégradation (McRae et al., 2004 ; Zhang et al.,
2009).
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2.2.3.2. La biodégradation par les biofilms

Les biofilms sont tres utilisés dans les procédés comportant des microorganismes fixés
sur un support. De ce fait le biofilm est un milieu complexe adsorbé sur un matériau,
constituant un biotope et se comportant comme un réacteur polyphasique. L’intérét attendu
d’un bioréacteur a biomasse fixée par rapport a un bioréacteur a boue activée (culture liquide
uniquement) est (Zhang et al., 2002 ; Kahn et al., 2003 ; Jou et Huang, 2003) :

- La possibilité de pouvoir traiter des charges organiques élevées dans des volumes réduits
(grande concentration de microorganismes et réalisation d’installations compactes)
(Lewandowski et al., 1991) .

- Une robustesse accrue vis-a-vis de variations environnementales transitoires (lors d’un
stress par exemple), le biofilm servant de «réservoir biologique» (Mo6rsen et Rehm, 1987 ;
Karamanev et Nikolov, 1988 ; Diekman et al., 1990) pouvant efficacement et rapidement
réensemencer le milieu en limitant le risque de contamination extérieure et les co(ts associés

a la relance des cultures.

- Il a I’avantage de protéger la biomasse des phénoménes de lessivage, de créer des niches

protectrices et d’offrir une grande concentration en biomasse (Picard et al., 2012).

- Constitue une barriere pour les composés néefastes a la croissance bactérienne (Wanner et
al., 2006).

-Enfin, il est envisageable de moduler le métabolisme bactérien pour diversifier la production
d’actifs.

De nombreux travaux ont été réalisés sur les biofilms et notamment sur leurs
caractéristiques (Djeribi et al., 2005 ; Elain et al., 2006 ; Li et al., 2008a ; Lin et Hsien, 2009
; Farrokhi et al., 2014 ; Mufioz Sierra et al., 2014 ; Sabba et al., 2016). Les supports de
biofilms peuvent étre tres différents, de plus, chacun possede ses propres caractéristiques

spécifiques qui vont jouer sur le comportement du processus (Elain et al., 2006) .
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2.2.3.3. Modeles de biofilms de réacteurs a garnissage utilisés pour le traitement de

composes xénobiotiques

De nombreux modeéles de biofilms ont été développés pour le traitement du sol, eau et
air. Ces modeles sont souvent compliqués et varient d’un procédé biologique a un autre.

Parmi eux on peut citer :

Le modeéle de biofilm développé par Rittman et al. (Rittman and Mc Carty, 1980a ;
Rittman and Mc Carty, 1980b) ne concerne que les biofilms mono-espéce (existants souvent
dans D'industrie alimentaire et pharmaceutique ou les procédés se réalisent souvent en
conditions stériles), mais dans de nombreux cas, les biofilms sont formés de plusieurs especes

ce qui est souvent le cas dans les procédés de dépollution.

Wanner et Gujer (1986) ont développé un modeéle de biofilm a plusieurs especes. lls

sont partis de deux postulats :

- D’une part les propriétés du biofilm ne change que dans la direction perpendiculaire a
I’interface film-support.

- D’autre part la biomasse est homogene tout au long du biofilm.

Rittman et Manem en 1992 ont proposé un modeéle de biofilm voisin du précédent, mais

tenant compte en plus de :
- la perte de biomasse par détachement du biofilm
- la formation de biomasse inerte
- du concept de concentration minimale en substrat pour la formation du biofilm.

Mowla et Ahmadi (2007) ont développés un mode¢le de biofilm lors d’un traitement
aérobie d’une eau polluée par les hydrocarbures dans un bioréacteur a lit fluidisé. lls ont

observé que I’épaisseur du biofilm a un effet significatif sur 1’¢limination des hydrocarbures.

Harris et Hansford ont développé en 1976 un modéle de biofilm pour le traitement de

I’eau en établissant dix suppositions :
- il existe deux parties dans un biofilm, une aérobie et 1’autre anaérobie

- la dégradation du substrat dans la partie anaérobie et dans la phase liquide est négligeable
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- le film liquide est laminaire et il n’y a pas d’effet d0 a I’age
- les substrats limitants sont I’oxygene et le carbone organique
- la consommation d’oxygene dans le biofilm est proportionnelle a celle du substrat

- la densité, le rendement, le taux de croissance maximale, les constantes de saturation et les

diffusivités du substrat et de I’oxygene, les coefficients de transfert de masse sont constants

- le détachement du biofilm et la respiration n’affecte pas le comportement global du
biofilm

- la vitesse de réaction est fonction de la saturation des réactifs.
- la phase liquide est toujours saturée en oxygéene.

Tian et al. (2016) ont développé un modele de biofilm lors de I’élimination de
I’ammonium dans des réacteurs a biofilm aéré sur membrane. lls ont observé que le biofilm
était stratifié en deux couches, d’une part une zone aérobie propice a la nitrification, et d’autre

part une zone anoxique propice a la dénitrification.
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2.3. Les procédés physico-chimiques de traitement des composés

xénobiotiques

2.3.1. Procédés d’adsorption

L’adsorption est un processus de séparation au cours duquel des molécules d’un fluide
(liquide ou gaz) viennent se fixer sur la surface d’un matériau solide, appel¢ adsorbant
(Crini et Badot, 2007). Le charbon actif est le composé le plus utilisé (capacité d'adsorption
élevée), mais on trouve aussi d’autres composés comme les gels de silice, ’alumine et les

zéolites (Lambert et al., 1997).

Actuellement, 1’adsorption est une des techniques de séparation les plus utilisees pour
séparer, complexer et purifier des liquides et des gaz dans des domaines varies, allant des

industries chimiques et pharmaceutiques, aux applications environnementales.

L’adsorption liquide-solide est 1’un des traitements les plus répandus dans la dépollution
des eaux. La séparation par adsorption est basée sur une adsorption sélective
(thermodynamique et/ou cinétique) des polluants (appelés adsorbats) par un adsorbant grace a
des interactions spécifiques entre la surface du matériau adsorbant et les polluants adsorbés :
c’est un simple transfert de masse a partir de la phase liquide vers la surface du solide. La
capacité d’adsorption de I’adsorbant dépend de la surface spécifique du matériau (surface de
contacte interne et externe) et de la concentration du polluant en solution (Crini et Badot,
2007).

Ahmed et Theydan (2014) ont étudié ’adsorption sur charbon actif de la ciprofloxacine
et de la norfloxacine, les pourcentages d’élimination atteints sont respectivement de 96 et
98%. Par ailleurs, Putra et al. (2009) ont comparé la capacité d’adsorption de la bentonite et
du charbon actif, en utilisant I’amoxicilline ; comme pour le cas précédent, ils ont obtenu des
taux d’élimination élevés, a savoir 88% pour la bentonite et 95% pour le charbon actif. Chen
et Huang (2010) ont étudié I’adsorption de trois antibiotiques de la classe des tétracyclines, a
savoir la tétracycline, la chlorotétracycline et I’oxytétracycline, sur I’oxyde d’aluminium ; ils
ont conclu que plus que 50% de ces composés sont adsorbés. L’ensemble des études
effectuées montrent que 1’adsorption demeure une méthode efficace pour le traitement des

effluents contenant des antibiotiques. Cependant, dans ce procédé les contaminants sont
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transférés de la phase liquide a la phase solide, produisant ainsi un nouveau résidu solide, ou
les contaminants sont concentrés (Homem et Santos, 2011).

Toutefois, cette technique ne résout pas le probléeme, elle ne fait que déplacer la
pollution de I'état liquide a I'état solide. De plus, ces techniques, non destructives, nécessitent
des opérations postérieures onéreuses de régénération et de post traitement des déchets solides
(Bouafia, 2010).

2.3.2. Procédés d’oxydation classiques

Les procédés d’oxydation classiques utilisent des réactifs chimiques fortement
oxydants pour dégrader jusqu’au stade de la minéralisation des composés organiques
toxiques. Les agents oxydants fortement utilisés sont le chlore, ’0zone, le permanganate,
I’hypochlorite de sodium et I’eau oxygénée (Robinson et al., 2001 ; Gogate et Pandit, 2004 ;
Crini et Badot, 2007).

Le chlore, obtenu en utilisant de I’hypochlorite de sodium, des solutions de chlorure de
sodium ou du dioxyde de chlore, est un puissant oxydant et désinfectant. Ce procedé de
désinfection (chloration) était tres utiliseé dans le traitement de 1’eau potable par exemple.
Cependant, la formation de dérivés organo-halogénés (dont la toxicité a été mise en évidence)
limite de plus en plus son utilisation, ce qui a pouss¢€ a son remplacement par 1’ozone dont les

sous-produits d’oxydation ont I’avantage d’étre biodégradables (Crini et Badot, 2007).

Adams et al. (2002) ont étudié la dégradation des sulfonamides et du triméthoprime a
une concentration de 50 pg.L™ avec 1 mg.L? de Clp. IIs ont conclu que I’oxydation par le
chlore est efficace pour 1’élimination des antibiotiques considérés (>90%). Cependant, les
auteurs ont détecté la formation des sous-produits chlorés, qui pouvaient avoir une toxicité
plus élevée que les composes cibles. Une conclusion semblable a été obtenue par Stackelberg
et al. (2007) qui ont étudie la dégradation des macrolides et des sulfonamides, en utilisant

I’hypochlorite de sodium.
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2.3.3. Procédés d’oxydation avancée

Les procédés de destruction des polluants reposent sur des réactions chimiques
d’oxydation. L’oxydation chimique est de plus en plus utilisée dans le traitement des eaux
(Elmolla et Chaudhuri, 2010a ; EImolla et Chaudhuri, 2010b). Elle devient nécessaire lorsque
la solution a traiter contient des polluants non biodégradables réfractaires aux traitements
conventionnels de dépollution (Pereira et al., 2011). L’oxydation peut étre réalisée, soit par
des procédés classiques (oxydation chimique, catalytique ou électrochimique) mettant en
ceuvre par exemple un oxydant tel que le chlore ou I’0zone, soit par des procédés d’oxydation
avancée qui font intervenir une espéce fortement oxydante telle que le radical hydroxyle
(*OH) (Crini et Badot, 2007 ; Hammami, 2008).

Le concept des procédés d'oxydations avancées a été initialement mis en place par
Glaze et al. (1987). Les procedés d'oxydations avancées sont des processus physicochimiques
qui produisent des changements profonds dans la structure des espéces chimiques (Ambuludi,
2012). Cependant, lors de l'oxydation avancee, des produits pharmaceutiques métabolites sont
formés qui peuvent également étre des composes nocifs. Par conséquent, les intermédiaires
générés doivent également étre eliminés de I'eau. Par consequent, la minéralisation devrait
étre l'objectif principal de ces processus (Beltran et al., 2008). Ces deux dernieres décennies,
de nombreux travaux de recherche ont été focalises sur les procédés d'oxydations avancées
(Haddou, 2010).

Les procédés d’oxydation avancée sont basés sur la production et I'utilisation in situ
d’un oxydant trés fort, le radical hydroxyle (*OH) (Iboukhoulef, 2014), obtenu par quatre
procédés, a savoir la photolyse de I’eau, I’irradiation en présence d’un oxydant (photolyse de
H202), la réaction Fenton, et la photocatalyse (Crini et Badot, 2007). L’utilisation des
radicaux hydroxyles dans la dépollution des eaux contaminées est justifiée par un certain
nombre d’avantages, tels que, la non-toxicité de ces radicaux, ils sont simples a produire et a
utiliser, trés réactifs vis-a-vis des polluants a éliminer, ne sont pas rejetés dans

I’environnement et ne sont pas corrosifs pour le matériel utilisé (Crini et Badot, 2007).

Les procédes d'oxydations avancées sont utilisés pour oxyder des composés minéraux
toxiques, tel que 1’oxydation des cyanures provenant des effluents de traitement de surface. Ils
permettent d’oxyder aussi des composés toxiques ou inhibiteurs vis-a-vis des
microorganismes; ils assurent également la minéralisation des polluants organiques dans le

cas des effluents a forte teneur en DCO. En outre, les procédés d'oxydations avancées peuvent
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étre utilisés comme prétraitement avant un traitement biologique afin d’augmenter la
biodégradabilité de 1’effluent a dépolluer (Crini et Badot, 2007). Il existe de nombreux
procédés d'oxydations avancées qui utilisent des méthodes chimiques ou photochimiques tels
que le procédé Ozonation, procédé Fenton, le procédé photo-Fenton et photolyse de H>O>
(Yang et al., 2010b ; Loaiza-Ambuludi et al., 2013).

2.3.3.1. Ozonation

L’ozone est un oxydant trés puissant capable de transformer des composés
difficilement dégradables en produits plus faciles a épurer par un traitement biologique
ultérieur. Il est produit in situ a partir d’oxygeéne pur par décharge électrique. Cependant,
I’ozone est relativement instable dans 1’eau et subit une décomposition trés rapide (Von
Gunten, 2003). Ainsi, a 20 °C, le temps de demi-vie de 1’0zone dans I’eau est de 20-30
minutes (Crini et Badot, 2007).

L’oxydation des composés organiques par ozonation peut se faire selon deux voies, soit
une oxydation directe par 1’ozone moléculaire dissous en solution aqueuse (dans ce cas ce
n’est pas un procédé d’oxydation avancée), soit une oxydation indirecte par les radicaux
hydroxyles, générés lors de la décomposition de 1’0zone moléculaire (Hoigné et Bader, 1983 ;
Hoigne et Bader, 1979 ; Mutioz, 2003).

La réaction d’oxydation par I’ozone est sélective et relativement lente (Goi, 2005 ;
Rosal et al., 2010), alors que celle réalisée par les radicaux hydroxyle est non sélective et trés

rapide. Les sous-produits formés seront éventuellement différents selon la voie d’oxydation.

L’emploi de I’ozone pour la dégradation de certains médicaments a été étudié, ainsi
I’efficacité de cette méthode varie d’une molécule a une autre. Pour certains antibiotiques, le
taux de minéralisation est dans 1’ordre de 30% aprés plusicurs heures de traitement
(Andreozzi et al., 2003). Dans le cas d’amoxicilline, par exemple, la minéralisation est faible

malgré une longue durée de traitement (Andreozzi et al., 2005).

Nasuhoglu et al. (2012) se sont intéressés au traitement de la lévofloxacine, un
antibiotique de la famille des fluoroquinolones, par ozonation; une réduction de 59% de la
DCO a été mesurée. Pareillement, GOmez-Pacheco et al. (2011) ont appliqué 1’0zonation au
traitement d’un antibiotique, a savoir la tétracycline; les pourcentages de réduction de la DCO
obtenus, varient entre 39 et 58%. Zwiener et Frimmel (2000) ont observé que I’oxydation de

I'ibuprofene par ozonation conduit & un taux de dégradation de ’ordre de 99.4%. Sharma et
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Mishra (2006), Buffle et al. (2006), Esplugas et al. (2007) et Sharma (2008) ont montré que
I'ozonation est un procéde tres efficace pour éliminer des produits pharmaceutiques de l'eau.

2.3.3.2. Procédé Fenton

L'oxydation par le procédé Fenton des composés organiques miscibles ou solubles dans
l'eau est I'une des réactions les plus connues parmi les réactions d’oxydations catalysées par
un métal (Tekin et al., 2006). En raison de rendement éleve de réaction, offre une source
rentable de radicaux hydroxyles et il est facile a utiliser et a entretenir (Papic et al., 2009), le
réactif de Fenton peut étre utilisé pour le traitement de la micropollution causée par les
produits pharmaceutiques résiduels dans les eaux de surface, ainsi que des effluents
industriels (Ay et Kargi, 2010).

D’autre part, les réactifs utilisés (le fer et le peroxyde d’hydrogene) sont trés abondants
et non toxiques et facile & manipuler et sans danger pour lI'environnement (Papic et al., 2009).
Le mélange de Fe2SO4 ou d’autre complexe ferreux (le réactif de Fenton) et H20- a faible pH,
favorisant la décomposition de H202 via une série des réactions catalytiques par 1’ion Fe?* qui
produisent des radicaux hydroxyles, généralement connus par leur capacité d'oxydation trés
élevée et peuvent oxyder les composés organiques récalcitrants dans un temps plus au moins

court (Tekin et al., 2006). La réaction globale est :
Fe** + H,0; — Fe®* + OH™ + "OH

Le procédé Fenton a été appliqué au traitement de différents polluants organiques
persistants dont les colorants synthétiques et les antibiotiques. Des travaux antérieurs, menés
sur la dépollution des effluents de colorants ont conduit a la décoloration totale ainsi que la
réduction de la DCO de 79% (Kuo, 1992 ; Lin et al., 1999). EImolla et Chaudhuri (2010a) se
sont intéressés au traitement de solutions aqueuses d’antibiotiques contenant 1’amoxicilline,
I’ampicilline et la cloxacilline, les résultats obtenus montrent une diminution de la DCO de
80% et une élimination du COD de 53%.

Cependant, le procédé Fenton présente un certain nombre de limitations tels que la
difficulté d’oxyder certaines classes de composés organiques, ce qui nécessite des doses
élevées de réactifs, et surtout la production importante de boues d’hydroxydes ferriques lors
de la neutralisation de I’eau. Ces inconvénients peuvent étre surmontés en faisant assister la
réaction de Fenton par photochimie (procédé photo-Fenton), soit par électrochimie (procédé

électro-Fenton). Ces couplages permettent d’utiliser une faible quantité de fer par la mise en
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place de processus catalytiques qui suppriment, d’une part, la formation de boues, et d’autre
part diminuent le codt de fonctionnement tout en augmentant 1’efficacité du traitement (Crini
et Badot, 2007).

