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Résumé

Dans ce travail, le traitement des nutriments et plus particuliecrement celui de I'azote en

procédé de granulation aérobie a été étudié.

L’approche expérimentale a dans un premier temps eu pour objet de comparer la stabilité des
caractéristiques physiques et microbiologiques d’agrégats développés dans deux réacteurs
fonctionnant en alternances de phases anaérobie / aérobie ou anoxie / aérobie. L’opération d’un
procédé de granulation aérobie en alternance de phases anoxie / aérobie a favorisé la stabilisation des
performances de traitement de I’azote et notamment celle de la nitrification. Le développement d’une

boue hybride comprenant une fraction de flocs et de granules a été observé.

Dans le but d’évaluer comment le caractere hybride de la boue obtenue en conditions
anoxie/aérobie oriente les performances et vitesses de transformation de ’azote, une caractérisation
ex-situ des limitations au transfert d’oxygene au sein des flocs, granules et boue hybride a été réalisée
par respirométrie. En complément, la localisation des especes nitrifiantes par la technique
d’hybridation fluorescente in situ (FISH) a été réalisée. Les résultats obtenus indiquent que la
présence de flocs au sein d’'une boue granulaire permet d’augmenter la vitesse de la nitrification, en
particulier pour de faibles concentrations en oxygene dissous. D’autre part, il est ici mis en évidence la
nécessité de contrdler simultanément le ratio floc/granules et la taille des granules en vue de

P'optimisation du traitement de 'azote.

Enfin un outil mathématique permettant de décrire les phénomenes réactionnels ayant lieu au
sein d’une biomasse hybride a été développé. Celui-ci a été employé dans le but d’optimiser le
fonctionnement du procédé hybride par Iévaluation de Teffet des propriétés physiques de la
biomasse, et plus particulicrement de la proportion de granules en présence, pouvant conduire a une
¢limination efficace de l'azote et a l'augmentation de la robustesse du procédé vis-a-vis de

diminutions ponctuelles de 'oxygene dissous.



Summary

In this work, the treatment of nutrients, especially that of nitrogen in aerobic granulation

process was studied.

The experimental approach has initially been intended to compare the stability and the physical
and microbiological characteristics of aggregates developed in two reactors operating in alternating
anaerobic / aerobic or anoxic / aerobic conditions. The presence of a pre-anoxic phase promoted the
stabilization of nitrogen removal performances and especially those of nitrification. The development

of a hybrid sludge process containing a fraction of flocs and granules was observed.

In order to evaluate and quantify the influence of the simultaneous presence of flocs and
granules in the nitrifying activity of the hybrid sludge developed in the alternating anoxic / aerobic
conditions, the nitrification rate and oxygen limitation of flocs, granules and hybrid sludge was
assessed using respirometric assays at different dissolved oxygen concentrations. The spatial
distribution of nitrifying bacteria was investigated using fluorescence in situ hybridization (FISH).
Results indicated that the presence of flocs with granules could increase the rate of nitrification to
transitory reductions of aeration. On the other hand, the optimization of nitrogen removal requires

the simultaneous control of the floc to granule ratio and granule size.

Finally, a mathematical model to describe the reaction phenomena taking place in the hybrid
biomass was developed. It was used in order to optimize the operation of the hybrid process through
the evaluation of the effect of physical properties of biomass, specifically the ratio of granules and
flocs in the reactor that can lead to efficient removal of nitrogen and increase the robustness of the

process.
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Avant-Propos

La Directive—Cadre Européenne sur ’'Eau adoptée le 23 octobre 2000 (2000/60/CE) a pout
objectifs la prévention et la réduction de la pollution, la promotion d’une utilisation durable de I’eau,
la protection de I'environnement et "amélioration de l'état des écosystémes aquatiques. Son objectif
ultime est d’atteindre un «bon état» écologique et chimique de toutes les eaux communautaires d’ici a

2015.

Le traitement des caux résiduaires urbaines ou industrielles devra alors satisfaire une
réglementation de plus en plus stricte et notamment vis-a-vis des nutriments (azote et phosphore
notamment) dont un rejet massif peut entrainer des déséquilibres importants se manifestant par le

phénomene d’eutrophisation du milieu récepteur.

Les procédés de granulation aérobies (GSBR) développés depuis une dizaine d’années
constituent une technologie prometteuse pour le traitement biologique des nutriments comme en
témoigne le nombre croissant d’études menées sur le sujet ces dernicres années (Figure 0). Plus
denses et plus compactes que les procédés traditionnels de traitement biologique a boue activée, les
procédés de granulation aérobie présentent également I'avantage de regrouper au sein d’une méme
matrice différentes fonctionnalités biologiques qui permettent de traiter simultanément les

nutriments.
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Figure 0. Nombre de publications sur les boues granulaires aérobies (source Web of Science)

Au sein du laboratoire d’Ingénierie des Systéemes Biologiques et des Procédés (LISBP), I’étude
d’un procédé de granulation aérobie a été initiée par les travaux de thése de Junfeng Wan (2009) dont

Pobjectif était de mieux comprendre les interactions entre les processus de transformation de 'azote
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et la formation de granules développés en conditions aérobies. Ces travaux ont notamment permis de
démontrer 'importance des gradients de concentration en accepteur d’électron (Oz et NO3') dans la

structure des agrégats et la stabilité de la nitrification qui constitue un des points faibles de 'opération

des GSBRs.

De plus, ces recherches ont soulevé de nombreuses questions qui ont constitué le point de

départ de 3 theses traitant parallelement différents axes de la granulation aérobie.

Le premier axe de recherche concerne I’étude des mécanismes de traitement du phosphore par
le processus de biominéralisation et celui de la déphosphatation biologique. Le second traite de
Iétude et de la caractérisation de la matrice d’exopolymeres et de son role dans la cohésion des

granules aérobies

Enfin le troisieme axe d’étude qui va étre au cceur du travail présenté ici porte sur I'analyse du

traitement de I’azote dans un procédé de granulation aérobie hybride.

Dans un premier temps, une synthese bibliographique est réalisée de fagcon a présenter ’état de

Part sur I’élimination de I'azote en granulation aérobie et ainsi de dégager les objectifs de ce travail.

Par la suite une breve présentation du matériel utilisé au cours de I'ensemble de I'étude est
proposée. Il est a noter que, du fait de la diversité des outils et méthodes utilisées, les conditions

opératoires et méthodologies seront rappelées en début de chaque partie de résultat.
Enfin, les résultats seront présentés et discutés autour de trois axes :

1. Comprendre les mécanismes impliqués dans la stabilité (ou linstabilité) de deux procédés de

granulation aérobie fonctionnant en alternance de phase anaérobie/aérobie et anoxie/aérobie.

2. Evaluer et quantifier les avantages (ou inconvénients) de la coexistence de flocs et de granules au

sein d’un réacteur granulaire a boue hybride.

3. Optimiser le fonctionnement d’un réacteur granulaire a boue hybride a travers Iévaluation des
propriétés physiques de la biomasse pouvant conduire a une élimination efficace de I'azote et a
Paugmentation de la robustesse du procédé vis-a-vis de diminutions ponctuelles de I'oxygene

dissous.
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1 Introduction : les procédés de granulation aérobie (GSBR)

Le traitement biologique d’effluents chargés en pollution organique, azotée et phosphorée est
depuis longtemps mis en place dans des systemes du type boue activée utilisant une biomasse
épuratrice floculée. Du fait de la structure de cette biomasse, ces réacteurs nécessitent de grandes
surfaces (et volumes) de décanteurs et le réacteur biologique ne peut fonctionner a une concentration

en biomasse supérieure a 5 - 6 g 1. Il en découle une surface au sol importante.

La technologie des bioréacteurs a membranes, tres développés ces dernieres années, en
remplacant les décanteurs secondaires par des membranes permet d’améliorer la compacité des
procédés en permettant de travailler a des concentrations en biomasse plus élevées. Ces procédés sont
cependant plus consommateurs en énergie du fait des besoins en aération des membranes
(minimisation du colmatage) et du transfert d’oxygene qui est treés défavorisé dans une boue floculée

et concentrée.

Les procédés a biomasse fixée constituent une alternative intéressante a ces procédés. En effet,
le développement des bactéries sous forme de biofilm sur des supports, permet d’éliminer les
décanteurs secondaires, et de mieux découpler le temps de séjour hydraulique (On) et temps de séjour
des solides (Or,). 11 est alors possible d’accroitre la concentration en biomasse dans ces bioréacteurs, et
donc de traiter des charges volumiques plus importantes tout en diminuant la surface au sol. Mais ces

systemes nécessitent la présence d’un support physique minéral ou organique.

Les agrégats granulaires ont d’abord été développés dans des systemes anaérobies dans des
réacteurs de type UASB (Upflow Anaerobic Sludge Blanket). Cette technologie bien que tres
intéressante pour sa compacité et pour la production de biogaz valorisable ne permet cependant pas
I’élimination de I'azote et du phosphore contenus dans les eaux résiduaires. Dans ce contexte la
technologie de granulation aérobie s’est développée il y a une dizaine d’année et se présente comme

une alternative intéressante aux procédés aérobies conventionnels.

La formation de granules microbiens en condition aérobie dans un systeme de traitement des
caux a d’abord été observée dans un réacteur USB (Réacteur a lit de boue et flux ascendant) et
rapportée par Mishima et Nakamura (1991). A la fin des années 1990, les recherches sur la structure
et la formation des biofilms conduisent a 'apparition des premiers réacteurs aérobies a boues
granulaires (GSBR), sans matériaux support et opérant avec une alimentation séquentielle SBR
(Motgenroth ez al. 1997). Ces travaux mettent en évidence le grand potentiel de la granulation aérobie

pour le traitement biologique des nutriments.
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1.1  Définition des granules microbiens développés en condition aérobie

Les granules microbiens sont décrits dans la littérature comme des agrégats denses et compacts
présentant une forme plus ou moins sphérique au contour bien défini (Figure I.1). Ils sont composés
d’une matrice d’exopolymeres dans laquelle est emprisonnée une large gamme de micro-organismes.
Ces micro-organismes (en particulier des bactéries) se développent sous forme de micro-colonies

pouvant étre réparties a différentes profondeurs du granule.

Lors du premier Workshop a Munich en 2004 une définition plus rigoureuse est proposée (de
Kreuk ez a/ 2004): « Les granules constituant les boues granulaires aérobies doivent étre
considérés comme des agrégats d’origine microbienne, ne s’agglomérant pas lorsque les
contraintes hydrodynamiques sont réduites, et décantant plus rapidement que les flocs de

boues activées ».

Plus récemment, Wan e al (2011) completent cette définition et proposent de définir
également les granules aérobies comme : « Agrégats microbiens dont la densité est plus élevée
que celle des flocs et dont la cohésion est suffisante pour que leur taille ne soit pas calibrée

par Péchelle de turbulence ».

Ces deux définitions soulignent la différence de structure entre les boues floculées et
granulaires, qui au niveau du procédé de traitement leur conféere de nombreux avantages incluant de
trés bonnes propriétés de décantation qui leur conferent une grande capacité de rétention de la
biomasse ainsi que la présence de zones anaérobie et anoxie qui permettent de maintenir une large

gamme de micro-organismes impliquées dans le traitement de I’azote et du phosphore.

Figure I.1. Photographies de granules obtenues avec : (a) microscopie électronique a balayage (MEB) et
(b) microscopie optique (Lemaire et al. 2008)
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1.2  Facteurs opératoires influencant la formation des granules aérobies

La formation des granules est issue d’un processus graduel impliquant une densification
progressive des flocs, leur transformation en granules puis finalement la formation de granules
matures (Wan ez al. 2011). Différentes hypotheses ont été proposées dans la littérature pour expliquer
la formation des granules aérobies et les mécanismes biologiques ou physicochimiques impliqués dans
leur formation sont controversés. De fait, la transformation d’une boue floculée a une boue granulaire
est aujourd’hui expliquée par un ensemble de parametres opératoires des procédés favorisant la
densification des agrégats biologiques et la sélection des granules. A I’échelle laboratoire les
principaux parameétres opératoires identifiés comme susceptibles de favoriser la formation des

granules aérobies sont :

- De faibles temps de décantation et de purge ainsi qu’une fraction d’échange volumique
importante (VER) qui permettent de sélectionner uniquement les agrégats denses décantant
rapidement. Ainsi, il est généralement recommandé d’employer un temps de décantation de

quelques minutes (Qin ef a/. 2004; Coma 2011).

- Un mode d’alimentation séquencé qui permet d’imposer des gradients de concentration plus
élevés que dans les procédés continus. Ces gradients favorisent la diffusion du substrat au cceur du
granule et permettent une croissance plus homogene au sein de I'agrégat (voir la section 3.1.1 de ce
chapitre). De plus ce mode d’alimentation permet d’imposer des alternances entre une période
courte durant laquelle le substrat est en exces (« feast ») suivie d’une période de famine relativement
longue. Ces alternances de phases favorisent le stockage de composés de stockage intracellulaires
qui seront consommés préférentiellement lors de la phase de carence en substrat (ou famine). Ce
mode d’alimentation permet la croissance de granules denses et limite la croissance filamenteuse (de
Kreuk et van Loosdrecht 2004). De plus, certaines études rapportent que les bactéries deviennent,
sous un régime répété de phases de carence et de famine, plus hydrophobes ce qui favorise leur

agrégation (Campos ef al. 2009).

- Un taux d’aération important généralement exprimé par la vitesse superficielle ascensionnelle
(SAV). Dans les réacteurs granulaires de type air lift ou colonne a bulle, I'aération joue deux role (1)
elle contréle ’hydrodynamique au sein des réacteurs et (2) conditionne le transfert de 'oxygene
dans la phase liquide. Un fort taux d’aération est susceptible a la fois d’engendrer des contraintes de
cisaillement favorisant le détachement surfacique de particules peu cohésives, de stimuler les
bactéries a secréter plus de polysaccharides extracellulaires, contribuant a une structure plus
compacte et plus résistante, de réduire la résistance au transfert dans la couche limite a la surface
des agrégats, et enfin de fournir une concentration en oxygene dissous suffisante pour la

dégradation des substrats (Tay ez a/. 2001b; Liu et Tay 2002).
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On peut considérer que certains paramétres sont générateurs des granules en
favorisant la densification des agrégats microbiens : en particulier les forts gradients de
concentration en accepteur d’électron et substrats ainsi que la sélection d’organismes a taux
de croissance faibles. Par ailleurs d’autres paramétres opératoires, comme la décantation
courte, permettent d’accélérer la sélection des granules et le lessivage des flocs. Les travaux
récents de Wan et al. (2011) montrent par exemple que de forts débits d’air et une décantation
trés courte ne sont pas indispensables pour former des granules si les gradients de

concentration en substrat et accepteurs d’électrons sont suffisamment importants.

1.3  Potentiel et limites de la technologie de granulation aérobie

La granulation aérobie est considérée comme une technologie prometteuse pour le traitement
biologique des effluents chargés en pollution carbonée, azotée et phosphatée (Campos et al. 2009).
Les boues granulaires cultivées sur effluent synthétique (généralement acétate, glucose, éthanol) dans
des réacteurs aérobie a alimentation séquentielle (SBR) ont démontré de trés bonnes efficacités pour
le traitement de la pollution carbonée et azotée (Jang ef al. 2003; Yang ez al. 2003; de Kreuk ez al. 2007,
Wan et Spérandio. 2009) et, dans certains cas, phosphatée (Lin e 2/ 2003; Kishida ez a/. 20006; de
Kreuk ez al. 2007). Les cas d’application de la technologie de granulation aérobie pour le traitement
d’effluents réels sont plus rares, celles-ci ont majoritairement été réalisées avec des effluents fortement
chargés en matiere organiques (Arrojo et al. 2004; Yilmaz et al. 2008) et plus rares sont les cas
d’application avec des effluents peu concentrés et de faibles charges organiques (Liu ez a/ 2010b;
Coma, 2011). En particulier Papplication a des effluents chargés en matiére en suspension comme les

effluents urbains reste délicate (Coma, 2011).

L’application des boues granulaires aérobies pour le traitement d’effluents complexes a ’échelle
industrielle est encore délicate et nécessite une meilleure compréhension des processus impliqués
dans leur formation, les raisons de leur stabilité ou instabilité mais aussi une optimisation des

conditions opératoires afin de réduire les cotts de fonctionnement principalement liés a ’aération.

1.3.1 Limitation de la nitrification par I'accessible a 'oxygene dissous

Dans les systemes aérobies traitant un substrat mixte (carbone et azote), il est généralement
observé que les bactéries hétérotrophes (a fort taux de croissance) se développent en grande partie en
surface, tandis que les bactéries nitrifiantes (a faible taux de croissance) sont distribuées plus en
profondeur. De ce fait, il en résulte que plus la concentration des bactéries hétérotrophes est
importante en surface (cas des effluents fortement chargés en pollution carbonée) et plus la
disponibilité en oxygeéne dans les couches internes de I'agrégat diminue. Ainsi, dans le but de stabiliser

la nitrification, les procédés de granulation aérobie sont généralement opérés avec de forts taux

10
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d’aération, ce qui présente 'inconvénient de limiter la nitrification dénitrification simultanée (SND) et

d’engendrer des cotts de fonctionnement élevés.

Ainsi, dans le but d’optimiser le traitement de 'azote et de diminuer les besoins en aération,
Mosquera-Corral et al. (2005) ont étudi¢ leffet de diminutions momentanées et prolongées de
'aération sur la structure et les performances épuratoires d’un réacteur GSBR. Les résultats relatifs
aux réductions temporaires de concentration (avec des concentrations a saturation allant de 10 a
100%) rapportent une augmentation du rendement d’élimination de l'azote total du fait de
I'augmentation de la dénitrification. Conjointement, les auteurs observent une diminution de la vitesse
d’élimination de P'ammonium d’environ 45% et 12% pour les concentrations a saturation de 'oxygene
dissous de 10% et 20%, respectivement. Par ailleurs, leurs résultats rapportent qu’il est difficile de
former des granules stables avec une réduction prolongée de l'oxygene dissous (concentrations a

saturation de 40%), alors qu’il était possible a fort taux d’aération (100%).

Plus récemment, Yilmaz e a/. (2008) ont étudié I'influence du temps de séjour hydraulique sur
les performances de nitrification dans des boues granulaires aérobie. Leurs résultats indiquent que
l'augmentation de la concentration des bactéries nitrifiantes suite a la diminution du temps de séjour
hydraulique (0n) ne conduit pas a Paugmentation de I'activité de nitrification de la boue granulaire.
Les auteurs expliquent ces résultats par la présence de fortes limitations au transfert d’oxygene dans
les granules. En effet, la diminution du temps de séjour hydraulique entraine 'augmentation des
charges volumiques appliquées en substrat carbonée et azoté et de fait provoque également
I'augmentation de la demande en oxygene, ce qui réduit la profondeur de diffusion de 'oxygene. Les
profils d’oxygene mesurés dans les granules aérobies, confirment cette hypothese et indiquent une

faible profondeur de diffusion d’oxygene dans les granules.

1.3.2  Traitement d’effluents réels contenant des matiéres particulaires

Le traitement des matiéres particulaires est un aspect important pour lextension de la
granulation aérobie au traitement d’effluents urbains puisque la majeure partie des polluants les
composant se présente sous forme particulaire ou colloidale (Campos e# a/. 2009). L’application de la
granulation aérobie pour le traitement d’effluents réels incluant un mélange de pollution organique
particulaire et soluble indique que la pollution particulaire n’est que partiellement dégradée avec les
granules aérobies (Arrojo ef al. 2004; Schwarzenbeck ef al. 2004; Yilmaz ez al. 2008). D’apres plusieurs
¢tudes, il apparait que le rendement d’élimination des maticres en suspension est corrélé a leur taille.
Ainsi, Pétude de Schwarzenbeck ez al. (2004) rapporte que pour des particules de diametre moyen de
moins de 50 um, le rendement d’épuration est de 80% tandis qu’il est de moins de 40% lorsque le
diametre moyen des particules est au dessus de cette taille. Les auteurs expliquent cette faible

dégradation de la matiére particulaire par effet concomitant de deux phénomenes: (1) la faible

11
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intégration des matieres colloidales dans la matrice du biofilm et (2) Iaction des protozoaires

développés a la surface des granules.

Par ailleurs, pour des effluents fortement chargés en substrat particulaire, du fait de la faible
fraction de carbone organique consommeée, il en résulte un temps de mise en régime nécessaire a la
formation des granules aérobies et a la stabilisation du procédé trop long (de Kreuk et van
Loosdrecht 2006; Liu ¢ a/. 2010b; Coma, 2011). Dans ces conditions, il est difficile de former des
bous granulaires pures et il est généralement observé la formation d’une boue contenant un mélange
de granules et de flocs. Par exemple, les travaux de Liu ef a/. (2010) axés sur I’étude de la formation de
granules aérobies avec un effluent urbain rapportent que le temps nécessaire a la formation et la
stabilisation du procédé est tres long (400 jour) et que la boue formée contient une fraction de flocs,

celle-ci a varié dans I’étude de 5 a 30%.