2.3.3.3. Procédés photochimiques
2.3.3.3.1. Photolyse de H20>

Ce procédé est basé sur la photolyse de H>O> par la lumiére UV, qui conduit a la
formation de radicaux hydroxyle (équation 1) (Dore, 1989 ; Legrini et al., 1993) avec un
rendement quantique de 2*OH formés par photon absorbé (Ambuludi, 2012 ; Chebli, 2012).
Les radicaux hydroxyles formés réagissent ensuite avec les polluants organiques.

H202+ hv — 2 °OH (Equation 1)

L’inconvénient majeur de la photolyse de H2O> est la trés faible valeur du coefficient
d’absorption molaire de H20, (18.6 L.mol.cm™), ce qui engendre un rendement quantique
faible de formation des radicaux hydroxyles. 11 est donc nécessaire d’utiliser une forte
concentration du peroxyde d’hydrogéne afin d’assurer une oxydation efficace des polluants

organiques (Crini et Badot, 2007).

Yuan et al. (2011) ont examiné I’efficacité du traitement par UV/H20, sur la
minéralisation de trois antibiotiques, a savoir l’oxytétracycline, la doxycycline et la
ciprofloxacine ; les taux d’¢limination du COT obtenus ne dépassent pas les 10%. D’autre
part, Jung et al. (2012) ont appliqué cette méthode pour le traitement de I’amoxicilline, le

résultat obtenu montre une diminution du COT égale a 50%.
2.3.3.3.2. Procédé photo-Fenton

Le procédé photo-Fenton est basé sur la catalyse photochimique de la réaction de
Fenton. La solution a traiter contient a la fois du peroxyde d’hydrogéne et des ions ferreux ;
Iirradiation du systéme Fenton par rayonnement UV/visible permet d’augmenter
considérablement la vitesse de formation des radicaux hydroxyle par rapport au procédé
Fenton (Aaron et Oturan, 2001 ; Fdil et al., 2003 ; Gonzalez et al., 2007) (équation 2). La
régénération catalytique des ions ferreux a pour avantage de limiter I’ajout du sel de fer et

d’éviter la formation de boues d’hydroxyde ferrique.

[Fe(OH)J?** + hv — Fe?* + "OH (Equation 2)
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Plusieurs études antérieures ont été menées sur I’application du procédé photo-Fenton
au traitement des eaux contaminées par des résidus d’antibiotiques. Dans ce cadre, la
dégradation de I’amoxicilline par ce procédé a été examinée par Trovo et al. (2011), ils ont
noté une ¢élimination totale de ce composé ainsi qu'une réduction du COT variant entre 73 et
81%. Rozas et al. (2010) ont étudié le traitement de 1’ampicilline par photo-Fenton, leur
travaux ont conduit a une dégradation totale de I’antibiotique considéré et un taux de
minéralisation de 50%. Par ailleurs, Yamal-Turbay et al. (2013) ont réussi a dégrader

totalement la tétracycline et ont atteint un pourcentage de minéralisation qui dépasse les 77%.

Le procédé photo-Fenton est généralement inapplicable aux eaux usées trés chargées en
matiere organique (DCO élevé, tels que les effluents hospitaliers, les effluents des usines
pharmaceutiques et les eaux residuaires urbaines), puisque la turbidité empéche la pénétration
du rayonnement UV. Il est plutdt applicable aux matrices caractérisees par de faibles DCO
(Homem et Santos, 2011).

2.3.4. Procédés membranaires

Les procédés membranaires se sont fortement developpés ces dernieres années et
constituent une avancée majeure dans les procédés de séparation. Une membrane permet de
controler le transport des espéces chimiques entre deux phases fluides qu’elle sépare. La
séparation des polluants est essentiellement fondée sur 1’affinité des especes chimiques pour

la membrane, sur la taille et/ou sur la charge électrique des molécules et ions.

Les procédés membranaires sont au nombre de quatre : la microfiltration,
’ultrafiltration, la nanofiltration et I’osmose inverse (Crini et Badot, 2007). Parmi ces quatre
types de procédés, la nanofiltration et ’osmose inverse sont les plus adaptées a I’élimination
des composés pharmaceutiques de faible poids moléculaire tels que les antibiotiques (Michael
et al., 2013).

Plusieurs chercheurs se sont intéressés au traitement des antibiotiques par nanofiltration
et par osmose inverse. Dans la plupart des études, les pourcentages d’élimination, obtenus
pour les différents types de membrane, dépassent les 90% et ce pour plusieurs antibiotiques, y
compris les quinolones, les tétracyclines et le triméthoprime antibiotiques (Michael et al.,
2013). Koyuncu et al. (2008) ont obtenu les taux d’élimination les plus faibles pour les

tétracyclines (50-80%) ainsi que pour les sulfonamides (11-20%).
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2.4. Les procédés biologiques de traitement des composés xénobiotiques

2.4.1. Introduction

A la différence des technologies physico-chimiques qui transférent parfois simplement
le contaminant d’une phase a une autre, les technologies biologiques de traitement des
composés xénobiotiques offrent I’avantage de dégrader complétement le polluant en produits
inoffensifs ou moins contaminants (Kennes et Thalasso, 1998). Ces technologies, qui utilisent
des microorganismes comme oxydant, offrent a rendement comparable, des co(ts
d’investissement et d’opération moins élevés ainsi qu’une simplicité d’opération (Michel,
1997). Actuellement, on estime a plus de 15000 le nombre d’installations de traitement
biologique en fonction a travers le monde, dont plus de la moitié en Europe (Van Groenestijn,
2005).

Le principe de la bioépuration est basé sur la capacité de certains microorganismes
(bacteéries et moisissures essentiellement) a dégrader les composeés indésirables (organiques ou
minéraux) en composés atoxiques (Brandy, 1997 ; Burgess et al., 2001). Par contre, pour étre
accessibles aux microorganismes, les polluants doivent d’abord diffuser dans la phase liquide.
L’élimination de ces composés passe ensuite soit par les processus anaboliques, pour la
production de biomasse, ou par les voies cataboliques, pour servir comme source d’énergie
(Turgeon, 1998 ; Delhoménie et Heitz, 2005).

Les taux d’épuration sont généralement fonction des performances de transfert du
polluant dans la phase liquide, de la concentration en biomasse viable disponible et de son
activité métabolique spécifique. Ajoutons a ceci d’éventuelles inhibitions qui vont agir sur la
viabilité et/ou ’activité des microorganismes (parfois par les polluants eux-mémes). Les
cinétiques apparentes (transfére du polluant dans la phase liquide, dégradation biologique)
sont généralement du premier ordre lorsque la concentration en polluant est faible (la vitesse
de réaction dépend de la concentration en polluant, régime physique) et d’ordre zéro a de plus
fortes concentrations (la vitesse de réaction est constante et ne dépend pas de la concentration

en polluant, régime biologique) (Edwards et Nirmalakhandan, 1996).
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Les microorganismes sont responsables de la dégradation des polluants et conditionnent
I’efficacité du procédé. Le plus souvent, ce sont des cultures mixtes qui sont utilisées. En
effet, ceci apporte une facilité de mise en ceuvre (pas de contrainte de stérilité a 1’échelle
industrielle) et augmente les potentialités du procédé en termes de dégradation d’un mélange
de polluants (présence de plusieurs genres et espéces de microorganismes) (Andrews et Noah,
1995). La biomasse utilisée provient généralement d’unités de traitement d’effluents urbains
ou industriels (boues activées) puisqu’il s’agit d’une source aisément disponible caractérisée

par une importante hétérogénéité de microorganismes.

A chaque mise en fonctionnement d’un procédé biologique de traitement, il faut faire
face a une période de mise en régime pendant laquelle I’efficacité d’épuration va augmenter
pour atteindre une valeur stable. Cette période correspond a 1’étape d’acclimatation des
microorganismes aux polluants rencontrés et peut s’étendre de quelques semaines a plusieurs
mois (Juneson et al., 2001 ; Dehghanzadeh et al., 2005). L’inoculation d’un procédé avec des
populations microbiennes précédemment acclimatées aux polluants permet de réduire
sensiblement cette durée (Shareefdeen et Baltzis, 1994 ; Acufia et al., 1999 ; Jorio et al.,
2000). L’acclimatation préalable consiste a enrichir la population en microorganismes les plus
aptes a dégrader le xénobiotique visé (sélection d’organismes spécifiques, induction
d’enzymes spécifiques, modification du potentiel génétique d’un organisme) (Le Cloirec,
1998). La stabilité apparente de telles populations au sein d’un processus d’épuration
biologique est une condition de son efficacité. L’équilibre au sein du consortium sélectionné
est dynamique : les interactions complexes existant dans de telles populations hétérogenes
modifient constamment la distribution de genres et d’espéces sous la pression de sélection
exercée par le milieu extérieur (fluctuations de débit, de concentration,...). Le développement
des souches dégradant le polluant le plus rapidement est alors favorisé, ce qui contribue a un
traitement plus efficace. Les conditions environnementales (température, pH, ajout de
nutriments,...) sont aussi primordiales pour favoriser la croissance des souches désirées
(Andrews et Noah, 1995). Par exemple, dans le cas de la dégradation de la méthyl éthyl
cétone dans un biofiltre tubulaire (Agathos et al., 1997), le biofilm bactérien initial composé
essenticllement d’Alcaligenes denitrificans est rapidement contaminé par 2 champignons
(Geotrichum candidum et Fusarium oxysporum), dont la présence contribue a favoriser
I’¢élimination du polluant. Effectivement, les microorganismes s’implantant spontanément sur
un milieu contenant un substrat spécifique sont les plus aptes a le dégrader (Spigno et al.,
2005).
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L’utilisation de procédés de traitement biologique exige la connaissance et la maitrise
des conditions environnementales favorables a la croissance des microorganismes. La mise en
ceuvre de bioprocédés doit répondre a des impératifs chimiques et physiques tels que le
respect de I’équilibre nutritionnel (apports équilibrés en carbone, en azote, en phosphore et en
autres éléments) (Egli et Fiechter, 1981 ; Deshusses, 1997), I’humidité (Prechel et Sabo,
2005), la température et le pH (Ottengraf, 1987 ; Bohn, 1992 ; Ceccaldi et al., 1993 ;
Le Cloirec, 1998).

Plusieurs modes de mise en ceuvre peuvent étre envisagés en fonction du caractére
statique ou mobile de la phase aqueuse et de la biomasse. Les procédés les plus utilisés sont
les biofiltres, Biolaveurs a cellules fixées et les biolaveurs (tableau 4).

Tableau 4 .Types de procédés biologiques (Martin et al., 1987).

Flore microbienne Phase aqueuse
Mobile Stationnaire
En suspension -Biolaveurs
Immobilisée -Biolaveurs a cellules fixées | -Biofiltres

2.4.2. Les biofiltres

Ce sont les procédés de traitement biologique qui ont été développés les premiers
(Pomeroy, 1957). Ils font aujourd’hui partie des plus étudiés et des plus utilisés du fait de leur
facilité de mise en ceuvre. Ils sont constitués d’un support organique ou inorganique (compost,
bois, tourbe ou encore charbon actif) au sein de laquelle sont immobilisés les
microorganismes qui constituent un biofilm humide (Malhautier et al., 2005 ; Delhoménie et
Heitz, 2005). Ce lit filtrant, de 0.2 m a 2.4 m d'épaisseur (Iranpour et al., 2005), sert a la fois
de support aux microorganismes pour la formation d'un biofilm et de source de nutriments
nécessaires a leur croissance. La taille des particules formant le biofiltre doit étre relativement

uniforme afin d’éviter la présence de zones plus denses et D’apparition de chemins
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préférentiels pour I’effluent gazeux. Un compromis doit étre trouvé pour que la résistance au
flux soit limitée et que la surface spécifique soit suffisamment élevée pour fournir une bonne
surface d'adsorption (Andrews et Noah, 1995). Les particules doivent aussi présenter une
certaine capacité tampon afin de maintenir le pH dans une zone optimale pour les
microorganismes (variations de pH induites par la production d’acides organiques lors de la

croissance) (Burgess et al., 2001).

Les polluants a traiter doit traverser ce lit filtrant. Ils s’adsorbent sur le biofilm et sont

ensuite dégradés par les microorganismes (Edwards et Nirmalakhandan, 1996). Les surfaces

2 3
spécifiques de ce type de procédé sont de I’ordre de 500 a 1000 m .m .

Les biofiltres possédent genéralement une hauteur inférieure a 1 m (Ottengraf et Diks,
1992). La vitesse de passage du gaz est dans la plupart des cas de I’ordre de 150 m/h. Elle
était de 5 a 10 m/h dans les premiers biofiltres, et peut atteindre plus de 300 m/h si on utilise
un mélange de compost et d’écorce (Don, 1985 ; Leson et Winer, 1991).

Le temps de séjour du gaz dans le lit filtrant est généralement compris entre 15 et 60 s.

Cette grandeur détermine le volume de filtre nécessaire pour le traitement d’un débit de gaz

3 3 -1
donné. Les biofiltres actuels sont basés sur une valeur de 4.2 a 16.7 m de filtre par Nm .h
d’air a traiter (Adler, 2001).

Le paramétre clé du fonctionnement de ces dispositifs est ’humidité puisqu’elle est
indispensable a la survie et au métabolisme des microorganismes et contribue au pouvoir
tampon du procédé (Van Lith et al., 1997). Une humidité trop élevée aboutit a I’apparition de
zones d’anaérobiose (transfert limité, apparition d’odeurs) et a une augmentation de la perte
de charge alors qu’une valeur trop faible induit le desséchement et le craquellement de la
couche filtrante provoquant I’apparition de passages préférentiels et/ou un tassement du
biofiltre avec traitement partiel des gaz (Kennes et Thalasso, 1998). Pour un fonctionnement
optimal, la teneur en eau du filtre doit étre maintenue entre 30 et 60% en poids du matériau
filtrant (Gostomski et al., 1997 ; Auria et al., 1998 ; Auria et al., 2000).

La durée de vie d’un biofiltre a compost est comprise entre 1 et 5 années (car il est
biodégradable), celle des biofiltres dont le lit est composé de sol est plus longue (un biofiltre
installé par exemple a Washington depuis 1964 fonctionnait toujours en 1992 sans aucune
maintenance) (Bohn, 1992).
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Malgré les nombreux avantages que ce type de procédé possede (faible codt
d'installation, facilité d’utilisation, peu de maintenance) (Dawson, 1993 ; Sabo et al., 2005), il
présente de nombreux inconvénients (Weckhuysen et al., 1993 ; Kleinheinz et Bagley, 1998 ;
Prechel et Sabo, 2005 ; Morgan-Sagastume et Noyola, 2006) :

» accumulation de produits de dégradation potentiellement nocifs (toxique pour les
microorganismes),

Les problémes d'encombrement liés aux faibles vitesses de réaction,

le colmatage et le tassement des filtres,

la présence de zone d’anaérobiose,

Y V V V

les faibles vitesses de passage et la hauteur du lit qui ne peut pas dépasser 1 m

imposent des surfaces importantes des filtres.

Pour résoudre 1'une des limitations essentielles des biofiltres, a savoir la nature
organique du support, qui favorise la formation d’agglomérat et de boues et nécessite un
contr6le permanent des conditions opératoires (humidité, pH), de nouveaux matériaux ont été
développes et testes (Cioci et al., 1997 ; Gaudin et al., 2005 ; Ramirez et al., 2005). 1l s’agit,
par exemple, d’une matrice inorganique poreuse recouverte de charbon actif qui permet
d’améliorer les capacités du procédé. Ce nouveau matériau est composé d’un ceeur hydrophile
qui contient les microorganismes et d’une couche extérieure qui assure la protection des
microorganismes et permet I’adsorption des COV contenus dans le gaz. Les composés
adsorbés diffusent dans la couche de charbon actif et sont ensuite degradés par les
microorganismes. 80 & 99.9% de 1’éthanol contenu dans un effluent gazeux a pu étre éliminé

par biofiltration en utilisant ce support.

Les biofiltres peuvent étre utilisés pour traiter de nombreux composés comme
I'isopréne, le sulfure de diméthyle, le chloroforme, le benzéne, le trichloréthyléne, le
toluene, le m-xylene et le o-xyléne (Yoon et Park, 2002), le sulfure d’hydrogene ( Rattanapan
et al., 2009), le n-hexane (Cheng et al., 2016), le styrene (Dehghanzadeh et al., 2005), le a-
pinene (Miller et Allen, 2005), le phénol (Spigno et al., 2004), les alcools (Dastous et al.,
2008), les hydrocarbures aromatiques (Torkian et al., 2003) et les produits pharmaceutiques
(Zhang et al., 2015).
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2.4.3. Les biolaveurs a cellules fixées (biofiltre trickling)

Le premier biolaveur a cellules fixées (biofiltre trickling) a été utilisé pour le traitement
de I’eau. C’est un chimiste allemand Alexandre Miller qui en 1868 a été le premier a
reconnaitre le potentiel de ce systeme. La premiere installation a été réalisée en 1887 a la
station expérimentale de Lawrence (USA) (Bishop et Kinner, 1986). Ce n’est qu’en 1934 en
Allemagne que le premier brevet utilisant un biofiltre & cellules fixées pour le traitement
biologique des gaz a été déposé. Dans ce systéme, la population microbienne est cultivée sur
des supports qui sont arrosés avec de I’eau. Depuis, la conception de ce type de procédé n’a
pas beaucoup évolué, c’est en fait la connaissance des aspects physiques des garnissages qui

s’est développé (Chen, 1984 ; Diks, 1992 ; Reitzig et al., 1995).

Le biofiltre trickling utilise un biofilm fixé sur un support immobile généralement
inorganique avec une phase aqueuse qui circule en continu. Il se distingue du laveur
biologique par le fait que I’absorption et la dégradation des polluants ont lieu simultanément
au sein du lit (Brandy, 1997 ; Deshusses et Gabriel, 2005).

Les biolaveurs a cellules fixées consistent en une colonne remplie d’un garnissage inerte
(verre, céramique, plastique ...... d’une surface spécifique de 100 & 400 m?/m®) sur lequel les
bactéries vont se fixer (Hartmans, 1990 ; kirchner et al., 1991 ; Paca et koutsky, 1994 ; Smits
et al., 1995 ; Gerards et al., 1995 ; Iranpour et al., 2005 ; Revah et Morgan-Segastume,
2005). Le garnissage utilise peut étre structuré (plaques ondulées) ou aléatoire (anneaux de

Raschig ou de Pall), mais selon Brandy (1997), il doit répondre a plusieurs criteres :

v posséder un degré de vide suffisant pour éviter les risques de colmatage liés au
développement du biofilm,

v’ permettre une distribution uniforme de I’eau dans la colonne,

v’ étre inerte biologiquement et chimiquement,

v’ étre mécaniquement stable.

La recirculation de la phase aqueuse peut permettre en outre d’éliminer les produits de
dégradation potentiellement toxique qui pourraient inhiber la croissance bactérienne,
d’assurer un controle sur les conditions physiologiques optimales pour I’activité des bactéries
(pH, température et nutriment....) (Okkerse et al., 1999 ; Koutinas et al., 2005 ; Xue et al.,
2010 ; Lopez et al., 2013).
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Le probleme le plus important du biofiltre trickling est qu’il nécessite une dissolution
des polluants dans la phase aqueuse. C’est pourquoi il est efficace seulement pour les
composés qui ont un coefficient de partition air/eau de moins de 0.1 (Ottengraf, 1987 ; Bentz,
1987 ; Schippert, 1987 ; Bueb et Melin, 1987 ; Kennes et Thalasso, 1998).

De plus, si la vitesse de croissance des microorganismes est assez élevee, il peut y avoir
des problémes de colmatage du garnissage (Diks et al., 1994). Ceci cause une augmentation
des pertes de charge et peut méme aller jusqu’a obstruer complétement le lit (lliuta et al.,

2005). Deux situations prépondérantes peuvent influencer le colmatage (Jol et al., 1994) :

v d’une part le type de microorganismes présents, ceux-ci pouvant se développer sous forme
de filament ou de colonies isolées ; les filaments ayant tendances a colmater beaucoup
plus facilement,

v' d’autre part, la charge organique entrant dans le réacteur va déterminer la quantité de
biomasse qui peut se former ; plus elle est importante, plus il peut se former un exces de

biomasse qui ne peut étre éliminé par le systéme.

Il est possible de limiter la formation en ajoutant des sels dans la phase aqueuse
(Mulligan, 2002). Cette limitation peut s’effectuer sans observer de diminution importante de
I’efficacité du biofiltre. Le niveau optimal de la concentration saline (sel de sodium, de
calcium, de magnésium ou d’aluminium...) varie en fonction de chaque cas. En contrélant la
croissance et la minéralisation de la biomasse a 1’aide de 1’addition de sel, il devient possible
d’éviter le colmatage et la production d’un surplus de boues. Les ions polyvalents positifs sont
les plus efficaces, on peut mieux contrdler le colmatage a 1’aide de calcium ou de magnésium
qu’avec du sodium. Toutefois, pour des raisons économiques, on utilise généralement des sels
de sodium (Chlorure de sodium, sulfate de sodium, carbonate de sodium ou hydroxyde de
sodium) (Jol et al., 1994 ; Weber et Hartmans, 1994).

Un autre moyen de limiter la formation de la biomasse et donc le colmatage c’est de
carencer les bactéries en azote. Quand des composés azotés et autres minéraux sont présents
en guantité suffisante dans le liquide de recirculation, une formation de biomasse importante
peut entrainer un colmatage et donc un arrét du systéme pendant plusieurs jours. Si on limite
I’apport en azote on observe une diminution de la formation de biomasse. Toutefois, si la
carence est trop importante, la capacité de dégradation du biofiltre diminue considérablement.

La carence en azote et I’augmentation de la force ionique peuvent étre utilisées en méme
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temps pour limiter le colmatage. Une force ionique trop faible conduit a la formation d’un

biofilm nom stable qui favorise le colmatage (Weber et Hartmans, 1994).

2.4.4. Les biolaveurs (bioscrubbers)

Les biolaveurs sont utilisés depuis plusieurs années dans de nombreuses branches de
I’industrie pour I’élimination de polluants ayant un faible coefficient de partition (<0.001-
0.05) et une grande solubilité (Bueb et Melin, 1987 ; Paul, 1987 ; Schippert, 1987 ;
Tholander, 1987 ; Humeau et al., 2000 ; Van Groenestijn, 2001 ; Delhoménie et Heitz, 2005 ;
Singh et al., 2005).

Le procédé de lavage biologique utilise un systeme en deux étapes distinctes, soit
’absorption du polluant vers une phase liquide et la régénération de la solution de lavage dans
un réacteur biologique parfaitement agité ou la biomasse est en suspension (dégradation des
composes absorbés). La premiére étape se fait dans une colonne d’absorption habituellement

remplie d’un garnissage (Kraakman, 2005 ; Mudliar et al., 2010).

Le garnissage, qui sert a augmenter la surface de contact pour favoriser 1’échange entre
le liquide et le gaz, est souvent constitué de matériaux inertes comme des anneaux Raschig,
des plateaux ou des billes de verre recyclé (Michel, 1997 ; Van Groenestijn, 2001). Le débit
de liquide qui s’écoule a travers la colonne est un parameétre important puisqu’il doit étre
suffisant pour atteindre une épuration acceptable, sans toutefois étre trop élevé pour causer
I’engorgement dans la colonne. Il faut aussi prendre en compte les risques de colmatage du

garnissage, qui réduisent la surface d’échange.

La deuxiéme étape du procédé se fait dans une unité semblable a un réacteur de boues
activées. La biomasse qui est en suspension dans le réacteur permet de dégrader les polluants
et ainsi régénérer la solution de lavage pour qu’elle puisse étre retournée a la colonne. La
concentration de la biomasse est généralement comprise entre 1 et 60 g par litre. Cette étape
est trés importante, car elle a un gros impact sur I’efficacité du systéme. En effet, s’il n’est pas
possible d’enlever tout le polluant du courant liquide, I’étape d’absorption, qui exploite le
gradient de concentrations, va étre limitée. Le réacteur comprend généralement un agitateur
pour maintenir la biomasse en suspension et parfois méme un systéeme d’aération pour
conserver un taux d’oxygene favorable a la croissance des microorganismes (Mudliar et al.,

2010). Le temps de séjour dans le réacteur doit étre suffisant pour assurer a la fois 1’oxydation
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des composés absorbés et la croissance microbienne. Il en résulte qu’un compromis doit
souvent étre trouve entre le débit de la solution de lavage, qui assure de bonnes performances
de transfert, et le temps de séjour des composés dans le bassin pour obtenir leur compléte
dégradation biologique (Le Cloirec, 1998).

Dans certains procédés de biolavage il y a un décanteur qui sépare la biomasse de la
phase liquide pour obtenir une solution de lavage sans matiére en suspension (éviter
I’accumulation de sous-produits toxiques et de la biomasse). L’efficacité de cette unité dépend

principalement de la décantabilité des boues du réacteur d’oxydation (Kennes et al., 2009).

Pour assurer le bon fonctionnement d’un systeme de lavage biologique, il y a quelques
paramétres importants a suivre : le pH, la température et les pertes de charge. Le pH et la
température interviennent dans les deux étapes principales du systéme en influencant la
solubilite des polluants dans la phase liquide et en créant des conditions optimales pour la
croissance des microorganismes. Le suivi de la perte de charge a travers le garnissage permet

de déceler la présence d’un colmatage dans la colonne d’absorption (Humeau et al., 2000).

Si I’on veut traiter des composés possédant une faible solubilité ou un grand coefficient
de partage (> 0.02) on peut utiliser une phase organique pour solubiliser le polluant (Cesario
et al.,, 1992 ; Cesario et al., 1993 ; Cunnah et Woodley, 1993 ; Lebeault et al., 1995;
Lebeault et al., 1996). Cette phase organique doit étre non biodégradable, non miscible a
I’eau, avoir un grand coefficient de partage avec le polluant, posséder une faible tension de
vapeur et ne pas étre toxique pour les microorganismes. L’huile de silicone correspond bien a

tous ces parametres (Penaud, 1989).

Le principal avantage des biolaveurs est la possibilité notamment de contréler la
composition de la phase liquide en recirculation, par ajout par exemple de nutriments
appropriés et élimination simultanée des produits inhibiteurs ou toxiques. Par ailleurs, les
possibilités de variation du débit d’eau circulante et de sa composition rendent ces outils tres
flexibles et autorisent dans une certaine limite des fluctuations de charges a I’entrée. De plus,
la réaction biologique étant effectuée dans un réacteur distinct, ces procédés sont moins
sensibles aux phénomeénes de colmatage dus a la prolifération bactérienne (Migaud, 1996). Le
principal inconvénient des biolaveurs est la restriction de leur champ d’application au
traitement de composés plutét fortement hydrosolubles. De plus la nécessité de traiter les

boues produites. Enfin, il faut souligner que du fait de I’agitation et de I’aération, ces
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systemes, comparés aux autres procédés de traitement biologiques, consomment beaucoup
d’énergie (Singh et al., 2005 ; Mudliar et al., 2010).

2.4.5. Parametres opératoires
2.4.5.1. Besoins en eau

La présence d’eau dans le milieu bioréactif est une condition indispensable de survie
pour les micro-organismes. Dans les biolaveurs a cellules fixées et les biolaveurs, il est aisé de
maintenir une teneur en eau suffisante grace a la circulation du courant liquide dans le
systeme. En revanche, le biofiltre est seulement a circulation de gaz. Or, l'air évacué entraine
de I'eau. Pour empécher le dessechement du filtre qui bloque le processus biologique, on peut
soit humidifier I’air pollué a I’entrée, soit placer au dessus du lit un systéme d’arrosage
séquencé (Sun et al., 2002). Bien qu’une humidité des effluents a I’entrée supérieure a 95%
puisse parfois suffire, un apport d’eau d’appoint peut quand méme étre nécessaire en raison de
I’¢lévation de la température due a I’exothermicité des réactions biologiques. L’¢lévation de
température dépend de la nature du/des composes traités ainsi que de leur concentration. Elle
peut-étre de I’ordre de 2 a 4 °C, parfois dépasser 10 °C (Wani et al., 1997). Auria et al. (1996)
reportent ainsi une élévation de température allant jusqu’a de 4.2 °C lors de la consommation

de toluéne dans un biofiltre.

Pour réguler I’apport d’eau nécessaire, des capteurs peuvent étre placés a différents

niveaux du lit permettant de suivre I’évolution de la masse du filtre (Rozich, 1995).

Les systémes d’arrosage employés doivent permettre une répartition uniforme de
I’humidité dans le filtre afin d’éviter I’apparition de zones de support localement séches.
Celles-ci peuvent en effet créer des fissures ou cassures qui forment des chemins préférentiels
du gaz. Des courts-circuits du gaz peuvent alors apparaitre et la surface d’échange active est
réduite. Dans les biolaveurs et les biolaveurs a cellules fixees, ’apport d’eau fraiche se fait via
une dilution du courant liquide associée a une purge permanente. Le renouvellement
périodique de la solution permet, en outre, d’effectuer un lavage du systéme biologique en
éliminant les sels ou métabolites potentiellement toxiques pour le processus de

biodégradation.
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S’il faut veiller a un apport d’eau suffisant pour assurer le bon fonctionnement de
I’unité, celui-ci ne doit néanmoins pas étre excessif. En effet, une quantité d’eau trop
importante dans le garnissage peut avoir des effets néfastes sur la cinétique de transfert des
composés et de I’oxygéne dans la phase aqueuse. Dans un biofiltre, cela peut favoriser la
formation de zones anaérobies, sources d’émissions malodorantes et de baisse d’efficacité

(Rozich, 1995).
2.4.5.2. Influence de la température

Les micro-organismes impliqués dans les biodégradations étant généralement
mésophiles, il est nécessaire d’ajuster la température de travail a une valeur optimale pour la
croissance microbienne, comprise entre 20 et 40 °C. En effet, pour des températures trop
basses, la croissance des bactéries est fortement ralentie, tandis que des températures trop
élevées deviennent létales pour les micro-organismes. De plus, de trop grandes variations
thermiques peuvent aussi induire un désequilibre du systéme biologique, se traduisant par une
baisse de I’efficacité globale du procédé. Arnold et al. (1997), ont obtenu une amelioration de

la dégradation du styrene de 66 a 92% avec 1’augmentation de la température de 12 a 23 °C.

Enfin, il faut aussi prendre en compte I’effet de ce paramétre sur la solubilité des
composes, car celle-ci diminue lorsque la température augmente. Pour toutes ces raisons, le
maintien de la température a une valeur stable est souhaitable pour garantir les performances

de 'unité.

Dans un biofiltre, la température de travail est en premier lieu contrélée par celle du
courant gazeux a I’entré. Dans les biolaveurs a cellules fixées et les biolaveurs, la température
du milieu siége des réactions biologiques dépend aussi du débit de recirculation de la phase
aqueuse. D’un point de vue économique, le coit du controle de la température de 1’air
d’alimentation est un facteur qui détermine le choix d’une technologie de bioépuration par
rapport a un autre mode de traitement. En effet, si les effluents a traiter sont portés a une forte
température, supérieure a 100 °C, le colt de I’opération de refroidissement devient prohibitif,
et oriente vers le choix d’une technologie plus conventionnelle, telle que 1’oxydation

thermique (Perry et Green, 1997).
2.4.5.3. Controle de I’évolution du pH

Pour que tous les nutriments essentiels au développement des micro-organismes soient

présents et biodisponibles, il est nécessaire de contrdler I’évolution du pH du milieu. La
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plupart des systéemes de traitement biologique operent a un pH allant de 5 & 9. La valeur
optimale du pH dépend de la souche de micro-organismes employée. Dans un biolaveur, le
pH doit aussi étre compatible pour 1’absorption des polluants (Le Cloirec et al., 1998). En
biofiltration, les supports organiques utilisés présentent généralement des pH compris entre 6
et 8 (Fanlo et al., 2006).

La stabilité de ce paramétre est une condition de bon fonctionnement du procédé car
toute modification de sa valeur a une influence sensible sur 1’activité microbienne. Or,
I’oxydation aérobie des composés organiques conduit a la formation de dioxyde de carbone
qui est un acide faible. Son accumulation dans le systéme tend ainsi a abaisser le pH du milieu
provoquant une diminution de la diversité microbienne (Sercu et al., 2005 ; Soupramanien et
al., 2012). L’oxydation du sulfure d'hydrogene, de composés organo-halogenes, de composés
contenant de l'azote, peut également induire de fortes variations du pH en raison de la

formation de métabolites acides ou basiques.

L’emploi d’un agent tampon solide ajouté au garnissage peut étre un moyen efficace
de controle du pH (Wani et al., 1997). Jager et al. (1993) reportent ainsi que ’emploi de
solution de chaux a une teneur de 1% dans un biofiltre traitant H>S permet non seulement
d’éviter les baisses de pH dues a la formation d’acides secondaires, mais accroit aussi la durée

de vie du matériau.

Le lavage a I’eau peut constituer un autre moyen de ramener le pH a une valeur
compatible avec le processus de dégradation biologique. Par exemple, dans le cas du
traitement d’H>S dans un biofiltre, Edwards et Nirmalakhandan (1996) préconisent ce moyen

pour épurer le lit des produits d’oxydation (SO4%).
2.4.5.4. Prétraitement des effluents

Le fonctionnement d’un procédé biologique peut étre affecté par la présence de
particules dans D’effluent (poussieres, graisses ou résines), a 1’origine de problémes de
colmatage du matériau filtrant dans le cas du biofiltre ou du biolaveur a cellules fixées ou du
systéme de distribution de I’effluent (Dharmavaran et al., 1993). Dans de tels cas, il est
nécessaire d’envisager une préfiltration de D’effluent, plus particuliérement lorsque la

concentration de particules est élevée.
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2.4.6. Choix d’une technologie de traitement

Il est évident que le choix d'un systéme de traitement du polluant est multicritéres et
qu'en fonction de parameétres prépondérants objectifs, un traitement sera retenu par le
biotechnologiste. Ces critéres reposent sur les avantages et inconvénients des différents

procédés ainsi que leurs cofits d’investissement et de fonctionnement.

Au travers de la description des conditions d’application des procédés de bioépuration
conventionnels, il apparait que I’un des critéres majeurs a prendre en compte pour effectuer le

choix d’une technologie est I’hydrosolubilité¢ du ou des composés a dégrader.