Dans ces conditions, I'application d’'une forte pression de sélection des particules par la
décantation, dans le but de sélectionner et favoriser la formation de granules aérobies, peut étre
critique pour le maintien des micro-organismes a faible taux de croissance tels que les nitrifiants. Ceci
a notamment ¢été observé par Coma ¢ al. (2011) qui rapportent que dans une boue granulaire
majoritairement composée de flocs, application d’un temps de décantation court (2 min) diminue le
temps de séjour de la biomasse active dans le réacteur et génere transitoirement une perte de la
nitrification et de la déphosphoration biologique. Le retour d’une épuration efficace des nutriments

n’est observé que lorsqu’une fraction suffisante de granules a été développée.

Ainsi, 'application de la technologie de granulation aérobie pour le traitement d’effluents réels
fait apparaitre plusieurs contraintes. En effet, il est observé que lors du traitement d’effluents réels
comprenant des maticres en suspension la formation d’une boue granulaire pure est délicate. Dans
ces conditions, la sélection des granules aérobies par décantation conduit a déstabiliser la nitrification,
qui n’est retrouvée que lorsqu’une fraction importante de granules est formée. Cependant, si la
fraction de carbone organique facilement biodégradable est trop faible comme dans le cas d’effluents
urbains, la formation de granules et la stabilisation des procédés nécessite un temps important et a
contrario si cette fraction est trop importante, la croissance rapide des granules est observée et on
peut alors craindre une forte compétition entre les bactéries hétérotrophes et autotrophes pour

Ioxygene.

De fait, la croissance simultanée d’une biomasse floculée et d’une biomasse densifiée
présentant une structure physique et un niveau de résistance au transfert de 'oxygene différents,
pourrait constituer un atout dans 'augmentation de la robustesse des procédés. En effet, la croissance
des bactéries autotrophes dans les flocs est possible des lors que le temps de séjour de la biomasse est
relativement important. De plus, ces agrégats présentent une résistance au transfert de masse du

substrat et de loxygene plus faible que celle des granules aérobies, ce qui limite la compétition
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microbienne pour I'oxygene. De fait, on peut penser que la coexistence de ces deux types d’agrégats
au sein d’un méme réacteur pourrait peut étre augmenter la robustesse du procédé sur le long terme
mais aussi a court terme lors d’augmentations ponctuelles de la charge organique ou de diminutions

momentanées de la concentration en oxygene dissous.

Comme nous l'avons exposé la nitrification est un des points sensibles de opération des
procédés de traitement biologique (a boue activée mais aussi a granulation aérobie). Nous allons donc
dans la partie suivante de ce chapitre nous concentrer dans un premier temps sur la caractérisation
des populations nitrifiantes ainsi que des parametres cinétiques de la nitrification. Puis, nous
caractériserons les mécanismes de la compétition microbienne entre bactéries autotrophes et
hétérotrophes mais aussi entre les deux grands groupes de bactéries autotrophes au sein des agrégats
denses tels que les biofilm et les granules aérobies. Pour finir nous décrirons les principaux modes de

conduites des procédés de granulation aérobie pour le traitement simultané des nutriments.

2 Traitement de I'azote et populations nitrifiantes

2.1  Description des processus majeurs de traitement de I'azote

Dans les procédés classiques a boues activées, la nitrification et la dénitrification sont les
principaux processus mis en ceuvre pour ’élimination de I'azote. Ces réactions sont catalysées par

deux grands types de biomasse :

- La biomasse hétérotrophe, principale composante des boues, elle est responsable des réactions de
transformation de la matiere organique en condition aérobie ou anoxie (C’est a dire en absence

d’oxygene mais en présence d’azote oxydé).

- La biomasse autotrophe, qui est responsable des réactions d’oxydation de I'ammonium en

conditions aérobies.

2.1.1 Nitrification

La nitrification correspond a I'oxydation biologique de I'azote ammoniacal en nitrates via les
nitrites. Cette réaction s’effectue en deux étapes, la nitritation et la nitratation, réalisées par des
bactéries ammonium-oxydantes ou nitritantes (AOB) et les nitrite-oxydantes ou nitratantes (NOB),
respectivement. Les bactéries de la nitrification utilisent le carbone minéral (HCOj3 et CO2) comme
source de carbone, des molécules inorganiques (NH3/NH4*, NO2z) comme source d’énergic
(donneurs d’électrons) et 'oxygene comme accepteur final d’électrons dans la chaine respiratoire. En

raison du faible gain d’énergie issu de 'oxydation de 'ammonium et du nitrite, le taux de croissance
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des bactéries nitrifiantes ainsi que leur rendements d’assimilation sont faibles, notamment si on les

compare a ceux des bactéries hétérotrophes.

2.1.1.1 Diversité des populations nitrifiantes

Les ammonium-oxydantes (AOB)

Les bactéries nitritantes sont regroupées en cing genres dont le nom commence par le préfixe
"Nitroso-" (Bergey, 1985): Nitrosomonas, Nitrosococcus, Nitrosospira, Nitrosolobus et Nitrosovibrio. 1. espece
la plus étudiée (espece de référence) est Nitrosomonas enropae. Pendant longtemps Nitrosomonas enropaca
a été la seule espece reconnue du genre Nitrosomonas, mais de récentes études montrent que le genre
Nitrosomonas est en réalité partagé en 5 sous-groupes. Ces différentes especes présentent des

différences en termes de parameétres cinétiques.

Les nitrite- oxydantes (NOB)

Les bactéries nitratantes (préfixe « Nitro-») appartiennent a quatre genres bactériens distincts
Nitrobacter, Nitrococcus, Nitrospina et Nitrospira. Pendant longtemps, le genre Nitrobacter a été considéré
comme la bactérie clé responsable de 'oxydation des nitrites en nitrates (Tchobanoglous et Burton,
1991). Avec l'apparition de nouvelles techniques d’identification telles que I’hybridation fluorescente
in sitn (FISH), de nombreuses études révelent que le genre Nitrospira est également impliqué dans la

nitratation (Burrell ¢f al. 1998; Juretschko ez al. 1998; Daims ez al. 2001).

En réalité, il apparait que les deux especes cohabitent au sein des agrégats biologiques et que
leur structuration en son sein dépendrait a la fois des méthodes utilisées pour la détection (méthodes
culturales ou de biologie moléculaire) mais aussi des facteurs environnementaux tels que la
concentration en oxygene et substrat dans les effluents a traiter. Ainsi, Nitrospira serait adaptée aux
faibles concentrations en oxygene et nitrite, tandis que Nitrobacter se développerait a de fortes

concentrations (Schramm ¢ a/. 1999; Nogueira et Melo, 2000).

2.1.1.2 Biochimie et stoechiométrie de la nitrification
Les réactions d’oxydation d’ammonium et de nitrites sont représentées par les Equations 1.1 et

1.2, respectivement :

NH, +150, - NO, +2H" + H,0+G, Equation I.1
NO, + 05 O, - NO; +G, Equation 1.2
Avec G Iénergie libérée par oxydation d’un atome d’azote : G, = 276-351 kJ/(mol N) ; G,=064,4-

87,5 k] /(mol N).
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Chaque espece nitrifiante doit également utiliser I'azote pour ses besoins cellulaires de

croissance. Cette réaction de synthese est la suivante :
4 CO, +HCO; +NH; +H,0 - CgH,NO,( biomasse )+ 50, Equation 1.3

La combinaison de chaque réaction d’oxydation avec la réaction de synthese conduit aux deux
réactions de nitritation et nitratation. La réaction de nitritation (Equation 1.4) décrit le métabolisme

des bactéries nitritantes.

55 NH +76 O, +109 HCO; — 54 NOj +CgH,NO, +57 H,0+104 H,CO,  lduationl4
La réaction de nitratation (Equation 1.5) décrit le métabolisme des bactéries nitratantes :
400 NO, +NH; +4 H,CO, +HCO; +195 O, - 400 NO; +C.,H,NO, +3 H,O Equation 1.5

La nitrification qui résulte de la somme des réactions de nitritation et nitratation peut dans le
cas ou il n’y a pas d’accumulation des nitrites (cas le plus courant car la nitritation est I’étape limitante)

étre décrite par ’Equation 1.6:

NH, + 1860, +198 HCO; — 098 NO; + 0021 C;H,NO, + 1041 H,0+188 H,CO;,
Equation L6

A partir des équations précédentes, il est possible de déterminer les rendements associés. Ceux-

ci sont résumés dans le Tableau 1.1 :

Tableau I.4. Rendements de croissance et de consommation de ’oxygéne de la réaction de nitrification

Nitritation Nitratation

Rendement de croissance (g DCO-X / g Noxydé) 0,14 0,02
Rendement de consommation (gO2 / g Noxydé) 3,43 1,11

2.1.1.3 Parametres cinétiques de la nitrification
La dynamique des bactéries autotrophes est classiquement décrite par une équation de type

Monod (1942) dont le formalisme est présenté par ’Equation 1.7:

dx Equation 1.7

E:(H‘b) X

Le terme p (j!) représente le taux de croissance des bactéries alors que b (j1) représente la

diminution de la concentration de la biomasse due au déces.
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Le taux de croissance réel d’'une biomasse est généralement exprimé par un taux de croissance
maximal (Wmax) pondéré par des facteurs limitants liés aux conditions environnementales (température,

concentration du substrat, pH, inhibiteurs, ...), son calcul est représenté par ’Equation 1.8:

M = M. £(T).F(pH ).f (inhibition ) S, Fiquation L8

KsitS Kgp +S,

La mortalité résulte de la dégénérescence naturelle des bactéries en absence de substrat d’une

part, et de l'action de bactériophages et de la prédation des protozoaires d’autre part. Le taux de
mortalit¢ (b) dépend de certaines conditions opératoires des procédés dont les conditions
d’oxygénation du milieu. En effet, un certain nombre d’études indique que le taux de déces différe en

conditions aérobie, anoxie, anaérobie ou en conditions d’alternance de phases.

Le Tableau L.5 regroupe les récentes valeurs des taux de croissance et de déces des bactéries
nitrifiantes (dans les procédés a boue activées, bioréacteurs a membranes et en culture pure) recensées
dans la littérature. Notons que les valeurs des parametres cinétiques des bactéries nitrifiantes mais
aussi hétérotrophes observées pour des procédés a granulation aérobie sont données dans le chapitre

résultats : partie modélisation.

Le taux de croissance maximum des deux populations de bactéries nitrifiantes présente une
large gamme de variation. Ceci peut s’expliquer par le fait que la valeur du taux de croissance dépend
de plusieurs parametres dont la nature des souches et de leur stratégie, les conditions de croissance
(nature de Peffluent: réel ou synthétique, concentration du substrat et de 'oxygene), la nature de
Ienvironnement local (présence ou non de limitations au transfert du substrat et de 'oxygene), mais
aussi de la technique employée pour estimation des parameétres cinétiques (respirométrie, cinétique,
modélisation...). Les valeurs moyennes du taux de croissance maximum des AOB et NOB estimées
pat Munz ez al. (2011) sur un large panel d’études ( pour une température de 20°C et un pH de 7-8)
est de pAoBmax= 0,9 £ 0,5 j71 et pnoBmax= 1,4 £ 0,9 j! pour un effluent synthétique et de paoBmax= 0,7

1+ 0,457 et unoBmax= 0,8 = 0,4 j! pour un effluent domestique ou industriel.

Les valeurs du taux de déces qui sont similaires pour les AOB et NOB varient également dans
une large gamme selon les conditions de leur estimation. En effet, la littérature révele que ces taux
sont significativement inférieurs en conditions anoxies qu’en conditions aérobies (Martinage et Paul
2000; Salem e# al. 2006; Munz e al. 2011). Ceci s’explique par le fait que la prédation des protozoaires
qui est considérée comme 'un des processus majeurs impliqué dans le déces de la biomasse (Van
Loosdrecht et Henze, 1999) est fortement affectée par la concentration en oxygene dissous (Griffiths

1997).
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Tableau I.5. Paramétres cinétiques de croissance et de décés des bactéries nitrifiantes

T d Taux de Taux de
Espéces YPECE€ . (°C) croissance déces Référence
procédé 1 .
Bemax (j°7) b (i)
) U
Culture mixte Boue 2041 105-14  0,282/0,070) (Mtinz e o/
activée 2011)
Culture mixte Boue activée 20 x 1 0,72 £ 0.2 0,1 = 0,06 (Miinz et al.
Culture mixte BRM 2041 035+0,07 0084004 2010)
Culture enrichie en OBoue 0,43+ 0,24 (Chandran ef al.
. . 25 -
nitrifiant activée 0,57 + 0,24 2008)
- Nitrosomonas (MWIsolat de ) 0,66 + 0,09 0,044
o europaea/ entropha boue (Park et
< ~ N 2007
Nzt ) oguera )
nrsemon fsolatde 774 0,14 0,083
oligotropha boue
Nit 2,71 £ 0,26
PO Boueactivée 2022 T ; (Park et
enropaea 1,95 + 0,28" Noguera 2004)
. .y (Katehis ez al.
Culture mixte Boue activée 20 0,83 0,09 2002)
) i
Culture mixte Boue 25 0,69 ] (Hanaki ef o/
activée 1990)
0 .
Culture mixte Boue 20 0,91-1,31 0,272)/0,040) (Mtinz e o/
activée 2011)
@ Culwremixte  Boucactivée 20+1 042+02 ~ OIX002  — Minz eral
z Culture mixte BRM 20+1 0,41+ 0,06 0,11 + 0,02 2010)
Culture enrichie en OBoue 0,55 + 0,24 (Chandran ef al.
. . 25 -
nitrifiant activée 0,65 2008)

(1) Procédé alimenté avec un influent synthétique.
(2) Taux de déces estimé en conditions aérobie, et en condition anoxie (3).
* Culture acclimatée aux faibles concentrations en oxygene dissous 0,12 — 0,24 mg L1,

** Culture acclimatée aux fortes concentrations en oxygene dissous 8,5 mg L.

L’Equation 1.8 fait également apparaitre une constante de Monod (Ki) qui s’apparente a
I'inverse d’une constante d’affinité des bactéries vis-a-vis d’un substrat S. Lorsque la concentration en
substrat dans le milieu est élevée (on dit que le substrat est non limitant), le taux de croissance est
alors indépendant de la concentration en substrat et il est directement proportionnel a la quantité de

biomasse active présente dans le milieu.

Il est généralement admis que affinité des bactéries nitritantes pour 'oxygene est plus élevée

(Ko2 plus faible) que celle des bactéries nitratantes pour qui il devient donc plus difficile d’oxyder les
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nitrites dans le cas d’une compétition pour 'oxygene. Cependant les valeurs des constantes d’affinité

pour loxygene des bactéries AOB et NOB données dans la littérature sont tres variables (voir

Tableau 1.3). De plus, elles sont sur certains intervalles communes aux deux types bactériens.

L’importante variation des constantes d’affinité est en partie due a une différence de niveaux de

résistance au transfert de 'oxygene dans les agrégats. Ces résistances au transfert sont variables d’une

¢tude a lautre car elles dépendent de la distribution de taille des particules des agrégats étudiés mais

aussi de leur structure interne. Cependant, les études menées par Laanbroek ez a/. (1994), Ciudad ez al.

(2006) et Blackburne et al. (2008) confirment I’hypothése selon laquelle les bactéries nitratantes

(NOB) sont plus sensibles que les nitritantes (AOB) aux limitations en oxygene.

Tableau I.6. Constantes d’affinité des bactéries nitrifiantes pour le substrat azoté et ’oxygene.

T *
Especes Origine Ks Ko Référence
(°C)  (mgnL7Y)  (mgo2L7)
Culture enrichie en MBoue 0,42 £ 0,18 (Chandran ez a.
o - 25 -
nitrifiant activée 0,5+ 0,23 2008)
i @
Nitrosomonas Isolat de i 162097 024 +0,13
europaea/eutropha boue (Park et Noguera
i .rommoﬂa; Isolat de i 048 + 035 122 + 043
_ olgoirepha bove
Culture enrichicen o ivée 20 0,3 0,99 + 0,05 (Ciudad e a/ 2006)
nitrifiants
oM AOB dominance
9: Nitrosomonas Boue activée 20 0,14 + 0,1(2) 0,79 + 0,08
oligotropha
, (Manser 7 al. 2005)
AOB dominance
de Nitrosomonas BRM 20 0,13 £0,05@ 0,18 £ 0,04
oligotropha
; +
Nitrosomonas Boue activée  20.22 i 1,21 £0,3 (Park et Noguera
curopaca 0,98+ 0,42 2004)
Nitrosomonas Culture pure 25 i 022 — 0,56 (Laanbroek ef al.
enropaeca 1994)
Culture mixte DBoue 25 1,00 - (Hanaki e# a/. 1990)
Culture enrichie en ®OBoue 25 1116 i (Chandran ez al.
nitrifiant activée v 2008)
ichi M
g Culoce cnchic Boue ppi1 1213 043 £008
o Nitrobacter activée (Blackburne e al.
zZ ichi 1 2007
Culture enrichic PBoue ppt1 0901 054+ 014 :
Nitrospira activée
Culture enrichieen 5\ ivee 20 22 x 10+ 14402  (Ciudad ez al 2006)

nitrifiants
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NOB dominance o sctivee 20 0284020 047 +0,04

Nitrospira
. (Manser ez al. 2005)
NOB dominance BRM 20 017+0,06® 013+ 0,06

Nitrospira

Nitrobacter (Laanbroek ef al.
Hamburgensis Culture pure 25 - 0,17 - 4,33 1994)

Nitrobacter (Laanbroek et
Winogradskyi Culture pure 25 i 0.7=53 Gerards 1993)

(1) Procédé alimenté avec un influent synthétique.
(2) Expériences réalisées a 15°C.

* Le substrat considéré pour les AOB et soit NH; ou NHy*, celui des NOB est NOy sauf pour Ciudad ez a/. 2006
pour qui c’est I'acide nitreux HNO».

2.1.2 Dénitrification

La dénitrification correspond au processus de dégradation de la pollution organique par voie
anoxique. La premicre étape de la denitrification est la conversion des nitrates en nitrites. Cette

RN , . .. . b M >
premicre étape est ensuite suivie par la production de monoxyde d’azote, puis de protoxyde d’azote et
enfin d’azote gazeux. Différentes enzymes appelées réductases permettent de catalyser cette réaction,

comme lillustre la Figure 1.2.

Au sein d’agrégats biologiques, la dénitrification est réalisée par deux types de bactéries
hétérotrophes, celles ayant la faculté d’accumuler le polyphosphate (DN-PAO) et le glycogene (DN-

GAO) et celles ne possédant pas cette faculté appelées OHO (Organismes hétérotrophes ordinaires).

Nitrate Nitrite Oxyde nitrique Oxyde nitreux Azote gazeux
NO3 ———» NO; —— NO ——» NoO —— N,

NAR NIR NOR N,OR

Figure I.2. Réaction de dénitrification catalysée par les nitrate (NAR), nitrite (NIR), oxyde nitrique (NOR)
et oxyde nitreux (N2OR) réductases.

Les réactions simplifiées de la dénitrification avec le méthanol comme source de carbone sont

les suivantes :

6 NO; +2 CHiOH - 6 NO; +2 CO,+4 H,0 Equation 1.9
6 NO, +3 CHyOH -~ 3N,+3C0O,+3 H,0+6 OH~ Equation 1.10
6 NO; +5 CH,OH - 3N,+5CO,+7 H,0+6 OH"~ Equation L.11
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L’Equation 1.11 ne tient pas en compte les besoins pour la croissance cellulaire (ici le rapport
DCO/N théorique est de 2,86 ¢ DCO/ g N-NOs ou 1,71 ¢ DCO/ g N-NOy). Cependant, une
fraction de la matiére organique est utilisée pour la croissance cellulaire ; et dans ces conditions le

rapport DCO/N dépendra du rendement de conversion (Yy g) des bactéries hétérotrophes

(Equation 1.12) :

ADCO _ 286 ADCO _ 171 Equation 1.12
AN-NO; 1-Yys ™ AN-NO; 1-Yys

2.2  Facteurs du milieu influencant la croissance respective des nitrifiants
(différentiant les AOB et NOB)

I’étude des mécanismes gouvernant la compétition des bactéries nitrifiantes entre les AOB et
NOB est motivée par la compréhension du processus du shunt des nitrates dont le principe est celui
d’une nitrification limitée au stade des nitrites, la dénitrification réduisant alors directement les nitrites
accumulés. Les avantages du shunt des nitrates sont: (1) une réduction de 25% des besoins en
oxygene nécessaire pour la nitrification (Gibbs ez a/ 2004), et (2) environ 40% de réduction des

besoins en carbone organique pour la dénitrification (Tchobanoglous et Burton 1991).

L’accomplissement du shunt des nitrates nécessite de favoriser la croissance des bactéries
nitritantes (AOB) au détriment des nitratantes (NOB). La littérature révele qu’un certain nombre de
parametres opératoires des procédés influencent la croissance respective des AOB et NOB et

permettent de favoriser la compétition entre ces deux populations.

2.2.1 Latempérature

Les cinétiques de croissance (umax et Ks) des bactéries nitrifiantes dépendent de la température
du milieu. Cependant, la variation du taux de croissance en fonction de la température est différente
entre les AOB et NOB, ce qui constitue un parametre clé du contréle de la compétition microbienne
(Kim ez al. 2006; Van Hulle ¢z al. 2007). En effet, pour de fortes températures (supérieure a 25°C) la
vitesse maximale de croissance des AOB devient supérieure a celle des NOB et I'inverse est observé
pour des températures inférieures a 25°C (Hellinga ez al. 1998; Zhu er al. 2008). Ceci explique
pourquoi la majorité des procédés de nitrification partielle fonctionnent a des températures élevées.
La stratégic du procédé SHARON® (Single reactor system for High activity Ammonia Removal
Over Nitrite), développé par la Delft University of Technology (Hellinga ez a/. 1998) est d’appliquer

des températures suffisamment élevées (30-40°C) pour que le taux de croissance des bactéries
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nitratantes soit inférieur a celui des bactéries nitritantes et d’ajuster le temps de séjour des micro-

organismes de sorte a lessiver les NOB.