Kok (1992) propose ainsi un diagramme préconisant le bioprocédé adapté en fonction
du coefficient de partage air-eau du compose et de sa concentration. Des lors, on constate que
parmi les trois biotechnologies traditionnelles, la biofiltration est communément employée a
I’échelle industrielle, car elle peut étre appliquée a des composés faiblement solubles. En
particulier, cette technologie est appropriée pour traiter des effluents contaminés par des
mélanges de composés organiques volatiles et composés volatils soufrés qui possedent une
faible solubilité dans 1’eau. Bien que les technologies plus récentes comme les bioréacteurs a
membrane ou les biolaveurs avec utilisation de solvant soient prometteuses pour 1’abattement
des composés organiques soufiés, il n’y a pas eu a notre connaissance d’exemple d’utilisation

dans ce domaine (Herrygers, 2000).

D’autres considérations techniques sont également a prendre en compte. En particulier,
il existe souvent un compromis a définir entre la possibilité de contrdle des parametres
opératoires (température, pH et humidité) qui optimise les performances du systeme, et la
simplicité de mise en ceuvre. Le tableau 5 rassemble pour les trois traitements biologiques, le
biofiltre, le biolaveur a cellules fixées et le biolaveur, leurs avantages et inconvénients

spécifiques.

En plus, la nécessité d’effectuer des opérations de traitement des effluents en amont,
destinées par exemple a humidifier le filtre ou a abaisser la concentration d’un composé
toxique pour ’activité microbienne ou faiblement hydrosoluble, doivent étre inclus dans les
criteres de choix. Il en est de méme pour les traitements en aval des eaux usées ou des boues

excédentaires générées par les laveurs biologiques et les biolaveurs a cellules fixées.
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Tableau 5. Avantages et inconvénients des différents procédés biologiques (Edwards et
Nirmalakhandan, 1996 ; Delhoménie et Heitz, 2005).

Procédé biologique

Avantages

Inconvénients

Biofiltre

-Faibles cofits d’investissement
et de fonctionnement.

- Simplicité de mise en ceuvre.
- Bonne capacité dépuration a
faibles concentrations de
polluants.

- Dégradation des composés
faiblement solubles.

-Pas d’effluents liquides générés

- Installations de grande
taille.

- Remplacement du média
filtrant tous les 2 a 5ans.

- Performances moindres
dans le cadre du traitement de
concentrations élevees en
polluants.

-Humidité et pH plutdt
difficiles a contrdler.

- Risque de colmatage par

des fines particules.

Biolaveur a cellules

-Colits de fonctionnement

-Colts d’investissement plus

fixées faibles. éleves.

- Bonnes capacités d’épuration, | - Equipement et maintenance

méme a fortes concentrations. plus complexes.

-Traitement efficace de - Risque de colmatage du

composeés acides grace au garnissage résultant d’un

contréle de pH. exces de nutriments ou lors
du traitement de gaz
contenant de fortes
concentrations en polluants.

Biolaveur - Contr6le commande possible. | -Maintenance et traitement

- Transfert de masse important.
- Bonnes capacités épuration a
haute concentration en polluant.
- Systéme stable.

-Addition possible de substrat.

aval.
-Production de biomasse.

-Nettoyage du garnissage.
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Les colts d’investissement et de fonctionnement des procédés de biolavage sont
généralement supérieurs a ceux d’un biofiltre ou d’un biolaveur a cellules fixées. Pour un
biofiltre en effet, le colt d’exploitation est faible puisqu’il correspond seulement a celui de
I’¢électricité nécessaire aux équipements mécaniques pour la circulation des gaz et le brassage,
et au changement du matériau filtrant, tous les 2 a 5 ans. Leson et Winer (1991) ainsi que
Diks (1992) rapportent que le colt d’investissement pour le traitement de I'air par un biofiltre

est entre de 2 a5 euro/m*/h, alors que par un biolaveur il est entre de 5 a 20 euro/m3/h.
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3. MATERIELS ET METHODES

Notre présente étude sur la biodégradation du diaphag a 1’aide d’un biolaveur a cellules
fixées a été réalisée au niveau du Laboratoire de Recherche du Département de Biochimie de
I’Université Badji Mokhtar- Annaba pendant une période de deux années (septembre 2015-
septembre 2017).

3.1. Screening et sélection des microorganismes

3.1.1. Origine du consortium microbien

Deux écosystémes différents ont été ciblés dans le but d’isoler une biomasse

microbienne diversifiée qui est destinée a la biodégradation du diaphag.

Le premier échantillon a été récolté, dans les bassins de traitement biologique d’eaux
usées (STEP) de Lallelick situés au sud-est de la ville d’ Annaba (Algérie). Cette station est la
troisiéme a 1’échelle nationale. Elle assure 1’épuration des eaux avec un débit moyen de 83620
m® d'eau/j. Le deuxiéme échantillon a été, quant a lui, prélevé a partir d’un sol a caractére

agricole situé dans la région de Ben-Mhidi (est Algérien).

Le choix de ces deux différents écosystemes se trouve étre justifié. En effet, les boues
activées, contenues dans les échantillons d’eau usées, ainsi que le sol agricole renferment une
grande diversité de micro-organismes qui sont potentiellement aptes a dégrader une large
diversité de polluants d’ou le diaphag. Par ailleurs, ces deux écosystémes, longuement et
périodiquement en contact avec une diversité de xénobiotiques, ont plus de chance, de
renfermer dans leur communauté microbienne, une multitude de microorganismes
préalablement adaptés et acclimatés a des structures analogues au xénobiotique utilisé dans

cette présente recherche.

Les échantillons d’eaux usées ont été prélevés dans des flacons en verre de 250 ml a
raison de 200 ml d’eau par échantillon. Ceux du sol, ont été préleves dans des sacs en plastic a
raison de 200 grammes par echantillon. Les prélevements ont été immédiatement transportes

au laboratoire sans aucune mesure particuliére.
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Pour une premiére mise en contact avec le xénobiotique, chaque prélévement a été
inoculé & 100 ml de milieu MBS stérile contenu dans des erlenmeyers de 250 ml, a raison de
50 ml pour les eaux usées et de 10 grammes pour le sol. Les erlenmeyers ont été incubés dans
un agitateur modele »ping-pong» pendant une semaine a 30 °C avec une agitation avoisinant

les 200 rpm.

A T’issus de cette premiere mise en contacte, chaque biomasse provenant des deux
preléevements (eau et sol) a été récupérée par centrifugation a 5000 rpm puis un mélange des
deux biomasses a éte réalisé aléatoirement avant son inoculation de nouveau a du milieu MBS

neuf.

Cette biomasse combinée va servir comme inoculum microbien unique destiné a

’acclimatation du consortium microbien ainsi qu’a la biodégradation du diaphag.
3.1.2. Le diaphag

Le diaphag est un produit pharmaceutiqgue commercialement tres important. 1l est un
hypoglycémiant oral. 1l est utilisé pour le traitement du diabéte de type 2 (non insulino-
dépendant). Chez 1’adulte, il est prescrit lorsque le régime alimentaire et I'exercice physique
seuls ne sont pas suffisants pour rétablir 1’¢quilibre glycémique. Il appartient a la famille
chimique des sulfonylurées, des agents stimulants de la sécrétion d’insuline par la cellule béta
du pancréas (Nirupama et al., 2014). Le diaphag posséde également une activité
antiplaquettaire et reduit les niveaux de radicaux libres, prévenant ainsi les complications
vasculaires. Il a également été rapporté qu'il réduisait les taux plasmatiques de cholestérol et

de triglycérides aprés une administration répétée (Tripathi., 2004 ; Brunton et al., 2006).

Le diaphag est un produit pharmaceutique fabriqué en Algérie par le groupe industriel
pharmaceutique SAIDAL. 1l se présente sous forme d’un comprimé quadri sécable, de
couleur blanche, dosé a 80 mg de gliclazide. 1l est composé d’un principe actif qui est le
gliclazide et des excipients qui sont : gomme arabique, lactose, stéarate de magnésium, talc,
eau purifiée. 1l est contre indiqué chez les diabétes insulino-dépendant, diabétes infantile et

juvenile et chez les personnes qui presente des allergies aux sulfamides.

Les principales caractéristiques du gliclazide sont décrites dans le tableau 6. 1l s’oxyde
si on I’expose a lumiére ou a ’air. Il doit étre stocké dans un endroit sec, a une température

inferieur de 25 °C et a I'abri de la chaleur et la lumiére directe.
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- Formule brute : C15H21N303S

- Formule chimique : 1-(hexahydrocyclopenta [c]pyrrol-2(1H)-yl)-3-[(4-méthyl-phényl)
sulfonyl] urée (Rao and Nikalje, 2011).

-Structure chimique : la structure chimique du gliclazide est représentée par la figure 7.

Figure 7. Structure chimique du gliclazide (Senkardes et al., 2017).
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Tableau 6. Propriétés physico-chimiques du gliclazide (Jones et al., 2002 ; Khan et Ongerth,

2004).

Etat physique
Apparence
Couleur
Masse molaire
Solubilité dans I’eau
Solubilité dans les solvants organiques :
Chlorure de méthylene
Acétone
Ethanol a 96%
Point de fusion
Constante de dissociation pKa
Coefficient de partage n-octanol/eau
Coefficient de distribution entre I’eau et
I’éthanol au pH 7.4
Coefficient de partage carbone organique/eau
DT50 par biodégradation aérobie a 2000
mg.L?

Solide
Poudre
Blanche
323.4 g/mol
<1%

Facilement soluble
Assez soluble
Peu soluble
163-171 °C
5.8
2.12
0.4

1.27e+004
49 h
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Le tableau 7, montre les propriétés écotoxiques du gliclazide sur différents organismes

de I’environnement.

Tableau 7. Les propriétés écotoxiques du gliclazide (Sarkar et al., 2011).

Toxicité du sur les animaux Valeurs

Souris- toxicité aigué par voie orale DL50 du > 4000

gliclazide (mg/kg)

Rat mal- toxicité aigué par voie orale DL50 du 3733
gliclazide (mg/kg)

Rat femelle- toxicité aigué par voie orale 3407
DL50 du gliclazide (mg/kg)

Cobaye - toxicité aigué par voie orale DL50 2068
du gliclazide (mg/kg)

Chien- toxicité aigué par voie orale DL50 du > 3000
gliclazide (mg/kg)

Daphnia magna- toxicité aigué CES50 du > 150
gliclazide (mg/L)
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3.1.3. Le milieu de base saline (MBS)

Le milieu MBS (milieu de base saline), est utilisé en tant que milieu de base, siége de la
biodégradation. Le milieu MBS utilisé dans cette présente étude pour la sélection et
I’acclimatation d’un consortium microbien en présence du diaphag comme unique source de

carbone et 1’étude des cinétiques de croissance.

Le MBS sera aussi employé sous sa forme solide (20 g/litre d’agar) complémenté du
diaphag pour I’isolement et la purification des souches sélectionnées. Ce dernier est
directement introduit dans la boite de pétri a la concentration choisie avant gélification. La

composition du milieu est la suivante (voir tableau 8).

Tableau 8. Composition du milieu minéral MBS (EI Aalam et al., 1993).

Composant Quantité
(NH4)2S04 109
KH2PO4 1.75¢
K2HPO4 4g
MgSOs-7H20 05¢g
CaCl; 0.15¢
NaCl 1g
FeCls 5mg
MnCl-H20 1mg
CuSOg4 1 mg
NaxMoO4 1 mg
ZnCl, 1mg
H20 1 litre

Le milieu de culture est stérilisé avant utilisation & 121°C pendant 15 minutes.
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3.1.4. Sélection et acclimatation du consortium microbien en culture batch

L’acclimatation ainsi que la sélection du consortium microbien apte a biodégrader le
diaphag comme unique source de carbone et d’énergie ont été réalisées en batch (culture
discontinue). Les fermentations ont été menées dans des erlenmeyers a baffles de 250 ml
contenant 100 ml de milieu minéral MBS. Le milieu minéral a été inoculé avec 20 ml de
I’inoculum microbien (biomasse) préalablement préparé. Le diaphag (substrat), seule source
de carbone et d’énergie, est ajouté au milieu & une concentration de 0.1 gramme/L. Les
erlenmeyers, hermétiquement scellés a 1’aide de bouchons en silicone (figure 8), sont incubés
a 30 °C et agités a 200 rpm sur un agitateur de type « ping-pong » pendant une semaine. A
I’issus de ces premicres fermentations, les cultures sont arrétées, puis centrifugées a 5000 rpm
pendant 20 minutes a 1’aide d’une centrifugeuse de type SIGMA 2-16PK (Germany). Les
culots obtenus sont lavés avec une quantité minimale de tampon phosphate (pH 7), puis
recentrifugés une seconde fois a 5000 rpm. La biomasse ainsi recueillie est mise en
suspension dans du tampon phosphate et servira d’inoculum pour les prochaines
fermentations qui seront menées dans les mémes conditions de culture. Des tests de viabilités
sont effectués régulierement, par ensemencement sur de la gélose nutritive, afin de

s’affranchir de la viabilité des microorganismes.

Figure 8. Culture en batch du consortium microbien en présence du diaphag.
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3.2. Méthodes analytiques

Au cours de la période d’acclimatation et d’adaptation du consortium microbien en
présence du diaphag, présent dans le milieu comme unique source de carbone et d’énergie, les
fermentations sont suivies régulierement par des mesures de densités optiques des cultures,
mesures du pH du milieu de croissance, par la détermination des poids sec des cultures et
également par le dosage du substrat. En outre, des tests de viabilité sont réalisés afin de

s’affranchir de la viabilité des microorganismes.
3.2.1. Mesure de la densité optique (DO)

L’évolution de la croissance cellulaire du consortium microbien en présence du diaphag
est suivie en mesurant la densité optique de la culture a une longueur d’onde de 600 nm a

I’aide d’un spectrophotométre modele « SECOMAM Prim ».
3.2.2. Mesure du poids sec

L’évolution de la biomasse au cours de la fermentation est également suivie par la
mesure du poids sec de la culture microbienne. Ainsi, 5 ml de la culture sont centrifugés a
5000 rpm pendant 20 minutes a 1’aide d’une centrifugeuse modele SIGMA 2-16PK
(Germany). Les culots obtenus sont suspendus dans 5 ml d’eau distillée stérile et centrifugés
une seconde fois a 5000 rpm. Apres un deuxiéme lavage a 1’eau distillée stérile, les culots
sont repris encore une fois dans 5 ml d’eau distillée stérile qui seront placés dans des
coupelles préalablement tarées. Aprés une premiére pesée des coupelles, celles-ci sont
déposées dans une étuve a 110 °C. Apres une nuit de séchage, les coupelles sont retirées et
pesées une seconde fois. La différence de poids obtenue entre les poids initiaux et apres

séchage constitue le poids de la biomasse microbienne contenue dans 1’échantillon de culture.
3.2.3. Mesure du pH

La variation du pH du milieu de culture est un indicateur de la croissance de la biomasse
microbienne. La détermination de ce paramétre est réalisée par le biais d’un pH meétre modéle
« INOLAB WTWb».
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3.2.4. Mesure de I’adhérence cellulaire

L’adhérence des cellules microbiennes est mesurée selon le protocole BATH (bacterial
adherence to hydrocarbon) développé par Rosenberg (1984). Une quantité minimale de la
culture microbienne est prélevée et centrifugée une premicére fois a I’aide d’une centrifugeuse
SIGMA 2-16PK a 5000 rpm pendant 15 minutes. Le culot obtenu est lavé avec du tampon
phosphate (0.1 M), puis centrifugé une seconde fois. Il est remis en suspension dans du
tampon phosphate et la DO est déterminée & 600 nm (DOz1). Puis 0.2 ml de xyléne sont
ajoutés a 2.5 ml de la suspension microbienne. Le mélange est agité au vortex pendant 1
minute. Apres 15 minutes de repos, la phase aqueuse est récupérée et la DO est déterminée de

nouveau (DOz). Le pourcentage d’adhérence des cellules est donné par la formule suivante :

A(%) = [(DO1-DO2)/DO1] x100

3.2.5. Dosage du diaphag

Le dosage du diaphag a été réalisé a 1’aide d’une chromatographie en phase liquide
(HPLC) (Waters, e 2695, Singapour). Les caractéristiques et les conditions d’analyse sont les

suivantes (Sasi Kiran Goud et al., 2012) :
Colonne : C18 (250 mmx4.6 mm ; 5u) (waters)
Température de la colonne : 30 °C
Température du four : 25°C
Détecteur : UV visible (2489)
La longueur d’onde du détecteur : 261 nm
Phase mobile : mélange tampon phosphate pH 6.6 et acétonitrile (60 : 40 v/v)
Débit de la phase mobile : Iml/minute

Un échantillon de 10 ml est prélevé a ’aide d’une pipette pasteur puis centrifugé a
5000 rpm pendant 15 minutes. La phase aqueuse est recueillie et filtrée sur un filtre a seringue

millipore 0.2 um. 100 pl de cet échantillon sont ensuite injectés dans le chromatographe.
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3.3. Etude de P’effet de la concentration du diaphag sur la croissance du

consortium microbien en culture batch

L’étude de I’effet de la concentration du diaphag sur la croissance du consortium
préalablement acclimaté pendant une période de cing mois a été réalisée en batch. Les
cultures ont été menées dans des erlenmeyers a baffles de 250 ml contenant 100 ml de milieu
minéral MBS. Le milieu minéral a été inoculé avec 10 ml d’un inoculum constitué du
consortium préalablement acclimaté au diaphag. Ce dernier a été ajouté au milieu a
différentes concentrations 0.1, 0.3, 0.5, 0.8 et 1 g/L.