2.2.2 Lateneur en oxygene dissous

L’oxygene dissous étant un réactif pour lequel I'affinité des bactéries nitritantes est supérieure a
celle des nitratantes (Tableau 1.6), une concentration suffisamment faible en oxygene dissous peut
induire une limitation sélective de la réaction de nitratation. La littérature indique que 'accumulation
des nitrites est obtenue dans les procédés pour une gamme de concentrations en oxygene dissous
allant de 0,2 a 2 mg L1 (Garrido ez al. 1997; Wang et Yang 2004; Blackburne ez a/. 2008; Aslan ez al.
2009). Cependant, selon la structure et le niveau de résistance au transfert de 'oxygene dans les
agrégats, la diminution de la concentration en oxygene dissous peut étre critique pour le
développement des AOB. Ainsi, par exemple Garrido e al. (1997) observent que dans un biofilm
(forte résistance au transfert) les deux processus de nitritation et nitratation sont affectés a partir de
concentrations inférieures a 1 mg L1 alors que la concentration couramment employée dans les
procédé a nitrification partielle appliqués aux boue activées (faibles résistances) est d’environ 0,5 mg

L.

2.2.3  L’inhibition par NH3

La présence d’ammoniac libre dans les effluents résulte dun équilibre acido-basique
(NH4*/NH3) qui dépend de la concentration en azote ammoniacal et des conditions de pH et de
température. LLa concentration de ’'ammoniac libre peut étre décrite selon Anthonisen ez a/. (1976) par

I’équation suivante :

[NHTot] x 10PH Equation 1.13
1/ Ka+ 107 avec 1/ Ka=exp [ 6334(273+T)]
at

[N = NH,] =

Avec NHro est la concentration de 'azote ammoniacal total (NH3 + NHy), Ka est la constante

d’acidité pour le couple NH4*/NH; (Ka a 25°C = 10924) et T est la température (°C).

La littérature révele que les bactéries nitrifiantes sont sensibles aux formes libres de 'ammoniac
NHs. Cependant, les seuils de concentration en NHj entrainant une inhibition sont sensiblement
différents entre les deux especes. Les travaux de Anthonisen e a/. (1976) rapportent que activité des
AOB est inhibée pour des concentrations allant de 10 a 150 mg x.nn3 L1 contre 0,1 a 1 mgnnns L1
pour les NOB. Plus récemment, Abeling et Seyfried. (1992) ont montré qu’une concentration de 1 a 5
mg nNH3 L permettait d’inhiber la nitratation et pas la nitritation. Cependant, des valeurs seuils
d’inhibition des NOB plus élevées (de 60,6 a 8,9 mg nnms 1) ont été rapportées dans la littérature

(Mauret ez al. 1996).
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De plus, il a été démontré que les bactéries nitratantes de type Nitrobacter, st elles sont acclimatées
peuvent tolérer des concentrations tres élevées de NHj (jusqua 40 mg xnms L), alors que les
populations non acclimatées sont inhibées a partir de concentrations de 3,5 mg ~ms L' (Turk et

Mavinic 1989).

7 N

3 Traitement de I'azote dans les procédés a biomasse densifieée

Dans les procédés a biomasse fixée (biofilms) ou auto-fixée (granules), le temps de séjour des
solides est découplé du temps de séjour hydraulique, ce qui permet théoriquement d’augmenter la
concentration en biomasse dans le réacteur et ainsi d’accroitre la capacité volumique du procédé. Par
ailleurs, ce découplage est particulicrement intéressant pour le maintien des bactéries a faible taux de
croissance telles que les bactéries nitrifiantes. Cependant, I'accroissement de la taille et de la densité
des agrégats génere des limitations au transfert de l'oxygene et du substrat dont résulte une
organisation spatiale des communautés microbiennes bien plus hétérogéne que dans les flocs. Ces
especes réunies au sein d’'une méme matrice biologique vont interagir les unes avec les autres. Ces
interactions peuvent avoir des effets positifs ou négatifs sur les micro-organismes composant le
systeme. La compétition microbienne vis-a-vis des nutriments et de 'oxygene est souvent considérée
comme la principale interaction déterminant la composition et le comportement d’une communauté
microbienne. De ce fait, elle est susceptible de déterminer les dynamiques de concentration des

populations microbiennes et ainsi avoir un impact sur les performances globales des procédés.

Dans cette partie nous nous intéresserons a I’étude de leffet des limitations au transfert de
Ioxygene et du substrat sur la structure physique ainsi que sur la compétition microbienne au sein
d’agrégats denses tels que les biofilms et les granules aérobies et a son impact sur les performances

des procédés.

3.1 Relation entre les limitations au transfert et la structure des agrégats

3.1.1 Régimes de croissance des biofilms

Au sein des agrégats denses les gradients de concentrations de 'oxygene et du substrat sont
conditionnés par le taux de transfert du substrat par diffusion et par le taux de croissance maximum
des micro-organismes. Les travaux de Picioreanu ef 2/ (1998) montrent qu’il existe un lien entre la
structure des agrégats et la présence de gradients de concentrations dans les biofilms. Selon cette
¢tude le mode de croissance des biofilms peut étre évalué par le parameétre « G », qui définit le ratio
entre le taux de croissance maximum des micro-organismes et le taux de transfert (similaire au carré

du module de Thiele) selon ’Equation suivante :
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2 S quati
L2 WexCom Equation 1.14

DSCSO

Avec : Ly est I’épaisseur du biofilm (m), pmas est le taux de croissance maximum (j-1), Dy est le
coefficient de diffusion (m? j!), Cim est la concentration maximum de la biomasse dans le biofilm (g

DCOx m3) et Cs, est la concentration en substrat dans la phase liquide (g DCO m-3).

Le calcul du parameétre G permet de définir sile mode de croissance du biofilm est limité par le
transfert (valeur de G supérieure a 10) ou par la croissance (valeur de G inférieure a 10). Lorsque le
régime de croissance des biofilms est limité par le transfert, le substrat ne diffuse que sur une fraction
du biofilm et la croissance des micro-organismes n’est alors possible que sur les couches surfaciques.
Il en résulte le développement d’un biofilm avec une structure hétérogéne voire filamenteuse en
surface (Figure 1.3 b). A contrario, pour de faibles valeurs de G (limitation par la croissance), le
substrat qui pénctre sur 'ensemble du biofilm permet une croissance bien plus homogéne des micro-
organismes sur I'ensemble de I'agrégat. Dans ces conditions, le biofilm se développe de maniere plus

lisse et réguliere (Figure 1.3 c).

En résumé il apparait que tout phénomene permettant d’accroitre le transfert surfacique (par le
mélange ou le détachement de particules) et de favoriser le développement de micro-organismes a
faible taux de croissance (tels que les nitrifiants) permettrait d’augmenter la stabilité des agrégats

biologiques.

(a) I = 400um, G =10 (b) I, = 800pm, G =40 (c) I, = 200um, G = 2.5

Figurel.3. Représentation schématique des interfaces biologiques d’un biofilm en fonction du facteur G
(Poplawski er al. 2008)

3.1.2 Cas particulier des accepteurs d’électrons (oxygéne et nitrate)

Dans un systéeme aérobie avec un substrat mixte (carbone et azote), il est généralement observé

que les bactéries ayant le taux de croissance le plus élevé (hétérotrophes) se développement en grande
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partie en surface, tandis que les bactéries nitrifiantes (a faible taux de croissance) sont distribuées plus
en profondeur. Il en résulte que plus la concentration des bactéries hétérotrophes est importante en
surface et plus la disponibilité de 'oxygene dans les couches internes de I'agrégat diminue (Gonenc et

Harremoes 1990; Zhang ez al. 1994; Okabe ez al. 2004).

Une approche «simple» permet de prédire le potentiel de coexistence des bactéries
autotrophes et hétérotrophes. Celle-ci est basée sur le calcul du régime de croissance des bactéries
hétérotrophes vis-a-vis des limitations par oxygene et par le substrat. Selon cette approche la
coexistence des bactéries hétérotrophes et autotrophes n’est possible que si les bactéries
hétérotrophes sont limitées par le substrat. A contrario, si les bactéries hétérotrophes sont limitées par
P'oxygene, la croissance des bactéries a faible taux de croissance (nitrifiantes) dans les zones internes

des agrégats n’est plus possible du fait des carences en oxygene.

Le régime de croissance des bactéries hétérotrophes peut étre évalué par le calcul du parametre

ys,02 tel que (Henze ez al. 1995) :

Ds Ssy Equation 1.15

Do, So, i1

Ou Yy gest le rendement de croissance des hétérotrophes (g DCOx g! DCO), Ds est le

Ysop, = (I-Yus)

coefficient de diffusion du substrat (m? j1), Doz est le coefficient de diffusion de 'oxygene (m?2 1),
Ssf est la concentration du substrat a la surface du biofilm (g DCO m-3) et Soz15 est la concentration

de 'oxygene a la surface du biofilm (g Oz m3).

Une valeur de ys oz inférieure a 1 indique que le substrat organique est potentiellement limitant
a l'intérieur du biofilm alors que oxygene diffuse sur toute I’épaisseur du biofilm. Lorsque ys o2 est
supérieur a 1, Poxygene est potentiellement limitant a lintérieur du biofilm, le substrat organique
diffusant sur toute 'épaisseur. Enfin pour une valeur de yso2 proche de 1, 'oxygene et le substrat

organique sont simultanément limitants a I'intérieur du biofilm.

L’influence du rapport ys o2 sur la compétition microbienne été étudiée expérimentalement et
par simulation numérique. A titre d’exemple on peut citer les travaux de Elenter ¢ /. en 2007 menés
sur un biofilm mixte. Les résultats expérimentaux de cette étude montrent que 'augmentation du
rapport yso2 (avec augmentation de la charge de carbone organique) d’une valeur de 0,3 a 1,1
entraine une chute du flux d’azote nitrifié de 1,4 + 0,1 gn m2 12 0,2 £ 0,1 gn m2 j1. Parallélement,
les auteurs observent une diminution de la proportion des bactéries ammonium oxydantes (quantifiée
par la technique FISH). Celle-ci qui était initialement de 5% (pour yso2 = 0,3) diminue jusqu’a 1,2%

(pour yso2 = 1,1). Les résultats des simulations numériques (modele 1D), indiquent que lorsque le
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ratio ys,02 est augmenté la vitesse de croissance des bactéries hétérotrophes devient significativement
supérieure a celle des bactéries autotrophes. De fait, celles-ci vont alors se développer principalement
en surface limitant ainsi 'apport de 'oxygene dans les couches internes du biofilm et par la méme la

croissance des bactéries nitrifiantes (Figure 1.4).

Plus récemment I’étude de Derlon (2008) indique que 'implantation de la nitrification au sein
d’un biofilm mixte n’est possible que pour des valeurs de yso2 inférieur a 0,2. Lorsque le ratio
dépasse cette valeur critique, oxygene devient limitant et la croissance des bactéries nitrifiantes est

alors impossible.

0.25
a
020 1 % vs,02=10
g \ ,
E 0.15 \ (sans substrat carboné)
W@ \ :.' x_n,"n . 17, ) h 1’, .
£ o010 } a I’état d’équilibre I’épaisseur du
5 S\ biofilm est de 400pm
0.05 1 '
5 P
I' "
(1 (1) A r r— y y
icC
0.20 1 YS,OZ = 0’3
5
E 0.15 a I’état d’équilibre I’épaisseur du
2 biofilm est de 1300um
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Figure 1.4. Distribution de la biomasse en fonction de ’épaisseur du biofilm pour différentes valeurs de
vs,02 (Elenter et al. 2007)

L’oxygene n’étant pas le seul accepteur d’électrons pour les bactéries hétérotrophes, il est
possible de définir un rapport y entre le substrat organique (donneur d’électron) et d’autres accepteurs

d’électrons que 'oxygene tels que les nitrates ou nitrites. Ainsi Wan et Spérandio (2009) définissent un

ysNos tel que :
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1-Yys Ds Ss; Equation 1.16
286 " Dno3z Snogit

YsNog =(

Ou Dnos est le coefficient de diffusion des nitrates (m? j') et Snospr est la concentration des

nitrates a la surface du biofilm (gn-no3 m-3).

3.2  Analyse de la compétition entre bactéries hétérotrophes et autotrophes

3.2.1  Rodle du rapport DCO/N

Le rapport DCO/N est un facteur important de I'opération des procédés qui détermine les
dynamiques des populations nitrifiantes et hétérotrophes dans les agrégats biologiques (Okabe e7 al.
1996; Liu et al. 2010). En effet, les bactéries nitrifiantes qui ont un taux de croissance plus faible que
celui des hétérotrophes bénéficient logiquement de la diminution du rapport DCO/N. Cependant, de
trop faibles concentrations du substrat organique peuvent en contre partie limiter la dénitrification et
donc lefficacité de traitement de I'azote total. En présence d’exces de substrat organique (fort rapport
DCO/N), les bactéries hétérotrophes prennent I'avantage sur les nitrifiants et il en résulte une
stratification de la répartition spatiale des bactéries au sein des agrégats qui peut étre critique pour la
nitrification. La déstabilisation de la nitrification peut étre expliquée par deux raisons: (1) le flux
d’azote nitrifiable est celui disponible apres assimilation d’une fraction de l'azote par les bactéries
hétérotrophes et (2) les limitations au transfert de oxygene dans les zones internes des agrégats du
fait de la forte activité hétérotrophique dans les couches surfaciques conduisent a une limitation par

'accepteur d’électron.

Dans des réacteurs a alimentation séquentielle, Yang e a/ (2005) ont étudié¢ leffet de
'augmentation du rapport N/DCO (dans une gamme allant de 5/100 a 30/100) sur P'activité de
nitrification et les propriétés physiques de granules aérobies. Les résultats obtenus indiquent que
Paugmentation de ce ratio conduit a un enrichissement en bactéries nitrifiantes et a 'augmentation
des vitesses spécifiques de nitrification. Parallelement les granules développés sont plus petits et plus
denses. Les résultats de cette étude confirment que la diminution du taux de croissance des agrégats

favorise la densification et la stabilité des agrégats biologiques.

Une étude similaire a été réalisée récemment dans un réacteur a biofilm aéré sur membrane par
Liu e al. en 2010. Dans le but d’étudier I'influence du rapport DCO/N sur la répartition microbienne
des nitrifiants dans les biofilms ainsi que sur les performances du procédé, le rapport DCO/N a été
varié de 0 (sans substrat organique) a 6. Les résultats indiquent que les meilleurs rendements
d’élimination de la 'azote sont obtenus pour un ratio DCO/N de 5. Au dessous de ce ratio (DCO/N
=0 et 3), Iépaisseur du biofilm étant faible le substrat organique est majoritairement oxydé en

condition aérobie ce qui limite la dénitrification et conduit a 'accumulation de nitrates dans I'effluent.
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Au dessus de ce rapport (DCO/N = 06), la vitesse de croissance des bactéries hétérotrophes augmente
fortement et la compétition microbienne pour loxygene et lazote devient critique pour la
nitrification. L’analyse de tests de respirométrie appliqués sur des échantillons de biofilms cultivés
avec ces différents ratios indique que 'augmentation du rapport DCO/N conduit a la diminution de
la vitesse de consommation spécifique des nitrifiants et a "augmentation de celle des hétérotrophes
(Figure 1.5). Ces résultats confirment ceux obtenus par une étude précédente (Okabe e a/. 1995) et
indiquent que I'abondance de la population de bactéries nitrifiantes diminue avec 'augmentation du
ratio DCO/N. La répartition spatiale des bactéries nitrifiantes analysée par la technique FISH
rapporte qu’en condition d’absence de substrat organique (DCO/N=0), les bactéries nitrifiantes
(AOB et NOB) se distribuent de maniere homogene sur 'ensemble du biofilm. A contrario, pour un
rapport DCO/N de 5, les seules bactéries nitrifiantes observées sont celles localisées dans les zones

internes du biofilm a proximité des membranes et donc de 'oxygene dissous.
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Figure 1.5. Evolution de I’activité des populations autotrophes et hétérotrophes pour différents ratio
DCO/N (Liu et al. 2010)

3.2.2 Role du détachement

Au sein d’un systeme biologique, 'implantation d’une population microbienne dépend de son
taux de croissance spécifique et de son temps de rétention. Dans les procédés a boue activée, la
concentration de la biomasse est homogene dans le réacteur comme dans les agrégats, de fait le temps
de séjour de la biomasse (fixé par le taux de purge) est le méme pour toute les espéces microbiennes.
Dans ce cas on partlera de temps de séjour moyen global. Dans les agrégats denses tels que les
biofilms et les granules nous avons vu précédemment que la distribution de la biomasse est

hétérogene. Dans ce cas, il convient de considérer un temps de séjour spécifique de la biomasse qui
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dépendra a la fois de la concentration locale de chaque espéce microbienne et de son taux de

détachement spécifique.

Au sein des biofilms, les principaux grands mécanismes de détachement étudiés sont: (1)
Iérosion de surface et (2) le sloughing. I’érosion est généralement définie comme un phénomene
continu qui entraine le détachement surfacique de petites particules tandis que le sloughing
correspond au détachement de grandes particules dont la taille est du méme ordre de grandeur que

I’épaisseur du biofilm.

L’effet du mode de détachement sur la compétition entre bactéries hétérotrophes et
autotrophes a fait 'objet d’une étude théorique menée par Morgenroth et Wilderer (2000). Les
résultats comparant effet d'un phénomene d’érosion continu de surface (avec une épaisseur
constante du biofilm) et le détachement par sloughing indiquent que le mode de détachement
controle 'organisation spatiale des populations microbiennes au sein des biofilms et influence les
performances des procédés. D’apres cette étude, il apparait qu’entre deux événements de
détachement volumique (sloughing) les bactéries hétérotrophes en surface du biofilm se développent
avec un fort taux de croissance alors que le déces dans les zones internes du biofilm est plus faible.
Ceci s’explique par le fait que le détachement par sloughing permet d’alimenter cette zone interne
ponctuellement en substrat et en oxygene, ce qui limite le déces et linactivation. Comparé au
détachement surfacique continu, la concentration de bactéries hétérotrophes maintenue dans le
biofilm par sloughing est multipliée par 3. Notons cependant, que celle des bactéries nitrifiantes reste
quasiment constante quelque soit le mode de détachement. Cette étude présente l'intérét de montrer
que le mode de détachement généralement imposé dans les modeles (continu surfacique) ne permet
pas de prédire de maniere correcte les dynamiques d’évolution des populations microbiennes dans les

biofilms.

Derlon (2008) démontre que la compétition microbienne au sein des biofilms est gouvernée
par le mode de détachement mais qu’il convient également de considérer sa fréquence. Les résultats
de cette étude théorique indiquent que lorsque la fréquence de détachement est relativement faible, le
détachement par sloughing permet la croissance des bactéries hétérotrophes en surface du biofilm.
Cependant, pour une fréquence de détachement élevée, la biomasse hétérotrophe majoritaire est
régulicrement éliminée du systeme, et par conséquent la croissance des nitrifiants est cette fois ci

favorisée.

Notons que pour Iinstant les mécanismes de détachement dans les procédés a granulation
aérobie sont encore peu étudiés et 'influence du détachement sur la compétition microbienne dans
ces agrégats n’a, a notre connaissance, jamais encore été réalisée. Cependant, puisque les granules
aérobies sont considérées comme un cas spécifique de biofilms, on peut penser que les mécanismes

de détachement dans les granules s’apparentent a ceux des biofilms. Une étude théorique et
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expérimentale visant a caractériser et évaluer les différentes contraintes appliquées a la surface des
granules a récemment été réalisée (Ren ez a/. 2009). Les contraintes considérées dans cette étude sont
de deux types: (1) contraintes hydrodynamiques provenant de la circulation du liquide et (2)
contraintes de collision entre granule-bulles de gaz et intergranules. Les résultats indiquent que le
détachement dans les réacteurs a granulation aérobie de type colonne a bulle est principalement lié

aux contraintes de collision entre les granules et les bulles de gaz et intergranules.

3.2.3 Cas patrticulier des boues hybrides

Les procédés hybrides alliant la croissance simultanée d’une biomasse floculée et d’une
biomasse fixée permettent grace au découplage entre le temps de séjour hydraulique et le temps de
séjour des solides d’augmenter la concentration de la biomasse active dans les procédés et de favoriser
le développement des bactéries a faible taux de croissance. La formation d’une biomasse hybride a
généralement été réalisée grace au développement de biofilms sur des supports en plastiques
maintenus en suspension dans le réacteur (Von Miinch e a/. 2000; Artiga et al. 2005; Oyanedel ez al.
2005).