Les erlenmeyers, hermétiquement scellés, sont incubés pendant une semaine a 30 °C
sous une agitation avoisinant les 200 rpm obtenue a 1’aide d’un agitateur de type « ping-
pong ». L’évolution de la culture a été suivie par mesure de la densité optique (DO), par
mesure du poids sec (PS) et par mesure du pH. Aprés six jours d’incubation, la biomasse est
récupérée par centrifugation, et le milieu de culture (MBS) est remplacé par du milieu neuf

pour un nouveau batch.

3.4. Isolement et identification du consortium sélectionné

A Tissus de cinq mois d’acclimatation et de sélection du consortium microbien en
présence du diaphag, des tentatives d’isolements, de purifications et d’identifications des

microorganismes composant la biomasse acclimatée ont ainsi été effectuées.

Les isolements ont été effectués, dans un premier temps, sur milieu MBS solide coulé
en boite de pétri. Ainsi, 0.1 g/L sont soigneusement incorporés, comme unique source de
carbone et d’énergie, dans le milieu gélose juste avant son refroidissement. 1 ml de
I’inoculum prélevé a partir de la culture microbienne est aseptiquement étalé sur la surface de

la gélose. Les boites sont ensuite mises en incubation a 30 °C pendant 1 semaine.

A P’issus d’une semaine d’incubation en présence du xénobiotique sur milieu MBS
solide, les colonies obtenues sont soigneusement prélevées et individuellement repiquées sur

de la gélose nutritive coulée en boites de pétri. Apres incubation a 30 °C pendant 24 h, des

64



Matériels et méthodes

examens macroscopiques sont réalisés et la pureté des colonies obtenues est contrélée a I’aide

d’examens microscopiques apres coloration de Gram.

L’identification préliminaire des souches isolées sur milieu MBS solide a été réalisée,
en plus des examens macroscopiques et microscopiques, par la mise en évidence des
enzymes : oxydase et catalase. La mobilité cellulaire a également été testée. A 1’aide d’une
pipette pasteur stérile, une colonie isolée est prélevée et soigneusement ensemencée par
simple piqare centrale dans le milieu mannitol mobilité. Aprés 24 h d’incubation a 30 °C,
I’apparition d’un voile autour de la piqure centrale indique la présence d’une mobilité. La
dégradation du mannitol est mise en évidence par virage de la couleur du milieu (du rouge au

jaune).

L’identification des espéces bactériennes a 1’aide des galeries biochimiques API 20E et
APl 20NE (Bio Mérieux, France), a également été réalisée apres purification des différentes

colonies bactériennes obtenues sur gélose nutritive.

3.5. Biodégradation de diaphag en culture batch

Les cinétiques de dégradation du consortium microbien dégradant le diaphag ont été
menées en culture batch. Le diaphag a constitué 1’unique source de carbone et d’énergie pour
les microorganismes. Les fermentations ont été menées dans des erlenmeyers a baffles de 250
ml contenant 100 ml de milieu minéral MBS. Le milieu minéral a été inoculé avec de la
biomasse prélevée a partir de cultures réalisées sur gélose nutritive et incubées pendant

24 heures. Le diaphag a été ajouté au milieu & une concentration de 0.5 g/L.

L’incubation est effectuée a 30 °C avec agitation a 250 rpm sur un agitateur de type
« ping-pong ». Les fermentations ont été suivies par la mesure de la densité optique a 600 nm,
la mesure du poids sec de la culture et également par 1’évolution du pH du milieu.
L’¢élimination du diaphag dans le milieu a été suivie par le dosage de sa concentration dans la

phase aqueuse.
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Au cours des essais, les activités spécifiques de la culture mixte et de chacune des
souches pures (AS en ng/mg.h) ont été déterminées. L’activité spécifique correspond a la

quantité de substrat (ng) dégradé par unité de biomasse (mg) et par unité de temps (h).

3.6. Biodégradation du diaphag en culture continue

3.6.1. Le réacteur : biolaveur a cellules fixées (biotrickling filter)

Le biolaveur a cellules fixées ou biotrickling filter (figure 9) utilisé dans cette présente
étude est constitué d’une colonne en verre d’une hauteur de 45 cm, d’un diamétre interne de
8.5 cm et d’une surface interne de 56.75 cm?. Le fond de celle-ci est garni avec 1.55 Kg de
pierres ponces comme support sur une hauteur de 30 cm. La phase aqueuse est composée de
0.3 litre d’une suspension de biomasse bactérienne et 0.7 litre de milieu minéral MBS, est
contenue dans un flacon en verre de 2 litres dans lequel un agitateur est incorporé. La
recirculation de la phase aqueuse sur du lit bactérien est assurée par une pompe peéristaltique
(MasterFlex, Cole-Parmer, USA) de débits variables. La température ambiante du réacteur est
maintenue constante a 30 °C grace a un circuit d’eau thermo statée par un thermoplongeur
modele polystat (Polystat24, Fisher Scientific, France). Le débit d’aération, constant, est
contrdlé par un débitmétre (AALBORG, USA) alimenté avec de I’air du compresseur. La
phase liquide est homogéne du fait que le débit d’air et liquide sont importants. Toute la
tuyauterie utilisée pour I’installation est en tygon qui est une matiére compatible avec le
diaphag. Les échantillons a analyser sont prélevés dans le flacon de soutirage situé en dessous

de la colonne en verre.
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Figure 9. Dispositif expérimental du biolaveur a cellules fixées (biotrickling filter).
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3.6.2. Le garnissage utilisé

Plusieurs types de supports ont éte testés et utilisés dans les procédés biotechnologiques,
lors de travaux sur la biodégradation des composés xénobiotiques, a savoir (Soupramanien,
2012) :

- les anneaux de Raschig ou de hiflow
- la pouzzolane

- plagues ondulées

- I’argile expansée a chaud

- la pierre ponce

Le garnissage doit répondre a plusieurs critéres (Liu et Wang, 2012):

assurer avant tout une rétention convenable des microorganismes

posséder un degré de vide suffisant pour éviter les risques de colmatage liés au
développement du biofilm

- permettre une distribution uniforme de I’eau dans la colonne

- étre inerte biologiquement et chimiquement

- &tre mécaniquement stable

- étre d’un acces commercial facile.

Seule la pierre ponce a été retenue dans cette présente étude comme support pour le
biolaveur a cellules fixées. C’est une roche volcanique poreuse capable d’absorber des

liquides. Ses caractéristiques sont les suivantes (Djeribi et al., 2005) :
- Forme irréguliere arrondie
- Poreuse
- Masse volumique apparente : 660 g/L
- Diameétre moyen : 9 mm

La pierre ponce a été lavée deux fois a 1’eau distillée stérile et séchée pendant 24 heures

dans une étuve a 105 °C avant utilisation.
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3.6.3. Essais de biodégradation

Le suivie de la dégradation du diaphag par le consortium préalablement sélection a été
réalisé en culture continue. Les fermentations ont été menées dans un réacteur de deux litres,
alimenté avec un volume liquide total de 1 litre composé de 0.7 litre du milieu MBS et 0.3
litre d’un inoculum constitué de la culture mixte capable de dégrader le diaphag,

préalablement sélectionnée et acclimatée pendant plusieurs mois en batch (figure 10).

La concentration du diaphag a I’entrée du réacteur varie de 0.5 a 5 g/L. Le milieu de
culture d’alimentation est apporté a 1’aide d’une pompe péristaltique a des débits variables
allant de 3.24 jusqu’a 14 L/h. Le débit d’air est de 20 L/min, maintenue constant durant toute

I’expérimentation.

Le suivi de la croissance microbienne a été réalisé par la mesure du poids sec des pierres
ponces. L’élimination du diaphag dans le milieu a été suivie par le dosage de sa concentration
dans la phase aqueuse a la sortie du réacteur. Les essais sont réalisés en triplicata. Les
parametres cinétiques sont calculés pendant 120 jours du fonctionnement du réacteur par les

formules suivantes:

-Temps de passage (h) = V/F

-Vitesse (m/h) = H/Tp

-Charge en diaphag (g/h) = CixF

-Vitesse de charge en diaphag (g/L.h) = (Ci/V) xF
-Elimination du diaphag (g/h) = (Ci -Cs) xF

-Capacité d’¢élimination du diaphag (g9/L.h) = [(Ci -Ct)/V]xF
-Rendement de dégradation du diaphag (%) = [(Ci-Cs)/Ci]*x100

F est le débit (L/h), V est le volume du garnissage (L), H est la hauteur du lit (m), Tp est le
temps de passage (h), Ci est la concentration du diaphag a I’entrée (g/L), Cr est la

concentration du diaphag a la sortie (g/L).
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Figure 10. Biodégradation du diaphag en culture continue dans un biolaveur a cellules fixées.
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3.6.4. Isolement et identification des souches microbiennes composant le biofilms

A T’issus d’une année du fonctionnement du réacteur des tentatives d’isolements, de
purifications et d’identifications des souches microbiennes composant le biofilms ont ainsi été

effectuées.

Les isolements des souches microbiennes ont été effectués sur milieu MBS solide coulé
en boite de pétri. A I’aide d’une pince stérile quelques pierres ponces sont prélevées et
soigneusement déposées dans un erlenmeyer de 250 ml contenant 100 ml du milieu MBS
stérile. L’erlenmeyer est agité au vortex pendant 20 minutes afin de libérer les cellules
adsorbées. La suspension microbienne ainsi obtenue a été ensemencée sur milieu MBS solide
contenant 0.1 g/L de diaphag comme unique source de carbone et d’énergie. Les boites sont

ensuite mises en incubation a 30 °C pendant une semaine.

A Tlissus d’une semaine d’incubation en présence du xénobiotique sur milieu MBS
solide, les colonies obtenues sont soigneusement prélevees et individuellement repiquées sur
de la gélose nutritive coulée en boites de pétri. Apres incubation a 30 °C pendant 24 h, des
examens macroscopiques sont réalisés et la pureté des colonies obtenues est controlée a I’aide

d’examens microscopiques apres coloration de Gram.

Une fois que la population est devenue stable, ¢’est -a-dire que 1’on retrouve les mémes
especes microbiennes apres une série d’isolements et de repiquages, les differentes souches
microbiennes sont isolées a nouveau et identifiées a 1’aide des galeries biochimiques
API 20NE (Bio Mérieux, France).
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4. RESULTATS ET DISCUSSION

4.1. Résultats d’Acclimatation et de sélection du consortium microbien en

culture batch

La sélection d’un consortium microbien en présence du diaphag comme seule et unique
source de carbone et d’énergie a été réalisée en culture batch (culture discontinue). Le milieu
de culture est un milieu minéral (milieu de base saline) apportant les sels minéraux et les
oligoéléments nécessaires a la croissance des microorganismes. Le milieu minéral a été
inoculé avec 20 ml de I’inoculum microbien (biomasse) constitué de la culture mixte,
préalablement collectée a partir d’une station d’épuration des eaux usées et un sol agricole.
La selection est réalisée a une température ambiante. Le diaphag est soigneusement ajoute a la
concentration initiale de 0.1 g/L. La concentration du xénobiotique est maintenue tres faible
tout au long de la période d’acclimatation afin d’éviter I’inhibition de la croissance
microbienne par excés de substrat. L’évolution de la culture a été suivie par mesure de la
densité optique (DO) et par mesure du poids sec (PS). La biomasse est périodiguement
récupérée par centrifugation et inoculée dans un milieu neuf toutes les semaines afin d’éviter
le vieillissement du milieu et une éventuelle limitation en sels minéraux et oligoéléments. En
se basant sur la composition bactérienne élémentaire (tableau 9), nous nous sommes assurés
que le milieu minéral MBS couvre assez largement les besoins cellulaires. Ainsi, nous ne
pouvons pas limiter la croissance bactérienne en sels minéraux (azote, phosphore) ou en

oligoéléments. Seule la source de carbone représente le facteur limitant de la croissance.
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Tableau 9. Composition élémentaire des bactéries (Penaud, 1989).

Elément Pourcentage du poids sec (%0)
Carbone 50-53
Hydrogéne 7
Azote 12-15
Phosphore 2-3
Soufre 0.2-1
Potassium 1-4.5
Sodium 0.5-1
Calcium 0.01-1.1
Magnésium 0.1-0.5
Chlore 0.5
Fer 0.02-0.2

A T’issus de cing mois d’acclimatation du consortium en présence du diaphag, les

résultats obtenus suite aux différents batch réalises sont représentés par les figures 11 et 12.

DO (600 nm)

0.6 + .
- .
0.3 / -
- . N
- - ™ T
0 } } } } }
0 24 48 72 96 120 144

Temps (heures)

6.2

ag==DO

Figure 11. Croissance du consortium microbien en présence du diaphag (0.1 gramme/L).
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Figure 12. Evolution de la biomasse du consortium microbien en culture batch en présence de
diaphag (0.1 g/L).

L’allure des courbes obtenues, a permis de mettre en évidence quatre phases de
croissance assez distinctes. La premiére phase révele, sur la base des densités otiques et des
poids sec mesurés, un dédoublement de la biomasse microbienne apres seulement 24 h de
croissance en présence du xénobiotique. Cette premiére phase de croissance correspond en
réalité a la phase d’accélération durant laquelle le consortium microbien semble avoir réussi a
utiliser le diaphag, en absence de tout effet inhibiteur visible de ce dernier, comme unique
source de carbone et d’énergie. L’absence, remarquée, d’une phase de latence au niveau de la
courbe de croissance semble justifier le comportement assez intéressant du consortium. Au-
dela des premicres 24 h, I’allure de la courbe révéle une augmentation assez ralentie et
progressive de la croissance jusqu'a atteindre une DO et une biomasse maximales au bout de
72 h d’incubation. Cette seconde phase, qui est une preuve supplémentaire du phénoméne
d’adaptation des microorganismes aux nouvelles conditions de croissance, correspond en
réalité a la phase exponentielle de croissance proprement dite durant laquelle il y a diminution

de la quantité de substrat disponible pour les microorganismes dans le milieu de culture.
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Une troisiéme phase de croissance est amorcée dés la 72°™ heure et s’étend jusqu’a la
120%™ heure d’incubation de la culture. Il s’agit de la phase stationnaire de croissance qui
révéle un ralentissement assez marqué de la croissance cellulaire en raison d’une quasi-

disparition du substrat dans le milieu en plus de I’accumulation des produits de dégradation.

Par ailleurs, le suivi de la variation du pH a révélé une acidification progressive du milieu
de culture. Cette nette diminution du pH, qui semble s’étendre jusqu’a la 120°™ heure
d’incubation, est sans aucun doute liée a I’activité cellulaire présente dans le milieu de

culture.

Dés la 120°™ heure d’incubation, une chute de la densité optique et du poids sec est
amorceée. Il s’agit de la phase de déclin cellulaire. Cette phase correspond a une décroissance
cellulaire consécutive au phénomeéne de lyse entrainant une libération des protéines dans le

milieu. La présence de ces composés azotés justifie I’augmentation du pH de la culture.

Les résultats obtenus a 1’issus des tests d’acclimatation du consortium microbien,
révélent 1’absence d’effet toxique encore moins inhibiteur du diaphag. Bien au contraire, il
semble que le consortium microbien a pu se développer en présence du xénobiotique
additionné au milieu de culture comme seule et unique source de carbone et d’énergic. Cela
semble confirmer une fois encore la forte adaptation et la tres grande acclimatation des
souches microbiennes a celui-ci. L’absence de phase de latence réveéle quant a elle
I’excellente adaptation des enzymes microbiennes a ce xénobiotique durant la période
d’acclimatation ou bien encore dans leurs environnements originaires. Pitter et Chudoba

(1990) ont nommé la phase d’acclimatation par une phase d’induction enzymatique.

L’acclimatation du consortium microbien en présence du diaphag a sans aucun doute
permis non seulement de diminuer la durée de la phase de latence et d’accélérer le processus
de dégradation mais également d’atténuer I’effet inhibiteur du xénobiotique sur la croissance

souvent constaté en début de période d’adaptation.

Ces observations ont été faites par Gonzalez et al. (2001) suite a leurs travaux sur la
biodégradation du phénol, dans un bioréacteur a lit fluidisé avec des cellules immobilisées de
Pseudomons putida. Ils ont observé un taux de dégradation du phénol tres élevé (capacité
d’élimination maximale) lors de I’utilisation d’un consortium fortement adapté a celui-cCi.
Cependant, aucune dégradation n’a été constatée pour les souches non acclimatées. Chong et

Lin (2007), ont obtenu eux aussi, lors de leurs travaux sur la biodégradation de l'acide 2,4-
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dichlorophénoxyacétique (2,4-D), une capacité d’¢élimination maximale du xénobiotique par
une biomasse acclimatée. Une fois encore, ces observations ont été faites par Aelion et al.
(1987) lors de la biodégradation d’un mélange de composés xénobiotiques. Sahinkaya et
Dilek (2005) ont observé, quant a eux, une diminution remarquable de I’effet toxique du 4-

chlorophénol (4-CP) sur la culture apres I’acclimatation des bactéries.