Dans des réacteurs aérobies hybrides a filtration membranaire en imposant des temps de séjour
de flocs allant de 1 a 10 jours, Artiga ez al. (2005) ont développé une biomasse hybride comprenant
des biofilms et des flocs en suspension. Les deux réacteurs ont été alimentés avec des effluents réels
fortement chargés en substrat carboné et en azote (DCO/N varié de 3,6 a 5). La compétition de la
croissance microbienne entre la biomasse fixée et la biomasse en suspension a été étudiée a 'aide de
tests de respirométrie. Les résultats obtenus indiquent que la majorité de la DCO est consommée par
la biomasse en suspension tandis que 50% a 60% de la capacité de nitrification des réacteurs est
localisée dans les biofilms. Par ailleurs, il a été observé que 'augmentation de la charge organique dans
les deux réacteurs n’a pas eu d’effets négatifs sur la nitrification. Ainsi, cette étude montre que la
croissance de bactéries hétérotrophes dans la biomasse floculée permet la consommation d’une partie

majeure de la DCO diminuant ainsi la compétition microbienne au sein des biofilms.

Des résultats similaires ont été obtenus avec des biofilms développés dans un réacteur a lit
mobile (Ochoa e¢7 al. 2002). Dans cette étude les performances du réacteur hybride ont été comparées
a celles d’un procédé a boue activée classique. Trois temps de séjour de la biomasse floculée ont été
testés, lesquels sont 3 ; 5,7 et 8 jours. Les résultats obtenus indiquent que la croissance du biofilm
permet de doubler la concentration de la biomasse active dans le réacteur hybride. De plus, I'analyse
de la répartition des activités nitrifiantes et hétérotrophes entre le biofilm et les flocs indique que la
majorité des nitrifiants se sont développés dans le biofilm (95% et 98-99% pour les ages de boue de
flocs de 3 ; 5,7 et 8 jour, respectivement), et que seulement 60% des hétérotrophes ont colonisés le

biofilm.
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Dans les procédés de granulation en condition aérobie, le développement simultané d’une
biomasse floculée avec celui de granules a déja été observé (Carvalho e al. 2006; Wan et al. 2009;
Coma ez al. 2010). Cependant, pour la plupart des études, le développement de la biomasse floculée
est expliqué par un processus d’agrégation insuffisant ainsi que par linstabilité des granules liés aux
conditions opératoires des procédés. L’activité respective des flocs et des granules n’a jusqu’a présent
peu ou pas été considérée et seule lactivité globale des systemes hybrides a été étudiée. Seule I’étude
menée par Carvalho ez a/ en 2006 s’est intéressée a la caractérisation d’un systeme hybride (contenant
flocs et granules) par le moyen de tests de respirométrie, de mesure de profil de Poxygene dans les
granules et de la technique de I’hybridation fluorescente iz sitn FISH. Les résultats de cette étude
indiquent une nette différence de la localisation des bactéries AOB et NOB dans les flocs et les
granules. En effet, il a été observé que plus de 79% des NOB se sont développés dans les granules
aérobies tandis que les AOB se sont préférentiellement développés dans les flocs (70%). Les auteurs
attribuent cette différence de croissance des bactéries nitrifiantes dans les flocs et les granules a une

différence des temps de séjours apparent des différents agrégats.

3.3 Interactions entre les bactéries nitrifiantes AOB et NOB

Du fait de la forte compétition microbienne entre les bactéries hétérotrophes et autotrophes
dans les agrégats denses, la répartition spatiale des bactéries nitrifiantes (AOB et NOB) n’a souvent
été observée que sur une fraction des agrégats. Dans les systemes éliminant I'azote, les bactéries
autotrophes telles que Nitrosomonas spp ont été observées dans des zones allant de 70 a 100 um de la
surface des granules (Tay e a/. 2002). Plus récemment I’étude menée par Jang ef a/.(2003) rapporte que
Poxydation de 'ammonium n’est observée que dans les couches du granule suffisamment aérées. La
distribution de lespece Nitrosomonas spp (marquée avec la sonde Nsm 156) dans cette étude est
corrélée au profil de diffusion de 'oxygene dans le granule. Le développement de ces bactéries se fait
a cette profondeur car : (1) ces zones sont encore suffisamment aérées pour permettre la nitrification
et (2) du fait de leur faible taux de croissance, les bactéries autotrophes se développent derricre le mur
des bactéries hétérotrophes, qui lui sera localisé plus en périphérie. Cette configuration a notamment
été observée par Lemaire ¢f a/. (2008) dans des granules développés en condition aérobie avec effluent

réel.

Au sein de granules aérobies, la présence de pores et de canaux, pouvant pénétrer jusqu’a une
profondeur de 900 pum, a été mise en évidence (Tay e# al. 2002; Tay et al. 2003; Lemaire ez al. 2008). La
présence de ces pores semblerait faciliter le transport de 'oxygeéne et du substrat a lintérieur et a
Pextérieur du granule. Ainsi, les bactéries nitrifiantes généralement localisées uniquement dans les

couches aérées des granules, ont été observées également dans des zones plus profondes (Lemaire ez

al. 2008).
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L’étude de la répartition des NOB dans les agrégats denses rapporte que ces derniéres sont
généralement distribuées dans les zones internes des agrégats derriere ou a proximité des bactéries
ammonium oxydantes. Ces configurations ont été observées aussi bien dans les biofilms (Okabe e7 al.
1999; Schramm e# al. 1999; Lydmark ez al. 2006) que dans les granules aérobies (Shi e a/. 2009). Les
auteurs expliquent généralement cette configuration par une compétition entre les deux populations
de bactéries nitrifiantes pour oxygene. En effet, puisque 'oxygene dissous est un réactif pour lequel
affinité des bactéries nitritantes est supérieure a celle des nitratantes, il est probable que les fortes
limitations au transfert de 'oxygeéne observées dans les agrégats denses conditionnent également la
stratification des populations nitrifiantes. Une autre hypothese souvent soulevée est celle d’une
interaction de type commensalisme entre les AOB et NOB. Celle-ci s’explique par la localisation
rapprochée des colonies bactériennes et par le fait que la croissance des NOB dans les agrégats
nécessite les nitrites qui eux sont produits par I'oxydation de 'ammonium par les AOB (Okabe ez /.
1996; Okabe ez al. 1999). Une autre hypothese est celle de I'inhibition par P'ammoniac libre soulevée
par les procédés fonctionnant a forte charge en ammonium Shi e 2/(2009). Dans cette étude le suivi
des dynamiques des bactéries nitrifiantes a été réalisé avec la technique FISH. Les résultats de
marquages révelent qu’il existe une distribution spatiale hétérogene selon le groupe des bactéries
nitrifiantes. En effet, les AOB ont principalement été observées en surface tandis que les NOB ont
été localisées plus en profondeur. Apres plus de 120 jours de suivi, les résultats de marquages FISH
confirment la dominance des AOB. Ainsi, la localisation avantageuse des AOB (abondance du
substrat et de 'oxygene) ainsi que l'inhibition par 'ammoniac libre ont permis de donner I'avantage

aux bactéries nitritantes sur les nitratantes.

4  Conduite et modélisation des GSBRs pour I'élimination des

nutriments

41 Conduite des GSBRs

L’élimination effective des nutriments (azote et phosphore) nécessite la présence simultanée ou

successive de conditions aérobie, anaérobie et anoxie dans les procédés.

Les procédés de granulation aérobie ont tout d’abord été opérés en conditions purement
aérobies. Cependant, la littérature révele que le taux d’aération imposé dans les procédés joue alors un
role crucial dans le processus de formation et dans le maintien de la stabilité des agrégats biologiques
(Beun ez al. 1999; Tay et al. 2002). De fait, il apparait tres vite que le développement de granules dans
des systemes purement aérobies est limité du fait de leurs besoins énergétiques et couts élevés et

parce que I’élimination effective de I'azote et du phosphore nécessite une alternance de conditions
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anoxie et anaérobie. Par conséquent 'opération des procédés avec une alternance de phases

anaérobie/aérobie et anoxie/aérobie a été proposée.

La déphosphatation biologique a été principalement réalisée dans un premier temps dans des
procédés combinant des conditions anaérobie et aérobie. Le principe de I’élimination biologique du
phosphore dans ces procédés (Figure 1.6) repose sur la suraccumulation de polyphosphates par les
bactéries (Mino ez al. 1987). En conditions anaérobies, certaines bactéries hétérotrophes (dites
déphosphatantes PAO) stockent de maniere intracellulaire des poly-hydroxy-alcanoates a partir des
acides gras volatils. Parallelement, elles dégradent leurs réserves de polyphosphates intracellulaires et
libérent dans le milieu des orthophosphates. En phase aérobie, ces bactéries consomment les réserves
de PHA initialement stockées lors de la phase anaérobie pour leur besoin de croissance et stockent
d’avantage de polyphosphates. L’opération des procédés avec une phase anaérobie permet donc le
développement des cultures riches en bactéries déphosphatantes PAO. Cependant, il a été observé
que le développement des PAO dans ces systemes était parfois limité du fait de leur compétition avec
les organismes accumulateurs de glycogene GAO. En effet, ces derniers sont en compétition avec les

PAO a la fois pour le substrat carbonée et les accepteurs d’électrons (oxygene ou NOX).

PHA
PO,

Figure 1.6. Schéma du métabolisme des PAO en conditions anaérobie (gauche) et aérobie (droite) et de
Pévolution des composés de stockages intracellulaires (trait plein) et des composés dans la phase liquide
(trait en pointillé¢) durant ces conditions (Coma, 2011)

Dans les procédés de traitement de I'azote I’élimination effective de I'azote est réalisée grace a
la nitrification dénitrification simultanée (SND). Le principe de la SND (Figure 1.7) repose sur la

présence de limitations au transfert d’oxygene qui induisent la création d’une zone anoxique au centre
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de Pagrégat et une zone aérobie en périphérie. Ainsi, théoriquement, il est possible de maintenir une
nitrification dans les zones faiblement limitées par l'oxygeéne (en périphérie) tout en ayant une
dénitrification dans les zones ou 'oxygene est épuisé (au cceur). La SND suppose que les nitrates
produits par les autotrophes lors de la nitrification sont utilisés par les hétérotrophes au cceur de

agrégat pour réaliser la dénitrification (Li ez a/ 2008).
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Figure 1.7. Principe de la nitrification dénitrification simultanée (Li et al, 2008)

La clé pour optimiser la SND réside donc en partie dans le contréle de la zone anoxie dans les
agrégats. Cette zone dépend a la fois de la concentration en oxygene dissous imposée dans la phase
liquide, de l'activité des populations bactériennes ainsi que de la densité des agrégats. Si la diminution
de la concentration de 'oxygene dissous permet d’augmenter les performances de dénitrification des
procédés granulaires, celle-ci peut étre en revanche critique pour le maintien de la nitrification et de la

stabilité physique des granules aérobies (Mosquera-Corral ez 2/ 2005).

Afin de compenser le potentiel de diffusion limité de I'oxygeéne dissous dans les granules
aérobies, une alternative intéressante proposée par Wan ez a/. (2009) est de fournir un accepteur
d’électron alternatif tel que le nitrate en appliquant en amont une phase anoxique. Dans cette étude,
les propriétés physiques d’agrégats développés dans deux réacteurs (SBR) fonctionnant a fort ratio
DCO/0O2 (1200 mgpco L1/2,5 mgoz L) avec différents accepteurs d’électrons (O et nitrate) ont été
comparées. Un premier réacteur a fonctionné en conditions purement aérobie tandis que le deuxieme
a fonctionné en alternance de phases anoxique/aérobie (grice a un supplément de nitrate dans

Iinfluent).

Les résultats obtenus indiquent que les agrégats développés en conditions d’alternance de
phases présentaient une structure dense proche de celle des granules tandis que ceux développés dans
le systeme purement aérobie s’apparentaient plus a des flocs de boue activée. Les auteurs expliquent

la structure floculée des agrégats par la croissance des hétérotrophes en limitation par 'oxygene. En
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effet, I'analyse des rapports y entre le potentiel de diffusion du substrat carboné et celui des
accepteurs d’électrons (O2 et NOs) indique que loxygene est tres rapidement limitant dans les
agrégats puisque le rapport ys02 est bien plus élevé que 1 (voir § 3.1.2). A contrario, les nitrates dont
le ratio est 80 fois inférieur a celui de I'oxygene, diffusent profondément et permettent la croissance

anoxie des hétérotrophes au cceur des agrégats.

Par ailleurs, leurs résultats indiquent que P'application d’une phase anoxie en début de cycle
permet de stabiliser la nitrification lors de 'augmentation de la charge organique et en azote, alors que
la nitrification est perdue dans le systeme purement aérobie du fait de la compétition avec les especes
hétérotrophes (Figure 1.8). Le maintien de la nitrification malgré un environnement de plus en plus
défavorable est possible grace a la croissance anoxie des bactéries hétérotrophes au cceur des agrégats.
En effet, les résultats de simulation 1-D appliqués a ces expériences confirment que I'apport de
nitrates permet une croissance interne des hétérotrophes plus importante mais augmente également le

stockage de composés internes.
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Figure 1.8. Evolution de la charge appliquée (m), de la nitrification () et de la dénitrification () dans le
réacteur en alternance de phase anoxie/aérobie (gauche) et dans le réacteur purement aérobie (droite)
(Wan et al. 2009)

Ainsi, il apparait que dans un environnement concurrentiel de par la présence du substrat
carboné, l'application d’une phase anoxie permet de minimiser la compétition microbienne pour
I'oxygéne et favorise la stabilité des propriétés physiques des agrégats ainsi que le maintien de la

nitrification.
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4.2 Modélisation des GSBRs

La modélisation mathématique est un outil particuliecrement adapté a I’étude des processus
complexes, spatialisés et dynamiques, telle que les réacteurs a boues granulaires aérobies (de Kreuk ez

al. 2004).

Les systemes a boues granulaires aérobies ont été principalement modélisés avec deux types de
modeles : (1) les modeles continus de type 1-D implémentés pour la plus part sur des plateformes
comme AQUASIM (Reichert 1998) et (2) les modeles de type individu-centré permettant une

description en 2-D des agrégats et de la distribution spatiale des especes.

Le choix du type de modele a employer doit étre réalisé en fonction des objectifs attendus du
modecle. En effet, les modéles de type 1-D permettent de décrire la croissance multi-especes au sein
des agrégats, mais celle-ci est considérée uniquement selon un seul axe, ce qui ne correspond pas a la
réalité de la croissance des microorganismes. Cependant, ils permettent de décrire de manicre tres
satisfaisante I’évolution des composés solubles dans les agrégats et dans la phase liquide des réacteurs.
En effet, ’étude menée par Matsumoto e# a/. (2010) sur la formation de granules aérobies nitrifiants et
dans laquelle les profils de distribution des produits solubles (azote, oxygene, NOXx...) et des bactéries
nitrifiantes dans les granules mesurés expérimentalement et obtenus par simulations 1-D et 2-D,
indique que les profils de distribution des produits solubles dans les granules et dans la phase liquide

sont similaires pour les deux types de modeles 1-D et 2-D.

Les mode¢les 2-D présentent ’'avantage de décrire une structure complexe des agrégats incluant
la formation de micro-colonies ou de structures plus filamenteuses et de fait permettent de mieux
représenter Phétérogénéité des agrégats biologiques. En contre partie, ces modeles nécessitent une
description beaucoup plus précise des phénomenes locaux tels que le transport des bactéries, la
division cellulaire, la distribution des exopolymeres et le transfert local (de Kreuk ez 2/ 2004). De plus,
contrairement aux modeles 1-D, le temps de calcul dans les modeles de type 2-D est beaucoup plus

important, ce qui constitue un de leurs inconvénients majeurs.

Différents modeles cinétiques ont été proposés dans la littérature. Ces modeles sont
principalement basés sur les modéles de type ASM et incluent les phénomenes de stockage
intracellulaire qui sont tres importants dans les granules aérobies. Les principaux points de

divergences entre les modeles cinétiques proposés dans la littérature sont relatifs a :
a) La description des mécanismes de stockage

Dans certaines études le stockage et la croissance sont découplés. Dans ces modeles il est
supposé que les composés organiques sont d’abord transformés en matiere de stockage avant d’étre

utilisés pour la croissance, comme dans le cas des modeles ASM3 (Gujer ef al. 1999). Dans d’autres
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¢tudes les phénomenes de stockage et de croissance sont considérés simultanément (Sin ef /. 2005; Ni
et Yu. 2008; Vazquez-Padin ez a/ 2010). En effet, il a été démontré expérimentalement qu’en
condition d’excés de substrat, le surplus de substrat ne pouvant étre utilisé pour la croissance pouvait

étre converti parallelement en composés de stockage.
b) La description de la nitrification et dénitrification

Les modeéles basés sur ASM 3 décrivent la nitrification en une seule étape et ne font pas la
distinction entre les bactéries ammonium oxydante et nitrites oxydantes (Gujer ez a/ 1999; de Kreuk ez
al. 2007; Ni et al. 2008). Dans le but de mieux décrire la nitrification ainsi que la dénitrification sur les
accepteurs d’électrons alternatifs tels que les nitrites et les nitrates, certains auteurs proposent de
considérer les nitrites comme composés intermédiaires de la nitrification et/ou de la dénitrification

(Fang et al. 2009; Vazquez-Padin ez al. 2010).

5 Conclusions et objectifs de I'étude

La technologie de granulation aérobie de part sa compacité constitue une alternative
intéressante aux procédés conventionnels a boue activée. Cependant, son utilisation a Péchelle
industrielle pour le traitement des effluents fait encore apparaitre des questions du ressort de la

recherche et laissent entrevoir des axes d’optimisation.

D’une part pour les effluents chargés en maticre organique particulaire, la faible dégradation
des matieres en suspension par les granules aérobies conduit a la formation d’une biomasse hybride
comprenant une fraction de flocs et de granules. La sélection des granules aérobies par le lessivage
des flocs conduit généralement a la perturbation plus ou moins prolongée de la nitrification qui n’est
rétablie que lorsque une fraction significative de granules aérobies a été formée et si la charge
organique appliquée n’est pas trop élevée pour permettre un développement simultané des bactéries

dégradant le carbone et des especes nitrifiantes dans le biofilm.

D’autre part, la stabilité des granules aérobies formées va par la suite dépendre de la dynamique
de Dévolution des populations microbiennes autotrophes et hétérotrophes gouvernées par
'accessibilité au substrat et a l'oxygene dissous. Une résistance au transfert de l'oxygene trop
importante (du fait d’une structure dense, d’une aération insuffisante ou d’une charge organique trop
élevée) peut entrainer la déstabilisation des propriétés physiques des agrégats et conduit généralement
a la perte de la nitrification qui constitue un des points sensibles de I'opération des procédés de

granulation aérobies.

I’étude bibliographique réalisée sur les modes de conduite des procédés de granulation

aérobies indique que I'application d’une alternance de phases anaérobie/aérobie ou anoxie/aérobie est
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nécessaire pour traiter efficacement les nutriments (N et P) et diminuer les besoins énergétiques en

aération des GSBRs.
Ainsi, les différents objectifs de cette étude sont :

Dans un premier temps, de comprendre les mécanismes impliqués dans la stabilité (ou
Iinstabilité) de deux procédés de granulation aérobie. Pour cela, deux réacteurs alimentés avec un
mélange de 4 sources de carbone et fonctionnant avec un taux d’aération similaire ont été suivis en
paralléle sur une durée d’é¢tude d’un an. Un premier réacteur était opéré avec une alternance de
conditions anoxie/aérobie, alors que le deuxiéme était opéré avec une alternance de conditions
anaérobie/aérobie. Les performances épuratoites des procédés ainsi que la structure des agrégats
(Indice de boue, taille des agrégats, présence ou non de bactéries filamenteuses, répartition spatiale

des especes nitrifiantes...) développés dans chaque réacteur ont été étudiés.

Puis, nous nous intéresserons a la caractérisation et a I’évaluation des avantages ou
inconvénients de la coexistence de flocs et de granules pour I’élimination de I’azote dans un réacteur a
boue granulaire hybride. Pour cela, la contribution respective des flocs et des granules dans Iactivité
de nitrification de la boue hybride a été quantifiée et les limitations au transfert de 'oxygene de
chaque type d’agrégat ont été étudiées par respirométrie a différentes concentrations en oxygene
dissous. De plus, la caractérisation de la répartition spatiale des AOB et NOB au sein des granules a

été réalisée au moyen de la technique FISH.

Enfin, un mod¢le mathématique permettant de décrire les phénomenes réactionnels ayant lieu
au sein d’une biomasse hybride a été développé et validé. 11 s’agit d’'un modéle 1-D mis en ceuvre dans
le logiciel de simulation pour les applications environnementales AQUASIM® dont les bases sont
celles de «ASM3» prenant en compte la transformation du substrat organique en composé de
stockage. Le modele ainsi développé permettra d’optimiser le fonctionnement du procédé de
granulation aérobie hybride a travers I’évaluation de la fraction optimale de flocs et de granules
pouvant conduire a une élimination efficace de ’azote et a Paugmentation de la robustesse du procédé

vis-a-vis de diminutions ponctuelles de I'oxygene dissous.
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L’objectif de ce chapitre est de présenter le matériel utilisé au cours de notre étude. Ainsi, dans
un premier temps les réacteurs utilisés pour le développement des boues granulaires ainsi que les
conditions opératoires imposées seront décrits. Ensuite, les méthodes analytiques seront détaillées : il
s'agira de présenter les caractérisations macroscopiques, du milieu ou plus spécifiquement des
agrégats, susceptibles d’amener des éléments d’interprétation concernant les conditions d’élimination
de l'azote. Pour finir, les outils de caractérisation des fonctionnalités présentes dans nos systemes

seront décrits.

1 Reéacteurs a granulation aérobie GSBR

1.1  Description de linstallation expérimentale

Les boues granulaires ont été cultivées dans deux réacteurs a alimentation séquentielle de type
air lift totalement automatisés (GSBR). La Figure II.1 représente le schéma d’un réacteur, le deuxieme
étant en tout point identique. Les réacteurs sont cylindriques en polyacrylate a double enveloppe et
d’un volume utile de 17 L. Le diametre intérieur est de 15 cm et la hauteur totale est 105 cm (H/D =
7). Une plaque (longueur : largeur = 83:15 cm) est placée verticalement au milieu du réacteur, divisant
ainsi la colonne en deux zones : ascension et descente. L air est introduit par une membrane en
silicone de 4 mm d’épaisseur au bas du réacteur, et permet d’assurer la circulation de lair, du liquide
et des solides. Un débitmeétre et une électro-vanne sont utilisés pour controler I'injection de gaz (air
ou azote) et la vitesse superficielle correspondante, qui est calculée comme le rapport du débit d’air

sur la demi-surface de la colonne.

L’influent synthétique (renouvelé tous les 2 jours) est stocké dans un tank réfrigéré a 4°C afin
d’éviter la dégradation des composés. L’influent alimente la colonne par un piquage dans le %4 bas de
la colonne. Pour éviter les variations de température, susceptibles d’influencer fortement les activités
biologiques notamment nitrifiantes, un préchauffage de I'alimentation jusqu’a 18°C est réalisé avant
Ientrée dans le GSBR. De plus, la température du réacteur est maintenue a environ 20 * 2°C par la
circulation d’eau thermostatée dans une double enveloppe. L’eau traitée est vidangée en milieu de

colonne. La fraction volumique d’échange correspondante est de 47%.

Les sondes pH (Electrode Schott N6280) et oxygene dissous (WTW TriOxmatic 701) en ligne
permettent une acquisition des données toutes les 30 s. Au cours d’un cycle, le pH fluctue entre 7,2 et

9,2 . Ce parameétre est suivi mais non régulé.

Les réacteurs fonctionnent dans un mode séquentiel (Figure I1.2), avec un cycle de 4 heures
défini comme suit: alimentation (15min), injection de N2 (20min), injection d’air (2h25), décantation

(30min) et vidange (30min).
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Dans ce systéeme aucune purge de boue n’est imposée (si ce n’est les prélevements effectués
pour les diverses caractérisations). Ainsi les boues peuvent s’accumuler tant que leur niveau a la fin de
la décantation n’atteint pas le point de piquage médian, piquage duquel la vidange de I’eau traitée est
réalisée. Lorsque la concentration en MES est suffisante pour que ce volume soit atteint, une purge

s’effectue naturellement sur la fraction supérieure au niveau du voile de boue a chaque vidange

d’effluent.

12 Acquisition
R A R S b R PR | 1 de donmées

T°C.pH. O2
Cryothermostat

el e e e e e e e e e s e

Automate

Tank
d'alimentation D

AZOTE

Alimentation

(1) : zonde d'oxygene,
(2) : sonde pH.

Figure II.1. Schéma du syst¢éme SBAR
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Adration (amr o Ma)
{ano:ae ou acrobe)

Figure II.2. Description d’un cycle de fonctionnement du SBAR

Les principales caractéristiques de fonctionnement des réacteurs sont données dans le Tableau I1.1.

Tableau I1.1. Conditions opératoires générales des deux réacteurs

Paramétres de fonctionnement R2
Volume journalier d’alimentation (L j1) 48
Temps de séjour hydraulique (h) 8,5
Charge ammoniacale volumique (kg N-NH4 j! m3) 0,14
Charge organique volumique (kg DCO j! m) 2,8
Vitesse superficielle de N2 (cm s) 0,6 0,1
Vitesse superficielle de air (cm s-1) 1,0 £ 0,1
Température (°C) 202
pH 7,2 -85
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1.2  Caractéristiques de l'influent synthétique

L’alimentation des réacteurs s’effectue au moyen dun influent synthétique composé d’une
source de carbone organique mixte contenant: glucose, acétate de sodium, éthanol et propionate de
sodium, ce afin de préserver la diversité des consortia. Chacune de ces molécules organiques
contribue a 25 % de la DCO totale de I'influent (1000 mg L-1). L’unique différence entre les deux
réacteurs vis-a-vis de I'alimentation, est 'ajout d’un supplément de nitrates dans I'influent du réacteur
R1 visant a maintenir une condition strictement anoxique (et non anaérobie) durant la phase non
aérée. Le réacteur R2 quant a lui fonctionne avec une alternance anaérobie/aérobie. Le Tableau I1.2

donne la composition totale de cet influent.

Tableau I1.2. Composition de Pinfluent alimentant les réacteurs

Concentration
Composés
R1 R2
25% de DCO pour chaque source de carbone
Glucose, acétate de sodium, éthanol et 1000
propionate de sodium (mg DCO L)
NH4CI (mg N L) 50
NaNOs3 (mg N L) 100 0
NaHCOs3 (mg L) 100
KH>PO4 (mg P L) 22
MgSO4 TH20 (mg L1) 12
CaClx (mg L) 30
FeSO4 (mg L) 4

éléments traces (CuSO4 5H20, MnCl2, ZnCl2) ; (1mL./L)

2 Technigues de caractérisation

2.1  Analyses normalisées

Le suivi du fonctionnement des réacteurs est réalisé au moyen de différentes méthodes
d’analyse comprenant : I'analyse de la DCO soluble, MES et MVS ainsi que le dosage des ions
ammonium, nitrites, nitrates et phosphate. Le Tableau I3 résume Iintégralité des méthodes

normalisées employées (AFNOR (1994)).
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Tableau I1.3. Techniques analytiques employées et leur norme associée

Analyse Méthode et appareillage Norme
DCO DCO apres filtration (filtre nylon 0,2 um)
o . NFT 90.101
soluble Réactif DCO et 2h de chauffage a 150 °C

Boues centrifugées pendant 15 min a 4500 g

MES
MVS Séchées 24 h dans le Four (105 °C) - MES NFT 90.105
Puis séchées 2 h dans le Four (500 °C) - MVS
Méthode de micro-NESSLER
NH4* , o L NFT 90-015
méthode colorimétrique au réactif de Nessler (filtre nylon 0,2 um)
Méthode DIONEX
NO2 C NFT 90-042
Chromatographie ionique (filtre nylon 0,2 um)
Méthode DIONEX
NOs3- S NFT 90-042
Chromatographie ionique (filtre nylon 0,2 um)
Méthode DIONEX
PO4 3 NFT 90-042

Chromatographie ionique (filtre nylon 0,2 pm)

2.2  Techniques de caractérisation physique de la boue

a) Séparation des bones hybrides

Du fait de la faible sélection imposée par la décantation, qui, il est important de le noter, a une
durée (30 min) plus longue que celle appliquée dans la littérature, la boue issue des réacteurs se
compose de flocs et de granules. Dans le but d’étudier séparément ces différents agrégats, une
méthode de séparation ex-situ a été appliquée. Celle-ci consiste en un tamisage a 315 um de la boue
hybride. Puis, les granules ainsi isolés sont rincés avec de I'eau distillée afin de les débarrasser de la

fraction de flocs restée adhérée a leur surface.

b) Décantabilité des boues

La décantabilité des boues est évaluée par la détermination de l'indice de boues (IB) dans le
réacteur. L’indice de boue représente le volume spécifique de la boue (mL), apres un certain temps de
décantation, occupé par 1 g de boue. L’indice de boue est déterminé par la mesure de la hauteur du lit
de granules et de flocs apres décantation pendant une durée fixée (généralement 5 min ou 30 min).
Connaissant la géométrie du réacteur, le volume occupé respectivement par les flocs et les granules

peut alors étre déterminé. I’indice de boue est obtenu par la formule suivante :
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_ Ve 1000 Equation 11.1

IB boue
17

boue

MES

boue *
Ou : IBpoue, est I'indice de boue des agrégats apres un temps de décantation t (mL g MES) ;
Vioue teprésente le volume du décantat des agrégats (L) ; MES est la concentration des matieres en

suspension (g L-1).

©) Granulométrie laser

La mesure de la taille des agrégats est déterminée avec un granulometre Mastersizer 2000
(MALVERN Instrument SA). Cette technique repose sur la propriété des matériaux a diffracter la
lumiére. Toute particule éclairée par un faisceau laser diffracte la lumiere dans toutes les directions

avec une répartition d’intensité qui dépend de sa taille.

Dans la pratique, un échantillon de boue diluée avec de I'eau de sortie du réacteur (centrifugé a
10000 G pendant 10 minutes) est injecté dans une cellule de mesure grace a une pompe péristaltique
située en aval de la cellule de facon a éviter que les agrégats ne soient soumis a un cisaillement non
désiré avant la mesure. Dans cette étude, 'indice de réfraction du dispersant est considéré égal a 1,33
et correspond a lindice de réfraction de I'eau. Pour les particules, principalement composées de

mati¢re organique, I'indice de réfraction retenu est de 1,596.

LLa gamme de mesure de cet appareil varie entre 0,02 et 2000 um. Ainsi, lorsque le diameétre des
granules ne dépassait pas le seuil de coupure de lappareil (en début d’étude), P'analyse
granulométrique des boues a été employée afin d’accéder a la répartition de taille des agrégats et aux

parameétres globaux en résultant (diametre médian, diametre le plus probable ...).

d) Observation microscopique

I2évolution de la morphologie des agrégats biologiques est suivie au moyen d’observations
microscopiques régulieres. Les photographies sont prises avec loupe binoculaire (Wild M420) et une
caméra (Sony XC-75CE). Le diameétre moyen des granules a été déterminé par un traitement d’image
fait avec le logiciel Visilog 6.5 dés lors que la taille des objets observés dépassait la gamme de mesure

du granulometre laser.

3 Hybridation in situ FISH

Dans l'objectif d’étudier la diversité microbienne ainsi que la répartition spatiale au sein des
agrégats biologiques, la technique d’hybridation iz situ de sondes fluorescentes (FISH) a été retenue.
Cette technique consiste a hybrider des oligonucléotides de 18 a 20 bases (appelés sondes) marqués

par un fluorochrome, a des séquences spécifiques des ARN ribosomaux 16S du groupe ciblé. La
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spécificité des sondes peut étre tres diverse : universelle (spécifique de procaryote), spécifique de
branche (Gram positif a haut GC, Gram positif a bas GC, branche alpha des proteobacterie,...),
spécifique de genre ou spécifique d’espece (Amann, 1995).

11 est possible grace a un code de couleur spécifique au fluorochrome utilisé de localiser, au sein
d’une population mixte, 'espece recherchée. C’est pourquoi, cette technique est fréquemment utilisée
pour déterminer la fraction d’une population ciblée dans la biomasse totale a partir de la comparaison
des surfaces marquées par une sonde spécifique et une sonde généraliste. Comparée aux autres
méthodes de biologie moléculaires basées sur la PCR, la technique FISH présente 'avantage de la
visualisation microscopique. Elle permet donc de localiser un groupe bactérien ciblé au sein d’un
systeme mixte complexe. C’est donc dans le but d’étudier la répartition des especes nitrifiantes (AOB

et NOB) au sein de flocs et de granules aérobies que la technique FISH a été employée.

3.1 Sondes et fluorochromes

3.1.1 Sondes

Chaque sonde est définie par une séquence, qui permet de cibler un groupe bactérien
spécifique. Pour chaque sonde, la concentration en formamide du tampon d’hybridation est ajustée en
fonction de la séquence nucléotidique, afin d’établir des conditions de stringence permettant
I’hybridation a la cible, tout en évitant le marquage non spécifique. Les différentes sondes FISH

utilisées lors de cette étude (Eurofins MWG Operan) sont présentées dans le Tableau 11.4.

Tableau I1.4. Sondes oligonucléotidiques

Cible Sonde Séquence % FA* Référence

EUB338 1 5-GCT GCC TCC CGT AGG AGT- 3

Ensemble 35 (Amann et al.,

1 o EUB33811  5-GCA GCC ACC CGT AGG TGT- 3 1990; Daims
es bactéries 0-60® etal,, 1999)
EUB338III  5-GCT GCC ACC CGT AGG TGT- 3’ >
Ensemble Nso0190 5.CGA TCC CCT GCT TTT CTC-3 55 (Mobarry et
des AOB Nsol225  5-CGC CAT TGT ATT ACG TGT GA-3’ 35 al., 1996)
Ntspa662 5- GGA ATT CCG CGC TCC TCT- 3
Genus 35 (Daims et al.,
Nitrospira Comp 5~ GGA ATT CCG CTC TCC TCT- 3 o 2000)
Ntspa662
Nitrobacter Nit3 5. CCT GTG CTC CAT GCT CCG- 3’ 0 (Wagner et al,
PP CompNit3  5- CCT GTG CTC CAG GCT CCG- 3’ o 1996)

*Concentration de formamide dans le tampon d’hybridation (celle employée dans cette étude est soulignée).

) Gamme de concentration de formamide employée dans la littérature avec la sonde EUBpi.

Remarques :
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- Les sondes EUB 338 I, 1I et III permettent de marquer ensemble des bactéries (Amann et al.,
1990; Daims et al., 1999). Ces sondes ont toujours été utilisées simultanément et sont regroupées

sous le nom d’EUBmix. Il a été parfois nécessaire de marqueur la biomasse totale avec un marquage

de PADN avec DAPI (4’,6-diamidino-2-phenylindole, dihydrochloride).

- Le marquage des bactéries nitritantes a nécessité emploi de deux sondes: Nso190 et Nso1225.
Puisque ces sondes présentent différentes conditions de stringence (i.e. différents pourcentages de
formamide), leur utilisation a nécessité une hybridation successive. La sonde nécessitant la

stringence la plus importante (NSO 190) a été hybridée en premier.

- Le marquage des bactéries nitratantes a été réalisé par le marquage simultané des groupes Nitrospira
(avec la sonde Ntspa662) et Nitrobacter (avec la sonde Nit3). Les sondes ciblant les bactéries
nitratantes ont été associées a des sondes « compétiteurs ». Les sondes compétiteurs ne sont pas
marquées par un fluorochrome, elles saturent les sites de séquences proches des organismes non
ciblés afin de limiter le marquage non spécifique. Les sondes compétiteurs sont ajoutées

directement sur le tampon d’hybridation en concentration équimolaire a celle des sondes.

3.1.2 Fluorochromes et couleur de représentation des marquages

Le Tableau IL.5 présente les trois fluorochromes utilisés ainsi que leurs pics d’excitation et
d’émission tandis que le Tableau II.6 présente la couleur de représentation associée a chaque

marquage microbien effectué dans cette étude.

Tableau II.5. Fluorochromes, longueur d’onde d’excitation et d’émission associés

Nom Pic d’excitation (nm) Pic d’émission (nm)
DAPI 350 456
FITC 488 550
CY3 543 630

Tableau II1.6. Couleur de représentation des espéces microbiennes ciblées

Cible Sonde Couleur associée
ADN DAPI bleu
Ensemble des bactéries EUBmix bleu
Ensemble des AOB Nso0190 + Nso 1225 magenta
Ensemble des NOB Nit 3+Ntspa 662 jaune
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3.2  Procédure de marquage

La procédure de marquage employée est celle décrite par Amann (1995). Elle comprend
plusieurs étapes : (1) fixation de I’échantillon, (2) préparation de I’échantillon, (3) hybridation avec les
sondes oligonucléotidiques, (4) rincage et (5) montage sur une lamelle et visualisation au microscope

confocal. Ces différentes étapes sont résumées sur la Figure 11.3.

1. Fixation 2. Préparation 3. Hybridation

'l
b
o -\
E.l. .\\. J
r
| + 50%, 80%, 96% EOH Sondes
5. Visualisation au CLSM 4. Ringage

W - -

Figure I1.3. Principale étapes de ’hybridation in situ FISH (adapté de Coma, 2011)

1) Fixation des échantillons

Immédiatement apres prélevement, les échantillons de flocs et de granules sont rincés une fois
avec du tampon phosphate salin PBS (de I'anglais phosphate buffered saline) puis plongés dans une
solution contenant du paraformaldéhyde (PFA) a 4%. L’étape de fixation au PFA est une étape clef
dans la procédure de marquage FISH car elle vise a inactiver toute activité enzymatique, empéchant
ainsi ’évolution de I’échantillon (croissance, lyse...) apres prélevement. Les échantillons de flocs et de
granules sont laissés a incuber dans la solution de fixation a 4°C pendant 2 h et 12 h, respectivement.
Puis, s’en suit une série de ringage au PBS afin d’éliminer toute trace de PFA (3 rincages pour les
flocs, 10 pour les granules). Les échantillons sont ensuite plongés dans une solution PBS : Ethanol

(50 :50 en volume) et stockés a -20°C.
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2) Préparation des échantillons

24h avant d’entamer la procédure d’hybridation, les échantillons de granules sont plongés dans
un gel OCT (Tissue-Tek®) et entreposés a 4°C. Le gel OCT se compose de glycol et de résines
solubles dans ’eau. Il est couramment utilisé comme support lors des coupes au cryomicrotome. En
pénétrant dans les pores des agrégats biologiques, le gel OCT permet de limiter la détérioration de la
structure interne des agrégats denses lors de congélation précédant la coupe. Les granules sont
découpés a une température de -20°C avec un cryomicrotome (Leica CM3050 S) et avec une

épaisseur de 40 pm.

Les échantillons de flocs ou de granules sont ensuite déposés sur des lames a puits
préalablement traitées a la polylésine (0,01 g polylésine dans 100 mL d’eau). Ce traitement a pour
objectif d’augmenter l'adhérence des échantillons aux lames et d’en limiter les pertes. Puis, les
¢chantillons sont déshydratés par dépots successifs de gouttes d’éthanol de concentration croissante
(50, 80 et 96%) et ce afin d’augmenter la pénétration des sondes a travers les membranes cellulaires et

retirer le gel OCT.
3) Hybridation

La solution de tampon d’hybridation est composée de tris HCl, SDS, NaCl, d’eau et d’un
pourcentage de formamide spécifique a la sonde utilisée (pour plus de détail sur les concentrations,
voir Tableau AlL1 présenté en Annexe I). Un volume de 10 uL de cette solution est déposé de fagon a
recouvrir toute la surface des puits. Puis, 1 pl. de solution stock de chaque sonde est rajouté par
dessus la solution d’hybridation et est mélangé a celle-ci afin de recouvrir I’échantillon. La lame ainsi
préparée est introduite dans un tube de 50 mL de type Falcon contenant du papier absorbant. Le
volume restant du tampon d’hybridation est utilisé pour imbiber le papier absorbant, qui est déposé
dans le tube afin d’éviter 'évaporation du tampon d’hybridation en saturant I’air contenu dans le tube

de la solution en formamide. Le tube est alors fermé et incubé a 46°C pendant 1h30.

Remarque :

- L’utilisation combinée de sondes oligonucléotidiques nécessitant différentes conditions de
stringence (i.e. différents pourcentage de formamide) a été réalisée au moyen d’hybridations
successives. La sonde nécessitant la stringence la plus importante (le pourcentage de formamide le
plus élevé) a été hybridée en premier (Wagner ef a/ 1994). Ainsi, Phybridation de I'ensemble des

populations nitrifiantes (AOB et NOB) a nécessité 3 hybridations successives.
4) Ringage

L’étape de rincage vise a enlever l'excédent de sondes non appariées et a éEliminer les

appariements non spécifiques. Elle s’effectue au moyen d’un tampon contenant un pourcentage de
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NaCl spécifique au pourcentage de formamide utilisé pour ’hybridation (Voir Tableau AL.2 présenté
en Annexe I). Lors du ringage les échantillons sont recouverts du tampon préalablement chauffé et
sont laissés a incuber a 48°C pendant 10 min. La lame est par la suite brievement rincée a I'eau
distillée puis séchée a air libre.

5) Montage sur lamelle et visualisation microscopique

La derniére étape consiste a préparer la lame hybridée a la visualisation au microscope. Ceci
s’effectue en ajoutant dans chaque puits une goutte d’une solution de montage (Citifluor Ltd) et en
fixant a la lame une lamelle. Le Citifluor permet de limiter les phénomenes de perte de la fluorescence

des fluorochromes (blanchissement des échantillons) apres une longe durée d’excitation.

3.3 Acquisition d'images

3.3.1 Principales caractéristiques du microscope confocal

Les échantillons marqués sont observés au microscope confocal a balayage laser (LEICA
AOBS SP2 disponible a la plateforme Imagerie TRI, IFR : FR3450), qui permet d’acquérir des images
du marquage par plans focaux. L’excitation des différents fluorochromes employés dans cette étude a
été réalisée au moyen de deux lasers. Le FITC, CY3 et DAPI ont été excités avec un laser argon
(488nm), un laser Hélium-Néon (543nm) et une diode (405nm) et collectés a 498-550 nm, 571-630

nm et 415-450 nm, respectivement.

Parce que les spectres d’excitation et d’émission des fluorochromes employés se chevauchent,
les observations ont été acquises selon un mode séquentiel. Ceci signifie que les lasers excitent
séquentiellement par plan focal chaque fluorochromes. L’image résultante est constituée par la

superposition des images obtenues via ces trois canaux.