Lewis et al. (1986), Aamand et al. (1989) et Chong et Nguyen (2016) ont réussi a
démontrer qu’il existe une corrélation entre I’acclimatation de la biomasse microbienne en
présence des composés xénobiotgiues a dégrader et la longueur de la phase de latence. En
général, plus ’acclimatation de la biomasse augmente, moins la durée de la phase de latence

diminue.

Plusieurs autres auteurs Buitron (1993), El Fantroussi et al. (1998), Zhuang et al .
(2005) et Hoppe-Jones et al. (2012) ont montré qu’afin d’accélérer le processus biologique, il
est apparu intéressant d’additionner des microorganismes acclimatés dans le milieu de
réaction. Chong et al. (2014) ont montre, que la biodégradation de T’acide 2,4-
dichlorophénoxyacétique en présence de boue activée préalablement acclimatée démarrera
plus vite et avec un taux élevé comparée a celle obtenue avec un consortium non acclimaté.
Les travaux de Moreno-Andrade et Buitron (2004) sur la biodegradation du 4-Chlorophénol
par un procedé discontinu de type SBR (Sequencing Batch Reactor), ont montré quant a eux,
au cours de I’acclimatation pour une concentration initiale de 50 mg/L du 4-CP que le temps

de dégradation a été réduit de 40 heures a 50 minutes apres 10 cycles.

L’efficacité de 1'utilisation des procédés adaptés a ete largement étudiée par Diaz (2004)
au cours des travaux menés sur la biodégradation des polluants aromatiques, Ferro Orozco et
al. (2013) sur la biodégradation du Bisphénol A, Katipoglu et al. (2010) sur la biodégradation
de Tl’acide 2,6-dihydroxybenzoique et peptone, Movahedyan et al. (2008) sur la
biodégradation du 4-chlorophénol en utilisant un procédé discontinu de type SBR
(Sequencing Batch Reactor), Swindoll et al. (1988) sur la biodégradation du phénol et du
toluéne. Truong et Nguyen (2016) sur la biodégradation du 2,4-D par boue activée en culture
batch, Almeida et al. (2013) sur la biodégradation des produits pharmaceutiques par boue
activée et culture pure et Jalayeriet al. (2013) sur la biodégradation du phénol en culture
batch.

Dans le souci de s’acquérir de la viabilit¢ des microorganismes en présence du

xénobiotique, des tests de viabilité cellulaire ont donc été réalisés, une fois par semaine, par
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simple étalement d’une Ose, prélevée dans la culture, sur la surface d’une gélose nutritive. Au
bout de 24 h d’incubation seulement, une croissance microbienne est réguliérement révélée a

la surface de la gélose, ce qui témoigne d’une réelle viabilité des microorganismes (figure 13).

Figure 13. Croissance du consortium sur la surface de la gélose nutritive (GN) aprés 24 h

d’incubation a 30 °C.
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4.2. Etude en batch de Il’effet de la concentration du diaphag sur la

croissance du consortium acclimaté

Aprés environ cing mois de sélection et d’acclimatation du consortium incriminé dans la
biodégradation du diaphag, nous avons étudié ici I’impact de la variation de la concentration
initiale du diaphag sur la croissance de la population mixte en culture batch. L’intérét de cette
étude comparative vise a déterminer I’effet de la concentration du diaphag non seulement
dans le processus de dégradation mais également a I’égard de la viabilité du consortium
impliqué dans ce processus. Les essais de dégradation du diaphag ont été conduits dans des
erlenmayers de 250 ml contenant 100 ml du milieu MBS et inoculé avec 10 ml de la biomasse
préalablement acclimatée. Le diaphag est ajouté dans le milieu, comme seule source de
carbone et d’énergie, a différentes concentrations de 0.1, 0.3, 0.5, 0.8 et 1 g/L. Les
erlenmayers sont agités a raison de 200 rpm sur un agitateur & 30 °C. La croissance des
cultures a été suivie par mesure de 1’absorbance a 600 nm et du poids sec. La variation du pH

du milieu a été mesurée régulierement au cours de I’incubation.

Les résultats des différents essais de biodégradation obtenus aprés environ une semaine
d’incubation sont illustrés par les figues 14, 15 et 16. En effet, la comparaison des allures des
courbes obtenues révéle nettement I’absence totale d’effet inhibiteur des différentes
concentrations du diaphag sur la croissance du consortium microbien préalablement
acclimaté. Au contraire nous assistons a un dedoublement de la biomasse microbienne au bout
de 24 heures d’incubation en plus de la diminution du pH du milieu. Le maximum de
croissance est obtenu apres 120 h d’incubation a 30 °C. Le consortium microbien
préalablement acclimaté est visiblement capable de croitre en présence des différentes
concentrations du diaphag comme seule source de carbone et d’énergie. Celui-ci semble s’étre

adapté pour dégrader et résister a de fortes concentrations du diaphag.
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Figure 14. Evolution de la biomasse du consortium microbien acclimaté en culture batch.
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Figure 15. Evolution de la croissance du consortium microbien en culture batch.
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Figure 16. Evolution du pH du milieu lors de la croissance du consortium microbien en
culture batch.

Cependant, ces differentes concentrations du substrat ne semblent pas avoir les mémes
effets sur I’activité microbienne. En effet, pour des concentrations de 0.1 g/L et 0.3 g/L la
biomasse du milieu a atteint, en moyenne, un maximum estimé a 25.6 mg et 26.1 mg apres
120 h d’incubation, respectivement. Alors que la biomasse de la culture pour une
concentration de 0.5 g/L a atteint un maximum de 38.01 mg. Pour des concentrations
supérieures a 0.5 g/L, la biomasse de la culture mixte est de 28.91 mg et 28.33 mg pour des
concentrations de 0.8 g/L et 1 g/L, respectivement (figures 14). Ces observations ont
également été constatées pour les variations de la densité optique (figure 15) et les variations
du pH (figure 16). D’aprés ces résultats, nous constatons que la croissance maximale du
consortium microbien a été observée pour une concentration en diaphag de 0.5 g/L. Les
concentrations supérieures a cette valeur ont révélé des croissances moins importantes. En
effet, la croissance commence a diminuer, et cela est di probablement a une inhibition de la
culture mixte en présence de fortes concentrations en diaphag (phénomene de toxicité). Ainsi
il est claire que les souches microbiennes exhibent, sans aucun doute, une meilleure activité
lorsque le xénobiotique est additionné, a une concentration de 0.5 g/L comme seule source de
carbone et d’énergie. Ces résultats sont confortés par ceux obtenus par Markiewicz et al.

(2017b). lls ont rapporté a partir de leurs travaux de biodégradation, que les souches

80



Résultats et discussion

microbiennes sélectionnées exhibent une tres faible activité lorsque le diaphag est additionné

au milieu a une concentration de 70 mg/litre.

Ainsi, suite a ces résultats, il nous a été possible d’estimer la concentration optimale du
diaphag pouvant donner lieu a une croissance maximale et qui est de 0.5 g/L. Elle a donc éte

retenue pour la suite des expérimentations.

4.3. Etude de I’hydrophobicité du consortium microbien

La mesure de I’hydrophobicité du consortium microbien realisée selon le protocole
BATH (Bacterial Adherence To Hydrocarbon) (Rosenberg, 1984), a révélé que le consortium
microbien acclimaté au diaphag exhibe une affinité non négligeable vis-a-vis du solvant
apolaire utilise (xylene). En effet un pourcentage d’hydrophobicité de 35 % a été obtenu chez
les cellules microbiennes ce qui révele une adhérence moyenne des cellules. Des observations
similaires ont été rapportées par Ascon-Cabrera et Lebeault (1993) et Gauthier et al. (2003)
lors de travaux sur la dégradation d’hydrocarbures par des souches bactériennes. Ascon-
Cabrera et Lebeault (1995) ont montré que I’augmentation globale de I’hydrophobicité de la
biomasse est un facteur clé orientant vers une meilleure sélection de micro-organismes
compétents au cours de leurs travaux sur la dégradation du 2,4,6- trichlophénol par une

culture mixte.
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4.5. Etude microbiologique du consortium dégradant le diaphag

L’¢tude microbiologique consiste en I’isolement et la caractérisation des
microorganismes composant le consortium apres une période d’acclimatation et d’adaptation

de cing mois en présence du diaphag comme seule et unique source de carbone et d’énergie.

Au bout d’une semaine d’incubation des boites de pétri ensemencées a 1’aide d’une
suspension du consortium mise en présence avec le diaphag, les résultats des observations

macroscopiques préliminaires sont illustrées par la figure 17.

Figure 17. Isolement du consortium incriminé dans la dégradation du diaphag sur MBS solide

apres 7 jours d’incubation.

Des colonies d’apparence assez homogenes se sont développées et utiliser ainsi le
xénobiotiqgue comme seule source de carbone disponible dans le milieu. La présence du
substrat dans le milieu MBS solide ne semble pas avoir eu un quelconque effet inhibiteur sur

la croissance cellulaire.
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Une série de repiquages, sur Mueller Hinton coulé en boite, des colonies obtenues ont
donc été réalisés dans le but de s’acquérir de la nature ainsi que du degré de pureté de la

biomasse présente a la surface du milieu.

Les résultats obtenus suite aux examens macroscopiques effectués, ont révélé la
présence de deux types de colonies a la surface du milieu de culture. Le premier type de
colonies sont de nature opaque, rondes et de couleur rouge (figure 18). Le deuxiéme type,
quant a lui, sont petites, de nature opaque, rondes de couleur beige (figure 19).

\Figure 18. Isolement de la souche bactérienne 1 sur Mueller Hinton aprés une série de

repiquages.

Figure 19. Isolement de la souche bactérienne 2 sur Mueller Hinton apres une série de

repiquages.
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L’examen microscopique de quelques colonies prises aléatoirement a la surface du
milieu gélosé, a révélé, aprés coloration différentielle de Gram, la présence de coccobacilles
colorés en rose (Gram -) pour le premier type d’isolat, tandis que le second isolat indique la

présence de courts bacilles colorés en rose (Gram -) (figure 20 et 21).

Figure 20. Observation microscopique du premier type d’isolat aprés coloration de Gram
(Gross. x100).

Figure 21. Observation microscopique du second isolat apres coloration de Gram

(Gross. x100).
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Les résultats obtenus suite aux examens macroscopiques, microscopiques suivis des
tests de la catalase et de ’oxydase sont regroupés dans le tableau 10. Le test de la mobilité

cellulaire a révéle, quant a lui, une mobilité chez les souches isolées et purifiées.

Tableau 10. Caractéristiques macroscopiques et microscopiques des souches isolées.

Caracteres Souche 1 Souche 2

Forme des colonies Petites colonies rondes, Petites colonies rondes,

opaques et de couleur rouge opaques et de couleur beige

Forme des cellules Coccobacilles De courts bacilles
Gram Négative Négative
Catalase Positive Positive
Oxydase Négative Positive
Mobilité Mobile Mobile

L’identification des espéces bactériennes incriminées dans la biodégradation du
diaphag a été rendue possible grace a I'utilisation des galeries biochimiques APl 20E et API
20NE (Bio Mérieux, France). Les résultats ainsi obtenus sont révélés par les figures 22 et 23
et regroupés dans le tableau 11 et 12. L’ensemble des caractéristiques biochimiques a partir
des deux types de galeries a permis d’identifier, ainsi, I’espéce Aeromonas hydrophila et
Serratia odorifera comme étant les seules souches bactériennes présentent dans le milieu et

capable de métaboliser le xénobiotique comme unigue source de carbone disponible.

85




Résultats et discussion

Tableau 11. Résultats de la lecture de la galerie biochimique API 20E pour la souche
Serratia odorifera apres 24 h d’incubation & 37°C.

APl 20E
Caractéres Résultats Caractéres Résultats
ONPG + GEL +
ADH + GLU +
LDC + MAN +
oDC + INO +
CIT + SOR +
H2S - RHA +
URE - SAC +
TDA + MEL +
IND + AMY +
VP - ARA +

> ‘4 Yy /
ONPG
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Figure 22. Résultats de I’identification biochimique de Serratia odorifera

a I’aide de la galerie API 20E.
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Tableau 12. Résultats de la lecture de la galerie biochimique APl 20NE pour la souche
Aeromonas hydrophila aprés 24 h d’incubation a 30 °C.

APl 20NE
Caractéres Résultats Caractéres Résultats
NOs + MNE +
TRP + MAN +
GLU + NAG +
ADH - MAL +
URE - GNT +
ESC + CAP +
GLE + ADI +
PNPG + MLT -
GLU + CIT +
ARA + PAC -

Figure 23. Résultats de I’identification biochimique d’Aeromonas hydrophila a I’aide de la
galerie API 20NE.

Aeromonas hydrophila, une espece bactérienne anaérobie facultative, appartient a la
famille des Aeromonadaceae (Colwell et al., 1986). Elle est ubiquitaire des environnements
aquatiques (Hazen et al., 1978), et peut étre trouvée dans les eaux potables, d’égouts et douces
(Schubert, 1975 ; Rippey et Cabelli, 1980 ; Burke et al., 1984). Elle a été trouvée incriminée
dans la biodégradation du bromuconazole en systéme biphasique MBS/huile de silicone
(Ouartsi, 2010), dans la biodégradation du Carbendazime (Kalwasinska et al., 2008) et dans la
biodégradation de chlorure du benzyldimethylalkylammonium (Patrauchan et Oriel, 2003).

Serratia odorifera, quant elle, a été trouvée incriminée dans la biodégradation du
tributylphosphate (Berne et al., 2004 ), ainsi que d’autres xénobiotiques (Khleifat, 2006 ;
Ebrahimi et al., 2012).
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4.6. Essai de biodégradation du diaphag en culture batch

4.6.1. Détermination des souches aptes a dégrader le diaphag

La biodégradation du diaphag par chacune des souches pures préalablement isolées et
identifiées et également de la culture mixte a été réalisée en culture batch. Les essais de
dégradation du diaphag ont été conduits dans des erlenmayers de 250 ml contenant 100 ml du
milieu MBS et inoculé avec 10 ml de la biomasse isolées et identifiées. Le diaphag est
additionné dans le milieu de culture a la concentration initiale de 0.5 g/L. Les erlenmayers
sont agités a raison de 250 rpm sur un agitateur ping-pong a 30 °C. La disparition du
xénobiotique dans le milieu a été suivie pendant une semaine. Parallelement, I’évolution de la
biomasse bactérienne a été, quant a elle, suivie par la détermination du poids sec et la densité
de la culture a 600 nm. Les essais sont réalisés en triple pour chacune des souches

bactériennes.

Les resultats de biodégradation par Serratia odorifera obtenus aprés environ une
semaine d’incubation sont illustrés par les figures 24 et 25. Ainsi, les allures des courbes
indiquent une disparition progressive du xénobiotique dans le milieu et une augmentation de
la biomasse et de la DO de la culture pure. Le maximum de croissance, estime en poids sec et
en DO, a éte atteint apres 120 h (06 jours) d’incubation. La dégradation maximale du diaphag
semble avoir eu lieu lors des premieres heures de la culture. Ce qui est en parfaite corrélation
avec I’évolution de la croissance des souches bactériennes qui, une fois encore, a atteint son
maximum (phase exponentielle) aux alentours des 3 premiers jours de culture. Ces résultats
révelent que Serratia odorifera est capable de métaboliser et utiliser de fagon quasi-certaine le
diaphag comme unique source de carbone et d’énergie. La capacité de Serratia odorifera de

dégrader le diaphag révele sa réelle adaptation et sa grande affinité vis-a-vis du xénobiotique.
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Figure 24. Degradation du diaphag par Serratia odorifera en présence du diaphag (0.5 g/L), a
30 °C et une vitesse d’agitation de 250 rpm (chaque valeur correspond a une moyenne

obtenue a partir de trois répétitions).
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Figure 25. Croissance de Serratia odorifera en présence du diaphag (0.5 g/L), a 30 °C et une
vitesse d’agitation de 250 rpm (chaque valeur correspond a une moyenne obtenue a partir de

trois répétitions).
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Les résultats de la biodégradation du diaphag par Aeromonas hydrophila en batch sont
représentés par les figures 26 et 27. L’allure des courbes de croissance révéle ’absence d’effet
toxique du diaphag sur la croissance de la souche bactérienne. En effet, une croissance
typique est ainsi obtenue avec une augmentation de la DO et de la biomasse de la culture
suivie d’une acidification du milieu (diminution du pH). Le maximum de croissance est
obtenue aprés 120 heures d’incubation a 30 C°. En plus, la concentration du diaphag diminue
progressivement dans le milieu pour atteindre un minimum estimé a 5.93 mg/L au bout de 96
d’incubation. Aeromonas hydrophila est également capable de métaboliser et utiliser le

diaphag comme unique source de carbone et d’énergie.
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Figure 26. Dégradation du diaphag par Aeromonas hydrophila en présence du diaphag (0.5
g/L), a 30 °C et une vitesse d’agitation de 250 rpm (chaque valeur correspond & une moyenne

obtenue a partir de trois répétitions).
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Figure 27. Croissance d’Aeromonas hydrophila en présence du diaphag (0.5 g/L), a 30 °C et
une vitesse d’agitation de 250 rpm (chaque valeur correspond a une moyenne obtenue a partir

de trois répétitions).

Les figures 28 et 29 représentant la biodégradation du diaphag par le consortium mixte,
illustrent une courbe de croissance typique c'est-a-dire avec une croissance exponentielle
(augmentation de la DO et de la biomasse), une diminution du pH du milieu et une
disparition totale du diaphag dans le milieu au bout de 72 heures d’incubation. La population
mixte est donc capable de dégrader le diaphag comme unique source de carbone et d’énergie
présent dans le milieu a une concentration de 0.5 g/L. Ce phénomene observé témoigne une

fois de plus, d’une forte adaptation et une trés grande acclimatation des souches bactériennes

au xénobiotique.
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Figure 28. Déegradation en batch du diaphag (0.5 g/L) par culture mixte (chaque valeur

correspond & une moyenne obtenue a partir de trois repétitions).
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Figure 29. Croissance de la culture mixte en présence du diaphag (0.5 g/L), a 30 °C et une
vitesse d’agitation de 250 rpm (chaque valeur correspond a une moyenne obtenue a partir de

trois répétitions).
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Les résultats de cette présente étude montrent qu’au sein du consortium bactérien, les
deux souches bactériennes : Aeromonas hydrophila et Serratia odorifera, sont capables de

croitre sur le diaphag comme seule source de carbone et d’énergie en culture pure.

Ce test réalisé en milieu liquide a été repris en cultures solides sur boites de pétri.
Chacune des souches pures préalablement isolées et identifiées, a été mise en suspension dans
une quantité minimale d’eau physiologique stérile puis ensemencée sur milieu MBS solide
coulé en boite de pétri. Le diaphag seule source de carbone et d’énergie a été ajouté a une
concentration de 50 mg/L. Aprés 48 h d’incubation a 30 °C, une croissance microbienne est
révélée a la surface de la gélose. Ce-ci confirme une fois encore que les souches bactériennes
Aeromonas hydrophila et Serratia odorifera ont la capacité de croitre en dégradant le
diaphag.

4.6.2. Etude cinétique :

La détermination de D’activité spécifique de la biomasse microbienne (AS en ng/mg
biomasse.N) @ €té réalisée pour chacune des souches pures degradant le diaphag et également
pour la culture mixte. Elle correspond a la quantité de substrat (ng) dégradé par unité de
biomasse (mg) et par unite de temps (h). Les activités ont été mesurées pendant la phase

exponentielle de croissance. Les résultats obtenus sont regroupés dans le tableau 13.

Des différences remarquables existant entre les deux souches bactériennes ont été
constatées. En effet, Serratia odorifera possede la plus forte vitesse de dégradation du

diaphag estimée a 24.1 ng/mg.h.

La détermination du rendement de dégradation montre que 95.88% du diaphag a été
dégrade par la culture mixte et environ 85% par chacune des cultures pures (voire tableau 13).
Cependant, une faible prolifération du consortium a été constaté en milieu (figure 24, 26 et
28) ce qui peut constituer en réalité un avantage pour 1’épuration industrielle. Les résultats
obtenus peuvent étre comparés avec ceux de Mrozik et Stefanska (2014) qui ont utilisé un
consortium bactérien isolé d’un sol agricole pour la dégradtion du diaphag. Ces auteurs ont
établie une moyenne de biodégrdation du diaphag estimée a environs 85%, dans des
conditions différentes a celles utilisées dans ce présent travail. Par ailleures ces résultats sont
en contradiction avec ceux de Reis et al . (2014) qui ont montré dans leurs travaux que la

dégradation du diaphag par Achromobacter denitrificans menait a une faible minéralisation
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estimée a seulement 19% et ceux de Mrozik et Stefanska (2014) qui ont constaté, que le
rendement de biodégradation par un consortium mixte prélevé d’un sol brun pouvait atteindre
30% sous des conditions anaérobies. Par ailleurs, Markiewicz et al. (2017a) ont rapporté que
le rendement de minéralisation (biodégradation ultime) par une biomasse microbienne
prélevée dans une station d’épuration municipale est estimé a 18% sous des conditions
aérobies et une température de 20 °C. En outre, les travaux de Markiewicz et al. (2017b),
utilisant une culture mixte prélevée a partir d’une boue activée provenant d'un bassin
d'aération d’une station d'épuration municipale, ont obtenu eux aussi un rendement de
dégradation nettement inferieur a celui obtenu dans cette présente étude estimé a seulement
3%.

Tableau 13. Activites spécifiques de la culture mixte et des cultures pures.

Souches Activités spécifiques | Biodégradation du
(ng/mMg biomasse.h) diaphag (%)
Culture mixte 19.2 95.88
Aeromonas hydrophila 22.3 88.88
Serratia odorifera 24.1 82.94

Cependant, la culture mixte semble étre plus performante et plus active dans la
dégradation du diaphag que les cultures pures. Ainsi, une combinaison des deux souches
bactériennes acclimatées s'est révelée nécessaire pour la dégradation quasi-compléte du
diaphag. Ces résultats ont ainsi révélé une possible interaction complémentaire entre les deux
souches du consortium. Cette compétance des cultures mixtes est fréquemment rencontrée
dans les études de biodégradation des composés xénobiotiges. Zhang et al. (2013) ont
sélectionné une culture mixte de Stenotrophomonas maltophilia et de deux souches de
Pseudomonas sp. capable de dégrader le paracétamol. Ils ont trouvé que la dégradation était
significativement plus élevée avec l'utilisation du consortium par rapport a l'utilisation de
souches individuelles. Carvalho et al. (2002) ont rapporté, quant a eux, que I’utilisation d une

population mixte de trois espéces bactériennes différentes était nécessaire pour la
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minéralisation compléte du fluorbenzene. Jiang et al. (2006) ont utilisé une culture mixte
bactérienne pour augmenter le taux de dégradation du phénol alors que Sgrensen et al. (2008)
pour augmenter le taux de dégradation du diuron. Kim et al. (2009) ; Ha et al. (2016) ont
trouvé que les cultures mixtes microbiennes sont potentiellement efficaces dans la

biodégradation des composeés récalcitrants.

La dégradation du diaphag est réalisée par chacune des souches pures, mais elle est
fortement stimulée par une interaction synergique du consortium obtenu a partir de la méme

culture dégradant le diaphag.
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4.7. Etude de la biodégradation du diaphag en culture continue

La biodégradation du diaphag en culture continue a été réalisée dans un biolaveur a
cellules fixées de deux litres. Le fermenteur est alimenté avec un volume liquide de 1 litre
composé de 0.7 litre du milieu MBS et 0.3 litre d’un inoculum constitué de la culture mixte
capable de dégrader le diaphag, préalablement acclimatée en culture batch et identifiée. Le
milieu est aéré a 20 L/min et agité afin de permettre une parfaite homogénéité du milieu. Le
fermenteur est maintenu a une température ambiante de 30 °C (Montes et al., 2010). Le débit
d’alimentation est de 3.24 L/h. Le diaphag, seule source de carbone et d’énergie, a été ajouté a
la concentration initiale de 0.5 g/L. Durant les premiers mois du fonctionnement du réacteur,
la concentration du diaphag est maintenue faible afin de permettre la fixation de I’inoculum
sur la pierre ponce (formation de biofilm) et d’éviter une éventuelle toxicité induite par le
xénobiotique lui-méme. Apres deux mois de fonctionnement du réacteur, I’absence de
biomasse dans la phase liquide a été constatée. La formation du biofilm est devenue visible
sur la surface des pierres ponces (figure 30). L’attachement des bactéries augmente
progressivement avec 1’augmentation du temps de démarrage. La mesure du poids sec indique
que 45 g de biomasse ont été immobilisés sur la pierre ponce du biolaveur. Le biofilm s’est
développe avec succés pendant la période de démarrage de bioréacteur. De plus, la durée
d’immobilisation des bactéries et d’acclimatation s’emble étre raisonnable (2 mois). En outre,
les résultats obtenus indiquent que I'inoculation du réacteur avec un consortium préalablement
acclimaté au diaphag a permis d’accélérer la formation du biofilm et également de réduire la
période de démarrage du réacteur. Veiga et Kennes (2001) ont rapporté que l'inoculation d'un
biolaveur a cellules fixées pour I'élimination d’un mélange de polluants par des communautés
microbiennes adaptées a ces contaminants a considérablement réduit la période de démarrage
du réacteur. Moussavi et Mohseni (2008) ont effectué eux aussi, les mémes observations lors
de ces travaux sur la biodégradation du phénol par un consortium acclimaté a 1’aide d’un
biolaveur a cellules fixées. De méme, les recherches de Guang-hui et al. (2007) ont démontré
que I'ensemencement d'un réacteur a cellules fixées avec des cultures mixtes adaptées pouvait
souvent améliorer les performances du réacteur ou raccourcir la période d'acclimatation ou de

démarrage.
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Figure 30. Formation du biofilm sur la surface des pierres ponces apres deux mois du

fonctionnement du réacteur.
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A Tissus de la période de démarrage du biolaveur, la concentration en diaphag a
I’entrée du réacteur a été progressivement augmentée de 0.5 g/L a 5 g¢g/L. Le débit
d’alimentation variant de 3.24 L/h a 14 L/h. La concentration du diaphag a été mesurée et le

rendement de dégradation calculé pendant les 120 jours de fonctionnement du réacteur.

Le tableau 14 présente les résultats des caractéristiques ainsi que les performances du
réacteur obtenus pour une concentration du diaphag a I’entrée du réacteur maintenue a 5 g/L
et une gamme de débit variant de 3.24 a 14 L/h. Le réacteur a donc pu démarrer avec succes.
Un comportement stable du réacteur a été observé dans ces conditions de culture sans aucun
probléme de colmatage apparent. De plus, le rendement de dégradation du diaphag est
supérieur a 96%.

Pour une alimentation moyenne du réacteur en diaphag de 0.5 g/L a un débit de
6.3 L/h, soit une vitesse approximative de 1.15 m/h, ce qui correspond a une vitesse de charge
de 1.86 g/L.h, un rendement de dégradation maximal de 99.6% a été obtenu et une capacité
d’¢élimination de 3.14 g/L.h. La concentration du diaphag a la sortie du réacteur est de 0,00196
g/L. Au-dela de ce débit, on observe une diminution du rendement d’élimination du diaphag
jusqu’a atteindre un rendement estimé a 96.66% pour un débit de 14 L/h ce qui correspond a
une vitesse de 2.5 m/h, apres quatre-vingt-huit jours du fonctionnement du réacteur. Ce
résultat correspond a une capacité d’élimination maximale de 4.003 g/L.h. La concentration
maximale en diaphag a la sortie du réacteur est de 0.0167 g/L. La diminution du rendement
d’¢élimination du diaphag dans cette gamme de débits peut étre expliquée comme étant due a
des problemes de transfert de masse vers le biofilm (limitation de la diffusion). Ainsi, les
bactéries n’ont pas eu suffisamment de temps pour dégrader toute la quantité de diaphag
présente dans le réacteur (le temps de passage a diminuer car le débit d’alimentation a
augmenter). Des observations similaires ont été constatées par An et al. (2010) sur la
biodégradation de 1’éthanethiol et par Li et al. (2008 b) sur la biodégradation du toluéne par
Bacillus cereus a l’aide d’un biolaveur a cellules fixées. Cependant, pour un débit
d’alimentation faible de 3.24 L/h, soit une vitesse de 0.57 m/h et un temps de passage de
0.52 h, le rendement de dégradation est de 98.62%, ce qui correspond a une capacité
d’élimination de 0.94 g/L.h, avec une concentration de diaphag en sortie du réacteur de
0.00686 g/L. La biodegradation du diaphag est assez satisfaisante méme pour un débit faible.
Les résultats obtenus ont indiqué que le rendement d'élimination du diaphag dans le réacteur a
cellules fixées est considérablement affecté par les variations du débit. Chou et Wang (2007)

ont observé que les performances du biolaveur a cellules fixées ont été affectées par les
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variations du débit au cours de leurs travaux sur la biodégradation de I’ammonium.

Luvsanjamba et al. (2008) rapportent que le temps de résidence de I'effluent est 1'un des

paramétres les plus importants dans le processus de biolaveurs a cellules fixées. Liu et al.

(2013) montrent eux aussi, que le temps de résidence est 'un des facteurs clés les plus

importants affectant 1’efficacité d’élimination dans le biolaveur a cellules fixées. Moussavi et

Mohseni (2008) rapportent également que les performances du réacteur sont affectées par la

variation du temps de résidence lors de ces travaux sur la biodegradation du phénol.

Tableau 14. Caractéristiques et performance du biolaveur en présence d’une concentration de

diaphag de 0.5 g/L (chaque valeur correspond & une moyenne obtenue & partir de trois

répétitions).

Jours 1-7 8-15 16-23 44-73 | 74-81 | 82-88
Débit d’alimentation (L/h) 3.24 4.42 6.3 9.03 | 11.66 14
Vitesse (m/h) 0.57 0.78 1.15 1.66 2.14 2.5
Temps de passage (h) 0.52 0.38 0.26 0.18 0.14 | 0.12
Concentration du diaphag a ’entrée | (g/L) 0.5 0.5 0.5 0.5 0.5 0.5
Charge en diaphag (g/h) 1.62 2.21 3.15 451 5.83 7
Vitesse de charge en diaphag (g/L.h) | 0.95 1.30 1.86 2.67 344 | 4.14
Concentration du diaphag a la sortie | (g/L) | 0.00686 | 0.00266 | 0.00196 | 0.00976 | 0.013 | 0.0167
Elimination du diaphag (g/h) 1.59 2.19 3.13 4.42 5.67 | 6.76
Capacité d’élimination du diaphag | (g/L.h) | 0.94 1.3 3.14 2.61 | 3.36 | 4.003
Rendement de dégradation (%) 98.62 99.46 99.6 98.04 | 97.4 | 96.66
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Tout en maintenant la concentration en diaphag a I’entrée du réacteur de 1 g/L, le débit
d’alimentation a été progressivement augmenté de 3.24 jusqu’a 6.3 L/h. Les caractéristiques
ainsi que les performances du réacteur durant cette période de I’expérimentation sont

représentées dans le tableau 15.

Pour une alimentation maximale du réacteur en diaphag de 1 g/L & un débit de 6.3 L/h,
soit une vitesse approximative de 1.15 m/h, ce qui correspond a une vitesse de charge de
3.72 g/L.h, nous avons obtenu un rendement de dégradation maximal de 99.6%. Ce résultat
correspond a une capacité d’élimination maximale de 3.71 g/L.h. La concentration maximale
en diaphag a la sortie du réacteur est de 0.004 g/L. Cependant, pour un débit d’alimentation de
3.24 L/h et une vitesse de passage de 0.57 m/h, le rendement de dégradation obtenu est de
98.55% seulement et une capacité d’élimination de 1.88 g/L.h. La concentration du diaphag a
la sortie du réacteur est de 0.0145 g¢/L. Apparemment, le réacteur semble répondre

différemment aux variations des débits d’alimentation.

Tableau 15. Caracteristiques et performance du biolaveur en présence d’une concentration de
diaphag de 1 g/L (chaque valeur correspond a une moyenne obtenue a partir de trois

répeétitions).

Jours 24-29 30-36 37-43
Débit d’alimentation ( L/h) 3.24 4.42 6.3
Vitesse (m/h) 0.57 0.78 1.15
Temps de passage (h) 0.52 0.38 0.26
Concentration du diaphag a I’entrée (g/L) 1 1 1
Charge en diaphag (g/h) 3.24 4.42 6.3
Vitesse de charge en diaphag (g/L.h) 1.91 2.61 3.72
Concentration du diaphag a la sortie (g/L) 0.0145 0.00753 0.004
Elimination du diaphag (g/h) 3.19 4.38 6.27
Capacité d’élimination du diaphag (g/L.h) 1.88 2.59 3.71
Rendement de dégradation (%) 98.55 99.24 99.6
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Durant les 31 derniers jours du fonctionnement du biolaveur, la concentration du
diaphag a I’entrée du réacteur est maintenue a 5 g/L. A cette concentration, le débit a été
progressivement augmenté de 6.3 jusqu’a 14 L/h. Les caractéristiques ainsi que les
performances du réacteur obtenues durant cette période de [I’expérimentation sont

représentées par le tableau 16.

Pour un débit d’alimentation de 6.3 L/h soit une vitesse approximative de 1.15 m/h, ce qui
correspond a une vitesse de charge de 18.63 g/L.h, le rendement de dégradation du diaphag
atteint un maximum de 99.6%, ce qui correspond a une capacité d’élimination de 18.56 g/L.h.
La concentration en diaphag a la sortie du réacteur est de 0.0197 g/L. Cependant pour des
débits supérieurs a 6.3 L/h, le rendement de degradation diminue progressivement pour
atteindre un rendement estime a 98.904% a un débit de 14 L/h et a un temps de passage de
0.12 h, apres 120 jours de fonctionnement du réacteur. Ce résultat correspond a une capacité
d’¢élimination de 40.96 g/L.h. En effet sur la base des résultats obtenus, la variation du débit

d’alimentation affecte faiblement le rendement de dégradation du diaphag.

Tableau 16. Caracteristiques et performance du biolaveur en présence d’une concentration de
diaphag de 5 g/L (chaque valeur correspond a une moyenne obtenue a partir de trois

répétitions).