Trois objectifs en immersion a I’huile ont été utilisés : X16, X63 et X100 avec une ouverture
numérique de 0,5; 1,4 et 1,4, respectivement. La prise d’image de parties de granules a été réalisée
avec l'objectif X16. Le nombre d’images nécessaires a la reconstitution d’un granule varie entre 20 et
30 photos selon les dimensions de I'agrégat. La reconstitution du granule a été réalisée sur un logiciel
libre d'édition de graphismes vectoriels (Inkscape). De plus, pour chaque acquisition, un ensemble (ou
stack) d’images pour chaque plan z de I’échantillon est enregistré. La distance (ou pas) entre chaque

plan z varie dans cette étude de 0,2 a Tpum.

3.3.2  Ajustement du signal
Au cours des expériences, les parametres d’acquisition du microscope confocal sont maintenus

constants. Ces parametres ont été définis de maniére optimale afin d’obtenir une gamme d’intensité
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fluorescente la plus dynamique possible (de 0 a 255 niveaux de gris), avec un minimum de pixels

saturés et de sous exposés.

La procédure consiste a définir un seuil d’intensité de fluorescence limite (ou offset) en dessous
duquel la fluorescence est assimilée au bruit de fond et considérée nulle. Cette limite est ajustée en
fonction de l'intensité d’autofluorescence des agrégats étudiés et ce pour chaque fluorochrome. Ainsi,
seuls les pixels correspondant au marquage de la biomasse seront conservés. Puis, I'intensité des
pixels marqués est ajustée par amplification du signal (ou gain). Pour finir, une procédure de
moyennage est appliquée afin de réduire le bruit de fond. Le moyennage consiste a balayer chaque
plan focal 2 ou 3 fois et ne conserver que les pixels communs a toutes les acquisitions (par définition

la position des pixels due au bruit de fond varie d’un passage a I'autre). Un moyennage de 2 ou 3 a été
appliqué.
Dans toutes les mesures effectuées, Iintensité des lasers n’est jamais modifiée (réglage

paramétré pour chaque fluorochrome), et seuls les parametres d’amplification du signal sont ajustés.

En pratique, ces réglages sont réalisés en visualisant 'image en mode « indicateur de niveau »
ou les pixels ayant un niveau de gris inférieur a zéro apparaissent en vert, et les pixels surexposés
(niveau de gris > 255) en bleu. Pour chaque laser, le gain du détecteur est ajusté de fagon a n’observer
que quelques pixels saturés (en bleu) ; puis Poffset est ajusté de fagcon a ce que le fond ne soit pas
sous-exposé. Le fond de limage doit étre vert tacheté de quelques points noirs, car ainsi
Pamplification permet d’obtenir un signal non-nul dés qu’un objet présente une faible intensité de

fluorescence. La Figure I1.4 présente un exemple de ces réglages.

Figure II.4. Exemple d'ajustement du signal fluorescent

60



Chapitre II : Matériel et Méthodes

4  Tests de respirométrie ouverte

La respirométrie consiste a mesurer Pactivité respiratoire de 'échantillon comme indicateur de
Pactivité bactérienne (en loccurrence nitrifiante). Elle est réalisée dans un réacteur appelé
respirometre. Il existe deux types de respirométrie : fermée et ouverte. Dans la premiere (fermée), un
réacteur agité et aéré contenant ’échantillon est relié a une cellule de mesure munie d’une sonde

. ) T T . .
oxygene, par I'intermédiaire d’une pompe péristaltique. La mesure de la vitesse de consommation de
Poxygene dissous est réalisée dans la cellule de mesure et ce apres chaque phase de renouvellement du
liquide. Ainsi, au cours d’un test, I’échantillon est soumis a plusieurs passages répétés par une pompe

pétistaltique.

Afin de garantir le maintien de la structure physique des granules aérobies, I'étude de I'activité
de nitrification des agrégats biologiques (flocs, granules et boue hybride) a été réalisée au moyen de la
respirométrie ouverte. Dans ce cas, la mesure de la concentration de en oxygene dissous est réalisée
directement dans le réacteur (Figure I1.5). Lors de la mesure, un ordinateur enregistre la concentration
en oxygene dissous dans un intervalle de 3 secondes, et la vitesse de respiration est déduite de la pente
de diminution de la concentration de en oxygene. Pour le calcul de la pente, un minimum de 10
points a été imposé. La procédure employée pour les tests de respirométrie est détaillée dans le

chapitre IV.

Cellule Module d'acquisition, regulation
et commmande

Cryothermostat

o0 e O J
_éair

Figure II.5. Schéma du respirometre
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5 Modélisation

Le modele mathématique employé pour décrire les performances du réacteur granulaire a boue
hybride R1 est basé sur un modele développé dans I’équipe au cours de la thése de Wan (2009). 11
s’agit d’un modele 1-D mis en ceuvre dans le logiciel AQUASIM® (version 2.1 g) de simulation pour

les applications environnementales (Reichert, 1998).

Dans cette partie nous allons décrire de fagon succincte I'outil de modélisation utilisé, le
développement du modele biologique ainsi que la prise en compte du caractere hybride de la boue
développée dans notre systeme expérimental sera quant a lui exposé dans le chapitre V

(modélisation).

5.1  Description du réacteur dans le modéle

Le réacteur biofilm sous AQUASIM® comprend deux compartiments :
1. le biofilm qui comprend la matrice biologique et le volume poreux la constituant

2. le liquide qui comprend aussi bien les composés solubles que les composés particulaires

(représentant les flocs). Ce compartiment est défini comme parfaitement agité.

Cette configuration de réacteur permettra donc de modéliser les mécanismes simultanément
dans les flocs (considérés comme homogenes) et dans les granules en considérant les phénomenes

associés aux agrégats densifiés (transport de solutés et produits).

5.2  Description des granules et du détachement surfacique

Dans notre modele, les granules sont assimilés a des spheres de taille homogene et constante au
cours du temps. La sphéricité de I'agrégat est décrite en imposant une surface dépendant du rayon (et

du nombre) des granules considérés. Le diameétre est maintenu constant en appliquant un modele de
détachement de surface, ou la vitesse de détachement, ~9, dépendant du diamétre des agrégats et de

la vitesse de croissance, Ur (Lackner et al., 2008) :

10000 Equation 1.2

L
, 8 ug >0, sinon Ug =0

Uge = Up
Lfmax

Ou: Lf est 'épaisseur simulée et L max la valeur de consigne ; dans le cas de granules, ces

grandeurs sont équivalentes au rayon de 'agrégat.
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Pour chaque concentration en biomasse (exprimée en MVS) dans le réacteur considéré (GSBR

ou respirometre), correspond un nombre de granules (NSP). Celui-ci a été calculé comme suit :

MVS . V, Equation 11.3
Vgranulegsp X
Ou: MVS est la concentration en maticre volatile en suspension (g L), £g est la fraction

volumique de solide (fixée a 0,6), O, est la densité des granules (fixée a 100 g DCO L1 de matrice).

53 Bilans

a) Processus biologignes

Au sein d’un réacteur biologique, diverses conversions prennent place, donnant lieu a la
production ou la consommation d’un ou plusieurs composes (qu’ils soient solubles et particulaires).

La vitesse réactionnelle globale d'un compose r;, est donnée par :
=z rij = Zvij plj Equation 11.4
i i

Ou:Vjj est le coefficient staechiométrique impliquant chaque variable i dans chaque processus

j et Pj estla vitesse de réaction du processus j.

Les composantes particulaires sont définies par le terme « Xj» et les composantes solubles par
les termes « S; » respectivement pour décrire leur concentration dans la réaction biologique. Les
composés particulaires englobent les bactéries actives et inertes alors que les composés dissous, notés

par la suite S, incluent les substrats (composés azotés, carbonés et oxygene) et les produits issus de

Pactivité microbienne (ammonium, DCO facilement biodégradable).

b) Transfert d’oxygene

Le transfert gaz-liquide qui régit la concentration d’oxygene dissous est décrit par I’équation suivante :

T=K La(SOZ,max - Soz) Equation IL.5

Ou: Kia est le coefficient volumique de transfert (1000 j1), Soz,max €St a concentration en
oxygene a saturation a une température de 20°C (9,2 mg L) et So2 est la concentration en oxygene

dissous.
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¢) Bilans dans ['agrégat

Iéquation résolue par AQUASIM® pour décrire 'accumulation des composés particulaires,

tenant compte de I'advection et du flux de production, dans I'agrégat est :

— |
e (™ Tme Ty

0X; 0X; X, Iy Equation I1.6
ot 1-6 py

Ou : Iy est la vitesse réactionnelle du composé particulaire Xi telle que définie par ’'Equation 11.4 et

0 est la porosité de I'agrégat.

I’Equation IL5 est quant a elle utilisée pour décrire le devenir des composés dissous dans

agrégat (i.e. dans les pores) :

dS; - 0S. 0S. ) Equation 11.5
) =(1 9) Up —+ 10 [ABD 'J 1zisj +1.r3

ot 0 oz 0.Adzl O oz Dy

Ainsi sont pris en compte I'effet de I'expansion du biofilm sur la concentration en composés
solubles, la diffusion du substrat dans le biofilm ainsi que la consommation ou production de

composés solubles par les communautés bactériennes.

6 Synthese du matériel et méthodes mis en ceuvre

Le Tableau IL.7 résume le matériel et méthodes employés ainsi que les objectifs associés a

chaque étude.

Tableau I1.7. Récapitulatif du matériel et méthodes mis en ceuvre dans cette étude

Pilote = Procédures de caractérisation Objectifs Section

Caractérisation in situ :

Cinétiques ..
) q ) Comparer leffet des conditions de culture
Bilans entrée/sortie

~ en alternance de phase anoxie/aérobie (R1)

{%‘.j Caractérisation ex situ : et anaérobie/aérobie (R2) sur les Chanitre TI1
—  Hybridation en fluorescence in ~ performances de traitement des nutriments p

& situ (FISH) et les caractéristiques physiques et

Réacteurs airlifts a
alimentation séquentielle

Marquage du Poly-hydroxy microbiologiques des agrégats développés.

butyrate (PHB)
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Caractérisation in situ :

g

B Cinétique . o

s > 9 Quantifier la contribution des flocs et des

§ ) Bilans entrée/sortie granules dans P'activité de nitrification de la

2= @ Caractérisation ex situ : boue hybride et évaluer les avantages de Chanitre TV

« g . Lo cette coexistence notamment vis-a-vis de la p

< 3 Tests de respirométrie ot . .

g .g sensibilité aux concentrations en oxygene

+ .

c © 1 . dissous.

5 Hybridation en fluorescence in

e situ FISH

Développer un modele et évaluer ses capacités a :
~—
~ 8 ‘f‘) 1. Décrire les phénomenes réactionnels ayant lieu au sein d’une biomasse
- g . .
5 =T hybride comprenant une fraction de granule et de flocs.
O L, .
G5 E . . . NP Chapitre V
g g ¢S 2. Prédire Ieffet de 'oxygene dissous sur Iactivité de nitrification des
~ =T B . .
2 agrégats biologiques
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CHAPITRE III: Résultats

Stabilité et performances de deux GSBR opérant
en alternance anoxie/aérobie ou

anaérobie/aérobie pour I’élimination simultanée
de C,N etP
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Introduction du chapitre III: objectifs et approche

Ce chapitre a pour objectif d’étudier et de comprendre les mécanismes impliqués dans la
stabilit¢ (ou linstabilit¢) de deux procédés de granulation aérobie. Il s’agit plus précisément de
comparer Ueffet de l'alternance de phases anaérobie/aérobie et anoxie/aérobie sur les performances
et la stabilité d’un procédé de granulation aérobie pour I’élimination simultanée des nutriments (C, N

et P).

Deux réacteurs alimentés avec un mélange de 4 sources de carbone et fonctionnant avec un
taux d’aération similaire ont été suivis en parallele sur une durée d’étude d’un an. Le premier réacteur
(R1) était opéré avec une alternance de conditions anoxie/aérobie, alors que le deuxieme (R2) était
opéré avec une alternance de conditions anaérobie/aérobie. Les performances épuratoires des
procédés ainsi que la structure des agrégats (indice de boue, taille des agrégats, présence ou non de
bactéries filamenteuses, répartition spatiale des espcces nitrifiantes...) développés dans chaque

réacteur ont été étudiés.

Les principaux résultats de cette étude, obtenus conjointement aux travaux de these d’A.
Manas, ont été publiés dans la revue Biochemical Engineering Journal (2012). Suite a la publication

une discussion complémentaire et une conclusion seront développées.

Filali, A., A. Manas, M. Mercade, Y. Bessiere, B. Biscans, M. Spérandio. Stability and performances of two
GSBR ogperated in alternating anoxic/ aerobic or anaerobic/ aerobic conditions for nutrient removal. Biochemical
Engineering Jonrnal, 2012. 67(0):p. 10-19.
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Abstract

Two granular sludge sequencing batch reactors (GSBR) with alternating anoxic / aerobic (R1)
and anaerobic / aerobic (R2) conditions wete operated with a 4-carbon-source synthetic influent.
Very good physical properties for the granular sludge (SVI < 20 mL g') and high solid
concentrations (up to 35 g L-1) were obtained in the bioreactor operated with a pre-anoxic phase with
additional nitrate (R1). In contrast, performance and granule settleability were lower in R2 due to the
development of filamentous heterotrophic bacteria on the surface of granules. These disturbances
were linked to the fact that a fraction of COD remained during the aerobic phase, which was not
stored during the anaerobic period. To stabilize a GSBR with a mixture of organic carbon sources, it
is thus necessary to maximize the amount of substrate used during the non-aerated, anaerobic or
anoxic, phase. Comparable phosphate removal efficiency was observed in both systems; enhanced
biological P removal being greater in anaerobic/aerobic conditions, whereas the contribution of

precipitation (Ca-P) was more significant in anoxic/aerobic conditions.

Keywords: aerobic granulation, nitrification, denitrification, phosphorus, filamentous,

precipitation
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Nomenclature

ACP Amorphous Calcium Phosphate gGRQOy),. XH,0)
AOB Ammonium Oxidizing Bacteria

COD Chemical Oxygen Demand (mg'L

DO Dissolved Oxygen concentration (mg)L
EBPR Enhanced Biological Phosphorus Removal
EPS Extracellular Polymeric Substance

GSBR Granular Sequencing Batch Reactor

HAP Hydroxy-apatite (C{OH)(PQy)s3)

MLSS Mixed Liquor Suspended Solid (g*)-
MLVSS Mixed Liquor Volatile Suspended Solid (g')
NOB Nitrite Oxidizing Bacteria

OLR Organic Loading Rate (Kg CODfd?)

PAO Polyphosphate Accumulating Organism
SAV Superficial Air Velocity (cm 9)

SND Simultaneous Nitrification Denitrification
svi Sludge Volume Index (mLY

VFA Volatile Fatty acid

1 Introduction

The aerobic granular sludge process has been proposed as a promising approach to biological
wastewater treatment [1]. Thanks to their dense structure, aerobic granules have very good settling
ability that allows high biomass retention in the bioreactor. This enables the process to withstand
high-strength wastewater and results in a biological reactor having a smaller volume than
conventional activated sludge systems [2]. The size and density of the granules enable simultaneous
nitrification, denitrification and phosphorus removal, SNDPR, [3-4] to be maintained. However, the
operating conditions that guarantee the stability of performance and physical properties of aerobic
granular sludge still need consideration. Instability and poorer properties of granular sludge have been
reported for real sewage, for example, compared to the ideal results reported with purely acetate fed

granules [5-7].

Various operating parameters have been identified that influence granule formation in aerobic
systems. They include the aeration rate, substrate feeding mode, organic loading rate, and settling time
[8-12]. In granular sludge sequencing batch reactors (GSBR), the aeration rate plays two major roles:
firstly, it imposes the hydrodynamic conditions in the reactor and, secondly, it controls the oxygen
mass transfer in the aggregates. High aeration rate has been shown to provide high shear force, which
erodes the surface of granules; to stimulate bacterial strains to secrete more extracellular polymeric

substances (EPS), thus enhancing structural integrity; to reduce substrate transfer resistance in the
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liquid boundary layer at the granule surface; and to provide sufficient oxygen for organic substrate
degradation [8, 13]. Various studies have demonstrated that a high aeration rate (expressed by the
superficial air velocity SAV) accelerates the formation of stable aerobic granules. Beun et al. [14]
showed that smooth, stable granules could be obtained only with an SAV above 2.0 cm s-!. Tay et al.
[13] found that regular, rounder, compact aerobic granules could be formed only above a minimum
aeration rate (SAV=1.2 cm s'). Hence, the development of stable aerobic granules in pure aerobic
systems is limited because of the high energy demand involved in aeration [15] and because efficient
nitrogen and phosphorus removal requires the presence of anaerobic or anoxic and aerobic

conditions [16].

Alternating anoxic / aerobic and anaerobic / aerobic conditions have both been reported to be
helpful for granulation. Possible explanations for this are that conversion of readily biodegradable
COD to internal stored biopolymers limits the substrate utilization rate during the aerobic phase [17]
or that anoxic growth inside the granule improves aggregate density [18-19]. Another reason is that
alternating non-aerated feast periods and aerated famine periods encourages the selection of slow-
growing bacteria, which are supposed to be positive for the densification of bio-aggregates [9]. The
work of Wan et al. [18] showed that the alternating anoxic feast and aerobic famine regime allowed
the formation of stable aerobic granules and simultaneous nitrification denitrification (SND) at
reduced air flow rate (SAV = 0.6 cm s). On the other hand, the alternation of anaerobic and aerobic
conditions has been widely reported to promote internal biopolymer storage and enhance biological

phosphorus removal by polyphosphate-accumulating organisms [20-21].

Therefore, the aim of this study is to compare the effect of alternating anoxic / aerobic and
anaerobic / aerobic conditions on the performance and stability of an aerobic granular sludge process
for simultaneous carbon, nitrogen and phosphorus removal. For this purpose, two reactors were run
in parallel. They were fed with a mixture of organic substrates and operated with a similar aeration
rate. The first reactor (R1) was operated with alternating anoxic / aerobic conditions, the second one
(R2) was operated with alternating anaerobic / aerobic conditions. Process performance and the

microscale structure of granules were investigated for both reactors.

2 Materials and methods

2.1  Reactor operating conditions

The experimental set-up included two geometrically identical Granular Sequencing Batch
Reactors (GSBR), each with a working volume of 17 L (internal diameter = 15 cm, total height =105

cm, H/D ratio = 7). Both reactors were inoculated with the same concentration of a stabilized hybrid
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sludge (containing both flocs and granules) cultivated in alternating anoxic / aerobic conditions. The
initial MLSS and MLVSS concentrations were 19.5 ¢ L1 and 13.1 g L1 respectively. The initial SVI
was 22 mL g-lmrss. Reactor R1 was operated with alternating anoxic / aerobic conditions, whereas R2
was operated with alternating anaerobic / aerobic conditions. Each reactor was operated sequentially
with a cycle time of 4 h including 15 min of feeding, 20 min of anoxic or anaerobic reaction (nitrogen
gas injection); 145 min of aerobic reaction; 30 min of settling and 30 min of discharge (with a
volumetric exchange ratio of 47%). The aeration rate was similar in both reactors, with a superficial
air upflow velocity (SAV) of 1.0 * 0.1 cm s'. Both reactors were fed at the bottom of the column
when aeration was stopped (static fill). The feed consisted of a synthetic substrate [18] having the
following composition: COD of 1000 mg L1 (25% contribution each of glucose, acetate, propionic
acid and ethanol), [PO4*] = 30 mgP L1, [Ca2*] = 46 mg L1, [HCOs5] = 100 mg L1, [MgSO4+7H20]
=12 mg L1, [NH4*] = 50 mgN L-'1. A COD/N-NH4* ratio of 20 was maintained. Nitrate was dosed
in R1 in order to maintain anoxic conditions after feeding ([NOj3] = 100 mgN L-1). The pH probe and
DO probe were installed online and the data were acquired every 30 s by computer. pH fluctuated
naturally during a reactor cycle, from 7.5 to 9.2 in R1 and from 7.2 to 8.5 in R2. The temperature was
maintained at 20 = 2 °C with a water jacket. The reactor performance was monitored through weekly
cycle studies, in which samples were analyzed at regular intervals during an SBAR cycle. Table 111.1

summarizes the main operating conditions of the two reactors.

Due to annual closure, the supply of influent to the reactors was interrupted for two
consecutive weeks and the cycle of operation was modified: the new 2-h cycle consisted of 15 min
aeration and 105 min settling. This period (from day 105 to day 120) is referred to as the “starvation

period”.

Table ITL.1. Operating conditions of both reactors

R1 R2
Volumetric exchange ratio (%) 47
Hydraulic retention time (h) 8.5
Organic loading rate (kg DCO m™ d1) 2.8
Ammonia loading rate (kg N-NH4 m3d-) 0.14
Nitrate loading rate (kg N-NO3 m3 d-1) 0.28 0
Phosphorus loading rate (kg P-PO4 m= d1) 0.08
Superficial upflow velocity of air (cm s) 1.0+0.1
Superficial upflow velocity of Ny (cm s°1) 1.0+ 0.1 0.6 £0.1
Temperature (°C) 20+ 2
pH (not regulated) 75-9.2 7.2 -85
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2.2 Analytical characterization of the liquid and solid phases

Analyses were conducted according to standard methods (AFNOR) [22]. COD (NFT 90-101),
MLSS (NFT 90-105) and MLVSS (NFT 90-106). NO2, NOs, POs*, NH4*, Ca?t, K*, Mg?*
concentrations were analyzed by ion chromatography (IC25, 2003, DIONEX, USA) with prior
filtering of the samples through a 0.2 pm pore-size acetate filter. The Sludge Volume Index (SVI) was
measured in the reactor after 30 min of settling and showed less than £10% of difference relative to
the standard procedure in a graduated test tube. Microscopic observations of sludge samples were
made with a Biomed-Leitz® binocular photonic microscope. Particle size distribution was measured

with a Malvern 2000 Mastersizer® analyzer and with statistical image processing.