Jours 89-96 | 97-104 | 105-112 | 113-120
Débit d’alimentation (L/h) 6.3 9.03 11.66 14
Vitesse (m/h) 1.15 1.66 2.14 2.5
Temps de passage (h) 0.26 0.18 0.14 0.12
Concentration du diaphag a I’entrée (g/L) 5 5 5 5
Charge en diaphag (g/h) 31.5 45.15 58.3 70
Vitesse de charge en diaphag (g/L.h) 18.63 26.71 34.49 41.42
Concentration du diaphag a la sortie (g/L) 0.0197 | 0.043 0.0432 0.0548
Elimination du diaphag (g/h) 31.37 44.76 57.79 69.23
Capacité d’élimination du diaphag (g/L.h) | 1856 | 26.48 | 34.19 40.96
Rendement de dégradation (%) 99.6 99.14 99.136 98.904
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L'élimination compleéte du diaphag immeédiatement apreés le démarrage du réacteur peut
étre attribuée a la présence de biofilm actif et acclimaté sur une grande surface du support. En
outre, la variation de la concentration initiale en diaphag n'a pas affecté le rendement
d'élimination du diaphag dans le biolaveur un rendement d'élimination élevé maintenu pour
toute les concentrations utilisées. Le diaphag a été dégradé pour atteindre un rendement
maximal de 99.6%. Ces résultats sont supérieurs a ceux rencontrés dans la littérature. Matsuo
et al. (2011), ont rapporté que le rendement d’élimination du diaphag est supérieur a 80%
pendant le traitement des eaux usées a grande échelle et pour des quantités de diaphag rejetées
faibles de I’ordre de 9 ng/L. Khan et Ongerth (2004), ont rapporté, quant a eux, un rendement
d’élimination du diaphag de 29% seulement pendant le traitement des eaux usées a grande

échelle & une température de 20 °C et pour des concentrations de I’ordre de 3 pg/L.

Il est évident que le biolaveur a cellules fixées est un procédé trés efficace pour la
dégradation du diaphag. La grande performance du biolaveur a cellules fixées utilisée dans
cette présente étude pourrait étre due a plusieurs parameétres incluant la surface spécifique
élevée du garnissage et la présence d'une phase liquide mobile qui permet le transfert du
diaphag vers le biofilm et le controle de 1’épaisseur et I’humidité du biofilm. En plus, de la
présence d'une population mixte active dégradant efficacement le diaphag. Liu et al. (2010)
révelent que les performances du biolaveur a cellules fixées reposent principalement sur les
microorganismes fixés sur le support. Une autre explication possible de la haute performance
du reacteur est la structure de la pierre ponce et sa distribution uniforme dans la colonne qui a
problement réduit le court-circuit et a permis la distribution uniforme de 1’cau, des nutriments
et de la biomasse (biofilm) dans la colonne (bonnes conditions de transfert). Ces observations
ont été également constatées par Lee et al. (2010) lors de ces travaux sur la biodégradation de
I’éthyléne a I’aide d’un biolaveur a cellules fixées. Ils ont observé que la performance du
réacteur dans 1’élimination de 1’éthyléne est due en grande partie & la structure du garnissage.
Les travaux de Yang et al. (2011), sur la biodégradation du toluéne a 1’aide d’un biolaveur a
cellules fixées, ont constaté eux aussi que le choix de la structure appropriée du garnissage
affecte les performances du réacteur. Kim et al. (2005), Paca et al. (2007) et Sempere et al.
(2010) revelent que les biolaveurs a cellules fixées sont souvent préférés pour le traitement
des emissions de gaz résiduaires de I’industrie pharmaceutique en raison de leurs faibles
investissements, de leur fonctionnement stable, de leurs taux d'élimination élevés et de leurs
meilleurs contrdles du pH. Dorado et al. (2008) et Schiavon et al. (2016) rapportent

également que le biolaveur a cellules fixées est un procédé tres efficace, rentable et assure une
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minéralisation complete du polluant. Balasubramanian et al. (2012) ont révélé que I’utilisation
de biolaveur a cellules fixées pour le traitement des émissions de gaz résiduaires de 1’industrie
pharmaceutique conduit a une élimination compléte des polluants. Ramirez et al. (2009) ont
obtenu eux aussi, lors de leurs travaux sur la biodégradation de I’ammoniaque par
Nitrosomonas europaea a I’aide d’un biolaveur a cellules fixées, une dégradation compléte du
polluant avec un rendement de 100%. L’efficacité de I’utilisation du biolaveur a cellules
fixées a été egalement rapportée par Schmidt et Anderson (2017) au cours de ces travaux sur
la biodégradation du butanol, Jiang et Tay (2010) sur la biodégradation du sulfure
d’hydrogéne et Moussavi et Mohseni (2008) sur la biodégradation de phénol.

Un rendement de dégradation de 1’ordre de 99.6% laisse supposer que la culture mixte
conduit a la biodégradation compléte du diaphag. En plus, une faible production de biomasse
a été constatée dans le réacteur. Ce resultat est tres intéressant si I’on considere le traitement
biologique du diaphag a grande échelle (formation de boue moins importante, degradation
quasiment complete du polluant). En effet, il indiquerait que le processus n’en génere pas de
composes encore plus toxiques que le diaphag ou bien des produits de réaction susceptibles de

s’accumuler dans le systéme.

De plus, la culture mixte sélectionnée utilise le diaphag comme unique source de
carbone et d’énergie dans un milieu minéral. Nous n’avons pas eu recours a I’enrichissement
du milieu (addition de co substrat, de vitamines, d’extrait de levure ou d’un autre facteur de
croissance) pour facilité I’acclimatation des microorganismes au diaphag comme cela est trés
fréquemment pratiqgué dans la biodégradation de composés xénobiotiques (Penaud, 1989 ;
Wiggins et Alexandre, 1988). Ces conditions de croissance font que la culture mixte est une
culture résistante et peu exigeante. Cette stratégie nous parait bien adaptée a une application
industrielle ultérieure pour le traitement d’effluent chargé en diaphag issus de certaines

industries pharmaceutiques.

En outre, la culture mixte sélectionnée est plus active et plus performante en culture
continue qu’en culture batch. En effet, la culture mixte atteint un rendement maximal de
dégradation en culture continue estimé a 99.6%, alors qu’ il est estimé a seulemnt 95.88 % en
culture batch. La culture mixte reste efficace en culture continue car dans ce type de culture le
milieu est constament renouvelé, favorisant ainssi la dillution des produits de réactions. La
culture mixte perd ses performances en batch car elle est inhibée par ’accumulation des

métabolites intermédiaires. D’autre part, en culture batch la population mixte se trouve en
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suspension , or en culture continue, elle se trouve en biofilm ce qui la rend plus robuste (limite
le risque de contamination extérieure, constitue une barriére pour les composés néfastes a la
croissance bactérienne), plus stable au cours du temps et conduit a la biodégrdation compléte
du diaphag. Zhang et al. (2002) ont fait des observations similaires concernant la
biodégradation quinoléine par Burkholderia pickttii a I’aide d’un réacteur a cellules
immobilisées. lls ont observé que Burkholderia pickttii a montré une meilleure stabilité dans
son métabolisme et de sa prolifération et de la dégradation de la quinoléine en culture

continue qu’en culture batch.
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4.8. lIdentification du consortium microbien présent dans le réacteur

Le réacteur a cellules fixées a été inoculé avec la culture mixte prélevée dans les
erlenmeyers alimentés en batch. Cette population microbienne a été préalablement acclimatée,
sélectionnée pour la dégradation du diaphag. Ce consortium était composé de deux souches

bactériennes Aeromonas hydrophila et Serratia odorifera.

Aprés une année de fonctionnement du réacteur, nous avons tenté d’isoler les
microorganismes présents dans le consortium, de les identifier et d’étudier leur résistance au
diaphag ainsi que le développement de la culture mixte préalablement inoculée dans le

biolaveur.

Une suspension de biomasse a eté préparée a partir de différentes pieces de pierres
ponces prélevées dans le réacteur. La suspension microbienne ainsi obtenue a été ensemencée
sur milieu MBS solide en présence de diaphag. Au bout d’une semaine d’incubation des
boites, les résultats des observations macroscopiques, ont révéle le développement de colonies
d’apparence assez homogénes. La présence du substrat dans le milieu MBS solide ne semble

pas avoir eu un quelconque effet inhibiteur sur la croissance cellulaire.

A Tissus des repiquages successifs des colonies obtenues effectués sur gélose Mueller
Hinton, les examens macroscopiques réalisés sur une culture de 24 h suivis des examens
microscopiques apres coloration de Gram, ont permis d’identifier deux types d’isolats
bactériens i. des colonies rondes blanchatres dont I’examen microscopique révéle des cellules
en forme de court bacilles ii. de grandes colonies présentant une pigmentation verte dont
I’examen microscopique révele, cette fois-ci, des cellules en forme de long batonnets isolées
(figures 31, 32, 33 et 34).
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Figure 31. Isolement de la souche bactérienne 1 sur Mueller Hinton apres une série de

repiquages.

Figure 32. Isolement de la souche bactérienne 2 sur Mueller Hinton apres une série de

repiquages.

Figure 33. Observation microscopique de la souche bactérienne 1 isolée aprés coloration de
Gram (Gross. x100).
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Figure 34. Observation microscopique de la souche bactérienne 2 isolée aprés coloration de

Gram (Gross. x100).

Les résultats obtenus suite aux examens macroscopiques, microscopiques suivis des

tests de la catalase, de I’oxydase et de la mobilité sont regroupés dans le tableau 17.

Tableau 17. Caractéristiques macroscopiques et microscopiques des souches isolées du

fermenteur.

Caracteres

Souche 1

Souche 2

Forme des colonies

Petites colonies rondes,
opaques et de couleur beige

Grande colonies, opaques et
de couleur beige

Forme des cellules

Courts bacilles

Longs bacilles

Gram Négative Négative
Pigments Pas de pigments Vert
Catalase Positive Positive
Oxydase Positive Positive
Mobilité Mobile Mobile

Les tests d’identifications réalisés grace aux galeries biochimiques API 20NE, ont

permis d’identifier les espéces Aeromonas hydrophila et Pseudomonas aeruginosa (tableau

18 et figures 35 et 36).
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Tableau 18. Résultats de la lecture des galeries biochimiques API 20NE pour les souches
isolées aprés 24 h d’incubation a 30 °C.

APl 20NE

Caractéres Souche 1 Souche 2

NOs
TRP
GLU
ADH
URE
ESC
GLE
PNPG
GLU
ARA
MNE
MAN
NAG
MAL
GNT
CAP
ADI
MLT
CIT
PAC

+|+ |+
1
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Figure 35. Résultats de I’identification biochimique d’Aeromonas hydrophila

a I’aide de la galerie APl 20NE.
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Figure 36. Résultats de I’identification biochimique de Pseudomonas aeruginosa

a I’aide de la galerie APT 20NE.

Pseudomonas aeruginosa une espéce bactérienne, aérobie, appartient a la famille des
Pseudomonadaceae. Elle préféere le milieu aquatique et survit pauvrement dans les sols,
particulierement les sols secs. Elle est aussi un agent pathogéne opportuniste répondu dans les
milieux hospitaliers et bénéficie, de ce fait, d’une plus grande attention, ce qui en fait I’espece
de ce genre la plus étudiée (Knirel, 1990 ; Abdallah, 1991). Elle présente, en outre,
I’avantage de former des biofilms sur des surfaces humides comme celles des roches et du sol,
propriété technologique intéressante dans notre cadre d’application (Ahearn et al., 1999 ;
Costerton et al., 1999). Elle a été trouvée incriminée dans la biodégradation du siloxane a
I’aide d’un biolaveur a cellules fixées (Li et al., 2014), dans la biodégradation du Bisphénol a
I’aide d’un bioréacteur a lit fluidisé (Mita et al., 2015), dans la biodégradation du Méthomyl
(Kulkarni et Kaliwal, 2015) et dans la biodégradation de 1’hexane (Mundz et al., 2006 ).

Les résultats de I’identification du consortium microbien présent dans le réacteur ont
révélé une évolution au niveau de la population mixte. En effet, I’espéce Serratia identifiée
lors des essais en batch et qui a servi a inoculer le réacteur, n’a pas été retrouvée dans le
nouveau consortium. Cependant, Pseudomonas aeruginosa a été retrouvé dans le nouveau
consortium, une bactérie connue pour étre tres contaminante et omniprésente. Ainsi, la
disparition de Serratia au profit de Pseudomonas aeruginosa peut étre expliquée par deux

phénomene :

- d’une part le réacteur a longuement fonctionné en conditions non stériles (conditions

évidentes pour une éventuelle utilisation industrielle),

- d’autre part les souches présentes dans le consortium initial avaient été sélectionnées au

départ pour une utilisation en milieu liquide, or dans le réacteur, elles se trouvent fixées sur
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des supports. Le changement de type d’environnement (passage d’un environnement liquide a
un environnement solide) peut étre a Iorigine d’une compétition entre les souches
préexistantes et les nouvelles souches qui se sont mieux acclimatées aux fortes charges et aux
concentrations élevées de diaphag. Il n’est pas exclu que I’espéce bactérienne identifiée au
départ soit toujours présente dans le réacteur mais a des niveaux qui ne permettent pas de la

détecter par les techniques d’isolement classiques.

Des résultats similaires ont été rapportés par Djeribi et al. (2005) au cours de ces
travaux sur la biodégradation du styréne a I’aide d’un biolaveur a cellules fixées. Il a trouvé
que les sept souches dominantes identifiées, a I’issus de la période de fonctionnement, sont
completement différentes de celles qui étaient présente au moment de I’inoculation du

réacteur.
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5. CONCLUSION

A T’issus de cinq mois d’adaptation et d’acclimatation en culture batch et en présence du
diaphag présent dans le milieu de culture comme unique et seule source de carbone et
d’énergie disponible, les espéces Aeromonas hydrophila et Serratia odorifera ont donc été
isolées, purifiées et identifiées a partir d’un consortium initialement inoculé¢ au milieu MBS
en présence du xénobiotique. L’étude de I’hydrophobicité des souches incriminées dans le
meétabolisme du diaphag, a donc permis de révéler une adhérence moyenne des cellules vis-a-
vis du solvant utilisé estimé a 35%. En culture batch, la culture mixte dégrade le diaphag avec
un rendement supérieur estimé a 95.88%, & celui obtenu pour chacune des souches
Aeromonas hydrophila et Serratia odorifera qui est estimé & environ de 85%. Ce résultat
confirme diverses études (Zhang et al., 2013) qui montrent que la culture mixte est plus

performante dans la dégradation des composés pharmaceutiques.

L’utilisation d’un biolaveur garni d’un support a base de pierres ponces nous a permis
d’obtenir d’excellents rendements d’élimination du diaphag pour toutes les concentrations
utilisées. Pour une concentration en diaphag a I’entrée du réacteur de 5 g/L et avec un débit de
14 L/h, 40.96 g/L.h peuvent étre éliminés avec un rendement moyen de 98.904%. Cependant,
le rendement d’élimination maximal du diaphag et qui est de 99.6%, a été obtenu en
maintenant le débit a 6.3 L/h et des concentrations initiales de 0.5, 1 et 5 g/L. Toutes ces
valeurs obtenues sont nettement supérieures a celles rencontrées dans la littérature et peuvent

donc mener a la mise en place d’un véritable procédé de dépollution en milieu industriel.

Au bout d’une année de fonctionnement du biolaveur, le consortium microbien est
différent de celui inoculé au départ. La souche Serratia odorifera initialement inoculée n’a
pas été retrouvée dans le réacteur. Cependant, une nouvelle souche bactérienne a été isolée et
identifiée, il s’agit de I’espece Pseudomonas aeruginosa. La disparition de Serratia au profit
de Pseudomonas semble étre un phénomeéne tout a fait normal sachant que le biolaveur a été

conduit en conditions non stériles.

Cette recherche éclaire l'importance des bactéries impliquées pour I'efficacité de
I'élimination du diaphag. Cependant, une étude plus approfondie est nécessaire apres cette
étude préliminaire pour une meilleure compréhension du lien entre la composition d'une

communauté microbienne et l'efficacité du réacteur et I'élimination des polluants a partir du
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systeme adapté. De plus, la dynamique de la population bactérienne peut fournir des
informations supérieures pour assurer le succes du systeme du biolaveur a cellules fixées. En
outre, le biolaveur a cellules fixées pourrait étre efficace pour decontaminer la surface de sols

contaminés.
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ANNEXES

Annexe 1 : Composition des milieux de culture et des solutions

Milieux de culture

Gélose nutritive

Composition :

Extrait de viande ........................ 1 g/L
Extrait de levure..................... 2 g/L
Peptone ..., S5¢g/lL
Chlorure de sodium................. 15 g/L
pH a37°C.....cooiiii. 7.4

Préparation : 28 g par litre d’eau distillée. Autoclavage classique.

Milieu Mannitol mobilité

Composition :

Peptone trypsique de viande.........20 g
GElOSe .. 49
Mannitol ................... 12 g
KINOS. e, 1g
Rouge de phénola 1%................. 4 mi

Préparation : 22 g par litre d’eau distillée. Autoclavage classique.

Solutions

Tampon phosphate a pH 7

Composition:
NaH2PO4 ..o 1.2g
NagHPO4 ..o, 0.885¢g

Eaudistillée..........covvvinnannn... 1000 ml



Tampon phosphate sodium (PBS)

Composition :

KH2POgs ..o 0.299
KoHPOg4..o.oiii 1.199
NaCl ..o, 4939
Eau distillée.................c.o.oee. 1000 ml



Annexe 2 : Courbes d’étalonnage du gliclazide par chromatographie en
phase liquide (HPLC) (Waters, e 2695, Singapour).
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