The proportion of granules by mass and by volume was estimated using Eqs. (IIL.1) and (I11.2)

respectively:

MLSS, e 100 Equation I11.1

Percentage of granules by mass =
Iv”‘$hybrid sludge

granuie 100 Equation I11.2

Percentage of granules by volume =
hybrid sludge

Where MLSSeranute and MLSShybrid sludge ate the mixed liquor suspended solids in granules and

hybrid sludge respectively. In order to assess the MLSS of granules, sieving at 315 um was performed

as described in Filali et al. [23]. Vigranule and Viybrid sludee tepresent the apparent volume of granules and

hybrid sludge, respectively, in the reactor after 30 min of settling.

2.3 Microbial characterization

2.3.1  FISH probing

Floc and granule samples were fixed as described in Filali et al. [23]. Filamentous bacteria that
had developed at the surface of granules were detached with a sterile scalpel and subjected to the
same procedure as the flocs. In situ hybridization was performed according to the standard
hybridization protocol [24]. The fluorescently labeled oligonucleotide probes used were as follows:
Nso190 and Nso1225 (labeled with FITC) for AOB [25], Nit3 (labeled with Cy3) for Nitrobacter spp.
[26] and Ntspa662 (labeled with Cy3) for Nitrospira spp. [27]. DAPI (4°,6-diamidino-2-phenylindole,
dihydrochloride) was used to stain all the DNA containing organisms. To avoid non specific staining,
unlabeled competitor probes CNit3 and CNtspa662 were added with equimolar amount of Nit3 and

Ntspa662, respectively.
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Fluorescent in situ hybridization images were collected with a confocal laser scanning
microscope (LEICA SP2, DMRXA2, Germany) using an argon laser (488 nm) for FITC excitation, a
helium neon laser for Cy3 (543 nm) and a diode laser for DAPI (405 nm). Their fluorescence was
respectively detected at 498-550 nm, 571-630 nm or 415-450 nm. To obtain images of half-granule
sections, 10 to 20 overlapping, consecutive images of 1024x1024 pixels were acquired (depending on
the size of the granule) using a 16x oil objective. The final composite image of the granule section was
then reconstructed from all the single images collected using INKSCAPE open source scalable vector

graphics. Images of bacterial clusters were acquired using a 100x oil objective.

2.3.2 PHB staining

Poly-hydroxy butyrate (PHB) staining was carried out following a protocol adapted from
Pandolfi et al. [28]. Samples were cut to 100-um thickness and spread over a glass plate. Once air-
dried, the samples were placed in a solution of Sudan black for 5 min, then rinsed with ethanol at 70
vol.% and dried. Safranin was dropped on to the dry samples, covering them completely, and left in
contact for 5 s. The samples were dried again, then rinsed with distilled water and observed with an
optical microscope. Safranine was used to show up the cytoplasmic membranes in red (bacterial cells)

whereas Sudan black stained the PHB inclusions blue.

3 Results

3.1 Performance stability

Figs. 1I1.1 and II1.2 show the evolution of solid concentration and the removal efficiencies of
reactors R1 and R2 respectively, during the whole operation. Both reactors were started with similar
seeds and showed the same suspended solids concentration, i.e. 19.5 ¢TSS L1 and 13.1 gVSS L,

together with very good settling properties (SVI was initially close to 22 mL g1).

After about 50 days of running and up to the end of the study (300 days), performance was
very stable in the anoxic/aerobic reactor (R1). The removal of soluble COD, ammonia and total
nitrogen were 96%, 100% and 89%, respectively. The removal yields of phosphorous gradually
increased and stabilized at 45%. MLSS and MLVSS first stabilized around 21.0 £ 1.5 ¢TSS L1 and
13.8 £ 1.2 gVSS L1 respectively and then gradually accumulated in the reactor up to 35 ¢TSS L-! and
25 gVSS L1, with a VSS / TSS ratio of 65-70%. The accumulation of suspended solids was also
associated with a decrease of SVI (16 = 2 mL g). Performances were stable and it was interesting to

observe that, after a starvation period of 15 days (starting on day 105) during which it was not fed, the
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reactor was easily started again and it took less than one week for removal performances to be fully

recovered, underlining the robustness of granules from R1.
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Figure II1.1. Evolution of suspended solids during the reactors tun petriod (M) MLSS, ([J) MLVSS and (%)
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In the second reactor (R2), performance initially declined and neither the sludge concentration

nor the reactor performances were fully stabilized at any time during the study. The MLSS

concentration initially increased, reaching 32 g L1, but then progressively decreased to less than 10 g

L-1. The sludge volume index (SVI) fluctuated around 70 * 15 ml. g! during the first 100 days and

then increased to 90 mL g!l. The COD removal efficiency varied between 90 and 95%, whereas

ammonia and total nitrogen removal yields fluctuated from 60% to 100% (mean values of 86% and

84% respectively). Phosphorus removal oscillated from 10 to 80% with a mean efficiency of 42%.
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3.2  Evolution of sludge properties

As both reactors were initially seeded with a mixture of granules and flocs, the evolution of the
percentage of granules in the two reactors was an interesting indicator of sludge properties (Fig 111.3).
A slight enrichment in granules was observed in R1, the granule percentage increasing from 60 to
80% of total volume and constituting more than 90% of the mass. Granule size also progressively
increased (from 1 to 3 mm). Concomitantly, a decreasing proportion of flocs was maintained

throughout the study.

In contrast, in R2, sludge properties evolved differently. From day 33, an increase of granule
fraction by mass was observed, together with a decrease of their fraction by volume, which clearly
indicates a strong modification of aggregate properties and floc washout. This can be explained by the
fact that granules rapidly became bigger (from 1 to 4 mm of diameter) due to a filamentous (fluffy)
growth on the surface. As granular sludge occupied a larger volume in the reactor after settling, flocs
were washed-out and the granule percentage initially increased. Concomitantly, filamentous
suspended growth was also observed and the flocs thus generated, even though they contributed little
to the total mass of sludge, were likely to occupy a large volume and to considerably affect sludge

settling as the SVI rose to 70 = 15 mL g -1.
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Figure III.3. Evolution of the proportion of granules in MLSS and in volume of the hybrid sludge in both
reactors

Figure II1.4 shows the correlation between the MLSS concentration and the percentage of
granules in both reactors. It indicates that the MLSS globally increased with the proportion of the

volume occupied by the granules and the diminution of suspended biomass growth.

From the microscope observations (Figure IIL.5) it can be seen that granules from R1
presented a smooth round surface similar to the granules initially seeded (Fig IIL.5 a). In contrast, as
already mentioned, filamentous bacteria grew out from the surface of R2 granules (Fig IIL.5 b), and

this filamentous layer seemed to cause oxygen transfer limitation as indicated by the release of gas
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bubbles (Fig IIL.5 ¢). As suggested by Mosquera-Corral et al. [15], long-term anaerobic conditions

inside the granule could lead to growth of methanogenic bacteria.

With time, the surface of some of the mature granules from both reactors became cracked and
broken, revealing a stronger core (Figs. IIL.5 ¢ and II1.5 d). The strength of the internal part of the
granules was probably explained by mineral precipitation as demonstrated by Mafias et al. [29].
Whereas, in R1, the loss of efficiency due to mature granule disintegration seemed to be compensated
by the birth of small, new ones, granules from R2 progressively lost their density but no new small

granules seemed to be generated in this reactor.
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Figure III.5. Micrographs of microbial aggregates at different operating times : (a)R1-162 days ; (b) R2-162
days; (c) R1-238 days; (d) R2-238 days; (e) R2-250 days (scale bar = 2mm)
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3.3 Nitrogen removal

3.3.1 Kinetics

Kinetic analyses were performed during the batch cycle to assess COD, nitrogen and

phosphorus removal (Figure I11.6).

During the anoxic phase in reactor R1, COD and nitrate were rapidly depleted. Denitrification
occurred at a rate of 350 mgN L-! h-l, and nitrite concentration increased, transiently reaching 5 mgN
L. Ammonium was depleted after 1.5 h during the aerobic phase, 46% being removed by
heterotrophic assimilation during the anoxic period and 54% aerobically at a rate (AUR) of 8.9 mgN
LT h''. Nitrite and nitrate accumulated, reaching 6 mgN L1 and 14 mgN L1 respectively. DO was
first stabilized at 5 mg L1 during nitrification and then increased to 6.3 mg L' after ammonia
depletion. The stable profile of TN during the aerobic period indicates that simultaneous nitrification
denitrification did not occur significantly in this reactor. This could be explained by DO not being
low enough and insufficient organic carbon being stored during the anoxic (feast) phase to allow

denitrification in the granules during the aerated phase.

In reactor R2, during the non-aerated phase, the COD decreased by 134 mg L1, which
corresponds to 25% of the COD fed to the system, and reached a plateau at about 400 mg -1
During the aerated phase, the oxygen profile reached a first plateau at 2.5 mg L1, a second plateau at
4 mg L1, and then increased to 6.3 mg L1 after 85% of the COD had been removed. The pH
increase from 7.2 to 8.2 during the first oxygen plateau indicated probable consumption of VFA and
stripping of COa. During the second plateau, ammonium was progressively consumed but nitrate and
nitrite concentration remained negligible. Concomitantly, the presence of AOB was demonstrated by
FISH analysis in granules from R2 whereas NOB were not detected (see Section 3.2.2). In addition,
the nitrification rate was also measured in batch respirometric tests with granular sludge collected
from R2 at the end of the aerobic phase (at DO of 5 mg L1, with ammonia addition of 10 mgN L1,
without addiction of organic carbon). AUR was 0.99 mgN g1 VSS h'l, no nitrate was observed and
nitrite accumulated at a rate of 0.57 mgN g! VSS h-l. These observations encourage us to think that
ammonium was simultaneously removed by heterotrophic assimilation and SND during the aerobic
phase in the reactor R2. Due to heterotrophic bacteria respiration and growth on storage compounds,
the nitrite produced by AOB was fully consumed and some of the ammonia was also assimilated.
This is in accordance with the presence of AOB and the absence of NOB in these granules. Despite
the fact that the AUR in R2 was close to that observed in R1 (8.3 mgN L1 h'!), the ammonium was
not depleted at the end of the cycle because ammonium started to be nitrified after the COD was
depleted. Before that, the oxygen level was probably too low in the granules due to high

heterotrophic activity.
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Figure III.6. Typical profile of soluble compounds in both reactors during a cycle study petformed on day
167. The separation between the anoxic (R1) or anaerobic (R2) /aerobic phases is depicted by a vertical line

The final concentration of ammonium in the effluent was 11 mgN L1 here but varied greatly
from one cycle to another, leading to unstable ammonium removal efficiency (Fig 1I1.2 b). This

critical instability of nitrification was due to the small proportion of ammonia assimilated during the
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non-aerated phase and to the strong competition between heterotrophic and autotrophic bacteria for

oxygen during the aerobic phase.

3.3.2  Spatial distribution of nitrifiers

FISH analysis was performed to assess the microscale structure of granules and the localization
of nitrifying bacteria. Figure II1.7 shows the images of granules from R1 (a, ¢ and d) and R2 (b and g),
together with suspended biomass from R1 (e) and filamentous bacteria from R2 (f). DAPI staining
(blue) indicated the presence of heterotrophic bacteria in the granules. Fig. b confirms that granules

from R2 were much more irregular than those of R1 (a).

In the first reactor, the localization of nitrifiers in the granules did not change significantly
during the run. The image of a half-granule section (Fig IIL.7 a) shows that AOB (magenta) were
distributed throughout the granule and, in particular, near large channels and internal voids. The
NOB (yellow) were found to be located in deeper layers of the granule (about 250 um from the
surface) and profusely around the internal core of the granule. As observed in previous studies [30-
31], channels and internal voids may play a key role in the transport of oxygen and substrate, which
would explain this localization. AOB were found to form dense bacterial clusters with sizes ranging
from 10 to 50 um (Fig II1.7 ¢). NOB clusters were dense and small, their size rarely exceeding 10 pm
(Fig 21.d). Hybridization of samples of flocs from R1 was also performed (Fig II1.7 €¢). AOB were
frequently observed in floc samples, forming large, dense clusters, whereas very few NOB were

observed.

The spatial distribution of nitrifiers in a half-granule section of R2 (observed on day 227) is
reported in Fig III.7 b. The distribution of AOB in R2 granules was less extensive than the
distribution observed in R1. AOB were located only in the outermost 250 pm of the granule. Their
distribution was not homogenous through that layer. AOB clusters colonized some large parts of the
aggregate and were totally absent from others. In addition, many of them were found to develop at
the surface of the granule. Fig II1.7 g shows typical dense clusters of AOB that have developed near
the surface of the granule. Conversely to R1, AOB clusters in R2 were relatively small and rarely
exceeded a size of 20 um. The hybridization of NOB with the oligonucleotides Nit3 and Ntspa662
gave a low signal similar to background noise and no typical bacterial clusters could be identified
(with a magnification x100). It was thus concluded that NOB were not significantly present in
granules from R2. The hybridization of samples of flocs and filamentous bacteria from R2 indicated
that suspended biomass did not contain nitrifying bacteria, be they AOB or NOB (result not shown).
The same result was obtained with filamentous bacteria developed at the surface of the granules in R2
as shown in Fig II1.7 f. The absence of NOB confirms that SND favors the direct denitrification of

nitrite in the core of granules, which progressively limits the development of NOB.
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The FISH results corroborate the kinetic assessment that neither nitrite nor nitrate was
accumulated (Section 3.3.1), indicating that nitrifiers are difficult to maintain in an anaerobic/aerobic
system because of strong competition with heterotrophs for oxygen and space. Furthermore, the
absence of NOB in the reactor confirms that SND favours the direct denitrification of nitrite in the

core of granules, which progressively limits the development of NOB.

Figure IIL.7. Confocal laser scanning microscopy images of FISH micrographs of nitrifiers. Half granule
section of R1 (a) and part of the section (c and d). Half granule section of R2 (b) and part of the section (g).
Confocal laser scanning micrographs of FISH performed on a flocs of R1 (e) and filamentous bacteria of R2

(). AOB appear in magenta (hybridized with FITC-labelled N5o190 +Nso1225), NOB appear in yellow (hybridized with Cy3-

labelled Nit3+Ntspa662), other bacteria appear in blue (DNA staining with DAPI).

82



Chapitre III : stabilité et performances

3.4  Phosphorus removal

3.4.1 Kinetics

Kinetics assessed over a reactor cycle (Fig I11.6) showed the different processes involved in
phosphorus removal. In R1 (Fig II1.6 a), a rapid decrease of PO4 was observed during the anoxic
phase concomitant with pH increase due to denitrification. It has been demonstrated previously [29]
that calcium phosphate precipitation is responsible for this phenomenon. There was no apparent
anaerobic phosphate release in R1 during the unaerated period. This observation seems logical
because, usually, a pre-anaerobic (rather than anoxic) period is used to induce biological phosphate
removal. Here, nitrate was preferentially used by ordinary heterotrophic bacteria for substrate
oxidation. However, a little polyphosphate-accumulating organism (PAO) activity can nevertheless be
suspected in reactor R1 for two reasons : first, the potassium concentration showed a profile (release
and uptake) typically explained by its inclusion in a polyphosphate structure and, second, specific
anaerobic batch tests performed with granular from R1 (with acetate as the sole carbon source,
without additional calcium or magnesium at a pH that avoided precipitation) showed a P release rate
of 2.18 mgP g-1 MLVSS hl, which is comparable to data obtained with EBPR granular sludge [32].
The presence of PAO in reactor R1 could appear surprising as this reactor was operated mainly in
anoxic/aerobic conditions. However, it should be noted that nitrate and nitrite were depleted after
10-15 min and the end of the period was anaerobic. Moreover, due the density of granules, an
anaerobic zone could be found inside them, even though nitrate and nitrite were measured in the
bulk. Thus, anaerobic P release and uptake was possibly masked by P precipitation in the GSBR
reactor R1. Finally, despite the possible presence of PAO, the contribution of biological reactions to

P removal was probably low compared to precipitation (see Section 3.4.3).

As shown by Fig II1.6 b, significant anaerobic release of PO4 took place in the second reactor
(R2). This release continued during the first oxygen step in the aerobic phase (DO = 2.5 mg L),
which means that some of the PAO were still converting substrate (VFA) to internal polymers (as
suggested by the concomitant pH increase). This was possibly due to the presence of anaerobic zones
in the granule during this phase as oxygen uptake rate was high until COD was depleted in the
reactor. In the kinetics presented, the final phosphate concentration is similar to that observed in
reactor R1. However, depending on the cycle, phosphate removal was unstable in R2. This may have
been due to significant variability in the heterotrophic activity at the beginning of the aerobic phase
(Fig I111.2 b), which would influence P uptake rate. Another explanation could be the heterogeneous
sludge wastage imposed in the granular sludge process. Sludge was naturally wasted via loss of
suspended solids after biomass detachment from granules. This means that it was difficult to set a
given retention time for bacteria as in the conventional EBPR processes. Here the apparent mean

SRT varied from 5 to 15 days based on the suspended mass balance. However, local SRTs in the
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granules were probably higher. The biological P removal would be probably have been more stable if
a regular wastage of granules had been performed. This assumption needs to be confirmed in future

work.

3.4.2 PHB staining

Bacterial carbon storage was analysed using the PHB staining technique in both reactors. Fig
II1.8 a and IIL.8 b show granule sections, one from R1 and one from R2, obtained from samples
collected at the beginning of the aerobic phase (PHB granules are stained blue/black whereas

cytoplasmic membranes (cells) are stained pink/red).

PHB was distributed in a thin layer in the peripheral zone of the granules and in the internal
part of the granules, close to internal voids and channels. Comparison of samples from the two
reactors indicated that PHB in the granules from R2 was more present in the peripheral zone,
including the filamentous bacterial outgrowth (Fig II1.8 d). This confirms that high heterotrophic
activity and carbon storage occurred at the surface whereas growth/storage in the center became

difficult, probably because of diffusion limitation in the granules from R2.

rigure 111.3. IVLICtOSCOpIC 1mages ot the stained lupm-cut granules: (a) Kl; (b) KZ; (¢) Kl ilamentous
bacteria; (d) R2 filamentous bacteria. The scale bar=100pm for (a) and (b) and 5 um for (c) and (d). PHB
granules are stained in blue/ black whereas cytoplasmic membrane (cells) are stained in pink/ red
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3.4.3 Phosphate precipitation contribution

The contribution of precipitation to overall P removal can be estimated from calcium behavior.
Calcium is not implicated significantly in the biological formation of polyphosphate [33] but
precipitates mainly in the form of calcium phosphate as demonstrated by Manas et al. [29]. From
thermodynamical analysis, amorphous calcium phosphate (ACP) and hydroxy-apatite (HAP) were the
most probable minerals. X-ray diffraction patterns (not shown) were compared for granules from R1
and R2, and showed that the most significant mineral was HAP (Cas(OH)(POy)3) although, in the

case of the R1 spectrum, it also indicated a small amount of whitlockite (CaisMg>Ha(PO4)14).

Precipitation was mainly controlled by pH in the bioreactors. Calcium concentration decreased
in R1 during the anoxic phase when pH reached the highest values, close to 9, and calcium was
progressively released during the aerobic period as pH decreased with nitrification (Fig I11.6 a). The
calcium profile in R2 (Fig II1.6 b) remained stable during the anaerobic period with stable pH around
7.5 but decreased during the aerobic phase as a consequence of pH increasing to 8. The total Ca2*
removal was 40% in reactor 1 (see Fig I11.2) whereas it progressively decreased to 20% in reactor R2
(more unstable). This tends to show that calcium phosphate precipitation was greater in the first
reactor than in the second, which is consistent with the fact that mean pH was higher in the first
reactor due to more intense denitrification. More details on the relation between pH, calcium
concentration and phosphate precipitation in granules can be found in a recent article by Mafias et al.

[34].

4  Discussion

In this study, significant differences were observed between GSBRs in terms of performances
and stability. These differences can firstly be explained by the fact that anoxic/aerobic conditions
encouraged pre-denitrification (R1) whereas anaerobic/aerobic conditions favoured biological
phosphorus removal (R2). Secondly, another important consequence of working with a mixture of
carbon sources and a relatively short anaerobic period in R2 was the fact that a fraction of the easily
biodegradable organic carbon substrate was not removed anaerobically but was degraded in the
aerobic period, which probably explains the growth of filamentous bacteria. Despite the fact that
alternating anaerobic/aerobic conditions theoretically favour granulation by promoting carbon
storage, filamentous bacteria that developed at the surface of granules had a negative impact on

settleability and nitrification.

The stability of physical properties is a key issue for ensuring the long-term operation of a
granular sludge reactor, and it is characterized by proper settleability which guarantees high biomass

retention. In this study, very low sludge volume index (15 mL g!) and stable, high MLSS
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concentration (up to 35 g L-1) were obtained in the GSBR operated with alternating anoxic/aerobic
conditions (R1). In contrast, filamentous growth at the surface of granules (and finally in the bulk)
progressively deteriorated the properties and performance of granular sludge from reactor R2
operated with alternating anaerobic/aerobic phases (SVI = 70 + 15 mL g!, MLLVSS dropped to 10 g
LY. Filamentous growth has previously been observed in aerobic granular sludge SBRs, resulting
from a change in the wastewater composition, organic loading rate (OLR) or DO concentration [13,
15, 35-30]. It is generally accepted that filamentous growth is favored at low substrate or oxygen
availability. For instance Mosquera-Corral et al [15] noted that aerobic granules lost their stability due
to the outgrowth of filamentous bacteria when the DO was reduced to less than 40% of saturation.
In the present study, despite similar aeration rates being imposed in both reactors, lower DO
concentration was obtained at the beginning of the aerobic phase in R2 (anaerobic/aerobic) due to
residual COD that was not removed during the non-aerated phase. This leads us to think that, here,
filamentous growth was due to oxygen-limited growth of heterotrophic bacteria with an easily
available carbon source (glucose, ethanol or residual acetate or propionate) at the beginning of the
aerobic phase. The high COD: DO ratio maintained in the bulk at this period made it difficult for a

dense biofilm to grow on the surface of the granulest.

Traditionally, physiological studies have revealed that most of the filamentous bacteria have
strictly aerobic metabolisms, although a small number of morphotypes have been claimed to have
fermentative metabolisms [37] giving them selection advantages in anaerobic/aerobic systems. A
plug-flow regime reactor like the SBR exerts a selection pressure on floc-forming bacteria through the
high gradients of substrate preserved [38] and the conversion of easily biodegradable substrate to
internal polymers [17]. In this work with a carbon source composed of glucose, propionate, acetate
and ethanol, only a fraction of COD was removed anaerobically and converted to PHB. As the
anaerobic period was relatively short, anaerobic fermentation did not play an important role in the
reactor studied. The consequence was that a fraction of COD was not stored by PAO and was still
present in the aerobic phase. This was detrimental to granule properties due to filamentous growth. A
reactor with a longer pre-anaerobic phase or a pre-fermentation phase would probably be beneficial
to granular sludge formation. An alternative solution would be to increase the aeration rate as shown

by Mosquerra-Corral et al. [15] but this would induce higher energy consumption.

The presence of nitrate during the feast period seemed critical for the stability of the granules
in the first reactor (R1). A first explanation is that COD was fully removed by denitrification, thus

guaranteeing the absence of COD in the aerobic phase (unlike in R2). Moreover, as shown by Wan et

T Cette hypothese est développée dans une discussion complémentaite présentée a la fin de la publication.
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al. [18], the anoxic growth of heterotrophic bacteria in the inner layers could encourage aggregate
densification. Both these situations are likely to enhance the strengthening of the granule structure
and improve granule stability. In real wastewater, nitrate and nitrite are rarely present and cannot
reasonably be injected continuously, except perhaps during start up to accelerate the formation of
granules. This means that, for granular sludge stability, it is critical to maximize the amount of
substrate used during the non-aerated (either anaerobic or anoxic) phase. For that reason, an adequate
combination of anoxic, anaerobic and aerobic phases could be chosen, according to the ratio between

COD, nitrogen and phosphorus in the influent [5].

The differences in terms of nutrient removal should also be pointed out. First, stable full
nitrification was maintained in R1 and ammonium nitrifying bacteria (AOB) were found to be
distributed evenly throughout the granule. In contrast, filamentous heterotrophic bacteria growing at
the periphery of granules in R2 made nitrification difficult and unstable, and FISH analysis confirmed
that nitrifying bacteria were located behind the layer of filaments. On the other hand, SND (during
the aerobic phase) was observed less in R1 than in R2. This can be explained by the fact that less
stored COD was available for denitrification during the aerobic period in a system working with a
pre-anoxic phase (R1). Regarding phosphorus, biological P release was lower in R1 than in R2, which
was logically explained by less VFA storage by PAO in anoxic conditions, but global P removal
efficiency was similar and more stable in R1. This was because more calcium phosphate precipitated
in R1, thanks to a higher pH due to denitrification. Although some authors have questioned the
active role of calcium in EBPR [39-40], the role of calcium precipitation in granular sludge
performance and properties still needs more investigation. In this study, based on the calcium mass
balance and considering that most of the calcium was removed via precipitation, the contribution of
precipitation was estimated as in Mafias et al. [34]. Depending on the pH, 60-70% of phosphorus
removal was due to the precipitation mechanism in R1 whereas precipitation was responsible for 40-
45% of P removal in R2. Hence the significant contribution of calcium phosphate precipitation
should be considered when evaluating the fate of removed phosphorus in GSBR. Only part of
phosphorus removed is extracted as polyphosphate in the biomass and most of it can be accumulated
in the granules, mainly as calcium phosphate (depending on the pH, and the wastewater calcium and
phosphate concentration). Consequently, a dedicated work would be necessary to find the optimal
extraction strategy for granules, considering the effect of precipitation on granule strength and

stability.
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5 Conclusion

In this study, significant differences were observed between two GSBRs working in

anoxic/aerobic and anaerobic/aerobic conditions.

In the anoxic/aerobic reactot, very good settling properties for granular sludge (SVI = 20 mL
g1) and high MLSS concentration were stabilized. Full and stable nitrification was obtained. A pre-
anoxic period resulted in the COD being used directly for denitrification, thus limiting biological
phosphorous removal and SND but inducing more calcium-phosphate precipitation due to pH

increase.

Filamentous bacteria were observed in the anaerobic/aerobic reactor and were detrimental to
granular sludge properties and performances. A possible explanation is the presence of residual, easily
biodegradable COD at the end of the anaerobic phase, which was then degraded aerobically. A
critical point when using a mixture of organic carbon sources is thus to maximize the amount of

substrate used during the non-aerated, either anaerobic or anoxic, phase.
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Discussion complémentaire du chapitre III

Nous avons observé dans cette étude que la stabilité physique des agrégats biologiques est un
parametre clé duquel dépend opération sur le long terme des procédés de granulation aérobie. Nous
allons de fait, dans cette discussion complémentaire, préciser les effets de la disponibilité des

accepteurs d’électrons (O2 et N-NOy3') sur la stabilité et 'instabilité des agrégats biologiques.

Dans notre étude, bien que les taux d’aération imposés dans les deux réacteurs aient été
similaires, la concentration de 'oxygene dissous en début de phase aérobie est sensiblement différente
dans les deux réacteurs. Elle est de 5 mg L1 et 2,5 mg L1 dans R1 et R2, respectivement. La faible
concentration en oxygene dissous dans R2 s’explique par la présence d’une forte activité
hétérotrophique liée a la présence d’une fraction de DCO non consommée durant la phase anaérobie.
De fait, on peut penser que la croissance filamenteuse dans R2 est causée par la croissance de
bactéries hétérotrophes sur des substrats facilement biodégradables en condition de limitation par
Ioxygene comme c’est le cas en début de phase aérobie. En effet, le ratio DCO : OD (auquel
correspond un coefficient ys, 02 de 34 en début de phase aérobie semble trop élevé pour favoriser la
croissance de biofilm dense a la surface des granules (en comparaison le coefficient yso2 en début de

phase aérobie dans le réacteur R1 n’est que de 2,8%):

Ainsi comme I'illustre la Figure II1.9 présentant une simulation de développement de biofilms a
différentes concentration de 'oxygene dissous (réalisée avec le modele 2D de Delft University of
Technology), les fortes concentrations (de ordre de 5 mg L) favorisent le développement d’un
biofilm dense et compacte tandis que de faibles concentrations (OD = 2,5 mg L) conduisent au

développement d’un biofilm hétérogene avec une structure filamenteuse en surface.
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Figure IIL.9. Illustration des conséquences du coefficient ys o2 (monospecies 2D biofilm model — TU
Delft). Concentration de oxygéne dissous de 2,5 mg L-! (gauche) et 5 mg L1 (droite)

7 Le coefficient V50,2 été calculé a partitr de I’Equation 1.15 présentée dans le chapitre étude

bibliographique (§3.1.2). Les valeurs des coefficients de diffusion de I'oxygéne et du substrat ainsi que le taux de

conversion sur le substrat organique sont celles présentées dans le chapitre V (Tableau V.5).
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La stabilité des agrégats et les performances du réacteur (R1) semblent fortement favorisées par
la présence de nitrates durant la phase d’exces de substrat. En effet, Papplication d’une phase anoxie
permet d’éliminer toute la DCO via la dénitrification, garantissant son absence durant la phase
aérobie. Comme l'ont montré les travaux de Li e a/. (2008), en conditions de carence en substrat
carboné, la demande en oxygene étant plus faible, ce dernier peut alors diffuser plus profondément
dans les granules aérobies. Par conséquent dans ces conditions la croissance des bactéries nitrifiantes

est favorisée du fait de la faible compétition pour 'oxygene.

D’autre part comme I’a montré I'étude de Wan e a/. (2009) la croissance anoxie au cceur des
agrégats (favorisée par lapport de nitrates) est susceptible de favoriser la croissance des bactéries
nitrifiantes dans les couches superficielles ou a proximité de zones riches en oxygene. En effet, la
répartition des bactéries nitritantes (AOB) au sein des granules de R1 obtenues avec la technique
FISH montre que ces dernieres sont distribuées de maniere homogene sur Pensemble du granule.
Cette distribution contraste avec celle rapportée par Tay e al. (2002) et Lemaire e al. (2008) dans les
granules aérobies ou le développement des nitrifiants n’est observé que sur une fraction du granule

indiquant une forte compétition microbienne pour 'oxygene.

De plus, il est a noter que les agrégats de R1 contiennent une fraction de biomasse floculée,
qui, a priori, oppose moins de résistance au transfert de l'oxygene que les granules aérobies.
Cependant, si la présence d’une phase anoxie favorise la nitrification, elle défavorise en contrepartie la
SND. Ceci peut s’expliquer par le fait que la concentration en oxygene dans les granules n’est pas
assez faible et par le fait que la fraction de DCO stockée durant la phase anoxie n’était pas suffisante

pour permettre la dénitrification durant la phase aérée.

Conclusion du chapitre I1I

Les conclusions majeures de ce chapitre dont 'objectif était de comparer deux bioréacteurs
séquencés a boue granulaite (GSBR) fonctionnant en alternance de phase anoxie/aérobie (R1) et

anaérobie/aérobie (R2) sont :

- De tres bonnes propriétés de décantation de la boue hybride (IB < 20 mL g) et des concentrations
élevées en MES (jusqu’a 35 g L'1) ont été stabilisées dans le réacteur fonctionnant en alternance de
conditions anoxie/aérobie (R1). A contrario, les propriétés physiques des granules développés dans le
réacteur fonctionnant en alternance de conditions anaérobie/aérobie (R2), n’ont cessé de se détériorer
tout au long de I’étude. Cela s’est traduit par une forte augmentation de l'indice de boue (IB>70 mL

g1) et une nette diminution de la concentration en MVS (jusqu’a 10 g L'1).
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- L’application d’une phase anoxie (R1) permet de consommer la quasi-totalité du substrat carboné et
limite de fait la compétition microbienne pour 'oxygene. Il en résulte une nitrification totale et stable
de Pammonium sur toute la durée de Iétude. Cependant, il apparait que la présence d’une phase
anoxie limite en contrepartie la SND du fait de la faible fraction de DCO stockée durant la phase

d’exces de substrat.

- Méme si lalternance de conditions anaérobie/aérobie favorise théoriquement la granulation aérobie
par le stockage interne du carbone, le développement de bactéries filamenteuses dans R2 a tres
séverement détérioré les propriétés physiques des agrégats et a fortement déstabilisé la nitrification.
Ceci s’explique par la présence d’une fraction de la DCO (non stockée) durant la phase aérobie

induisant 'apparition d’une forte compétition microbienne pour I'oxygene.

- Des rendements comparables de I’élimination du phosphore ont été obtenus dans les deux
réacteurs. La déphosphatation biologique est plus importante en condition anaérobie/aérobie ; tandis

que la précipitation de (Ca-P) est plus importante en condition anoxie/aérobie.

Ainsi, les performances les plus stables ont été obtenues dans le réacteur R1 qui a été opéré au
total durant plus de 900 jours. Dans ce réacteur le développement d’une boue hybride a été constaté
et on peut s’interroger sur le role de la présence simultanée des flocs et de granules sur la fiabilisation
du procédé. Le chapitre suivant va donc se focaliser sur ce caractere hybride et sur les conséquences

en termes de performances et sur les vitesses de transformation de 'azote.
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Etude de la nitrification dans une boue granulaire
hybride : localisation des espéces et limitation par
Poxygene
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Chapitre IV : Etude d’une boue granulaire hybride

1 Introduction

Dans le chapitre précédent, nous avons comparé deux réacteurs a boues granulaires et analysé
leffet des alternances anoxie/aérobie et anaérobie/aérobie sur les propriétés des granules et les
petformances du GSBR. Le réacteur R1 (fonctionnant en alternance de phase anoxie/aérobie)
présentait une bonne stabilité physique des granules et les performances épuratoires les plus stables,
et en particulier celle de la nitrification. Ce réacteur présentait une certaine proportion de flocs et de
granules coexistant et formant une boue dite « hybride ». De fait, nous allons dans cette partie
analyser leffet de la présence des flocs dans la boue granulaire et en particulier sur la nitrification.
Nous nous intéresserons au réacteur R1 qui a été opéré sur plus de 900 jours avec différents rapports

volumiques flocs / granules.

La présence de bactéries en suspension dans les boues granulaires a été assez peu étudiée dans
la littérature. Elle est pourtant difficile a éviter au niveau industriel, en particulier si les effluents
contiennent des matieres en suspension (Yilmaz ez al. 2008; Coma et al. 2010). La compétition de la
croissance entre bactéries en suspension et bactéries d’un biofilm a été étudiée pour les especes
hétérotrophes (Caylet, 2010) et aussi pour les bactéries nitrifiantes dans des lits mobiles (Ochoa ef al,
2002) et dans les réacteurs hybrides 2 filtration membranaire (Artiga ez a/. 2005). Les résultats relatifs a
ces études indiquent que dans ces systemes hybrides la croissance des bactéries hétérotrophes peut
avoir lieu majoritairement dans les flocs tandis que celle des especes nitrifiantes (AOB) se fait dans les
biofilms. Dans un systéme ainsi distribué, la fraction de bactéries hétérotrophes développée dans les
flocs consomme une partie majeure du substrat soluble ce qui permet de diminuer la compétition
microbienne pour I'oxygene au sein des biofilms et de favoriser le maintien de la nitrification. 1l
apparait aussi clairement que la nature des communautés microbiennes présentes dans les flocs

dépend du temps de séjour imposé a la biomasse en suspension (Caylet, 2010).

La structure dense des granules (ou biofilms) aérobies, qui génére naturellement des limitations
au transfert de masse de I'oxygene peut, étre critique pour la nitrification, et ce, en fonction de la
répartition spatiale des especes nitrifiantes dans ’agrégat. Du fait de la forte compétition microbienne,
le développement des bactéries nitrifiantes a généralement été observé sur une fraction limitée du
granule (Tay et al 2002). Les travaux de Lemaire ez a/ (2008) rapportent une distribution
particuliecrement stratifiée, ou les nitrifiants se développent derriere une épaisseur de bactéries
hétérotrophes. Dans ces conditions la disponibilit¢ de l'oxygene pour la nitrification peut étre
fortement réduite, en fonction de la concentration en oxygene dissous dans la phase liquide et de

Pactivité des bactéries hétérotrophes donc de la concentration ou du flux de substrat carboné.
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Mosquera-Corral ef al. (2005) ont étudié Peffet de la diminution de la concentration en oxygene
dissous sur les performances d’un procédé de granulation aérobie. Les résultats relatifs aux réductions
temporaires de concentration (avec des concentrations a saturation allant de 10 a 100%) révelent une
augmentation du rendement d’élimination de lazote total du fait de laugmentation de la
dénitrification. Conjointement, les auteurs observent une diminution de la vitesse d’élimination de
ammonium d’environ 45% et 12% pour les concentrations a saturation de I'oxygene dissous de 10%
et 20%, respectivement. Une étude similaire a été réalisée par Yuan et Gao en 2010 avec des
concentrations en oxygene dissous allant de 4,5 a 1 mg L. Leurs résultats soulignent qu’il existe une
concentration d’oxygene dissous optimum (2,5 mg L), qui permet de garantir a la fois de bonnes
performances de dénitrification et une vitesse de nitrification relativement élevée. L’étude de effet de
l'oxygene dissous sur les performances d’élimination de ’azote ainsi que sur la compétition entre les
bactéries autotrophes et hétérotrophes pour l'oxygene a été réalisée par simulation numérique (de
Kreuk et al 2007). Le développement d’une biomasse granulaire a différentes concentrations de
Ioxygene dissous a été simulé (2, 4 et 10 mg L-1). Les résultats obtenus indiquent que la diminution de
la concentration de I'oxygene dissous permet d’augmenter le rendement d’élimination de I'azote total
(du fait de 'augmentation de la dénitrification). Cependant, a faible concertation la nitrification est
tres séverement diminuée. Par ailleurs, cette étude indique que Popération du réacteur a forte
concentration en oxygene dissous (10 mg L-1), permet a ce dernier de diffuser plus en profondeur
dans le granule, limitant ainsi la compétition microbienne pour loxygene. La distribution des

nitrifiants dans les granules est alors plus étendue.

Ainsi, il apparait que la formation d’une boue granulaire pure est délicate particulicrement lors
du traitement d’effluents réels comprenant des matic¢res en suspension. Parallelement la stabilité des
agrégats formés et les performances épuratoires des procédés vont par la suite dépendre des
dynamiques de croissance des bactéries hétérotrophes et autotrophes au sein des agrégats, lesquelles
sont gouvernées par les conditions opératoires des procédés (rapport DCO/N, concentration de
I'oxygene dissous, charges organiques volumiques...) et par la structure physique des agrégats (taille,
densité...). De fait, on peut envisager que la croissance simultanée d’une biomasse floculée et d’une
biomasse densifiée présentant une structure physique et un niveau de résistance au transfert de
Ioxygene différents, pourrait constituer un atout dans 'augmentation de la robustesse de I’élimination
de Tazote au long terme, mais aussi a court terme lors d’augmentations ponctuelles de la charge

organique ou de diminutions de la concentration en oxygene dissous.

Le but de ce chapitre est d’évaluer les avantages ou les inconvénients de la coexistence de
flocs et de granules sur élimination de I'azote dans un réacteur a boue granulaire hybride. Pour cela,
nous avons caractérisé et quantifié la contribution des flocs et des granules dans lactivité de

nitrification de la boue hybride. Les limitations au transfert d’oxygene de chaque type d’agrégat ont
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¢té étudiées par respirométrie a différentes concentrations en oxygene dissous. De plus, la
caractérisation de la répartition spatiale des AOB et NOB au sein des granules a été réalisée au moyen

de ’hybridation in situ FISH.

2 Matériel et méthodes

2.1  Reéacteurs GSBRs et conditions opératoires

La boue granulaire hybride a été cultivée dans un réacteur a alimentation séquentielle de type air
lift (R1) d’un volume utile de 17 L sur une durée de plus de 900 jours. L’alimentation est constituée
d’un effluent synthétique caractérisé par un rapport DCO : N-NHy de 20 et I'ajout de nitrate de
sodium qui permet d’assurer des conditions strictement anoxies en absence d’oxygene (détails de la
composition de Ieffluent dans le chapitre matériel et méthodes). Le réacteur opere selon un mode
séquentiel avec une durée de cycle de 4h incluant 15 min d’alimentation, 20 min de réaction anoxie
(avec injection d’azote), 2h25 de réaction aérobie (avec injection d’air), 30 min de décantation et 30
min de purge (avec une fraction volumique d’échange de 47%). Les conditions opératoires ont été
maintenues constantes durant toute la durée de Iétude, seule la vitesse superficielle de gaz a été
modifiée durant la seconde phase de 0,56 a 1,1 cm s de fagon a maintenir une recirculation de la

biomasse malgré 'augmentation significative de la concentration (Voir Figure IV.1).

2.2 Nitrification

2.2.1  Mesure de I'activité par respirométrie ouverte

La respirométrie a été employée pour répondre a deux objectifs : (1) caractériser la répartition
de lactivité de nitritation et nitratation au sein des flocs et des granules et (2) mesurer Peffet de la

concentration en oxygene dissous sur P'activité de nitrification de chacun des agrégats biologiques.

2.2.1.1 Description de l'installation

Une cellule en verre d’un volume utile de 2 L. munie d’une sonde oxygene et pH a été employée
pour la mesure de la vitesse de consommation biologique (schéma de linstallation dans le chapitre
matériel et méthodes). La concentration en oxygene dissous dans la cellule a été imposée par une
régulation de I’électrovanne d’aération. Lorsque la concentration en oxygene dissous atteint la valeur
haute de la consigne (ODconsigne + 0,5 mgoz L1) Paération est arrétée et la vitesse de consommation de
Poxygene dissous apparente (rO2) est déduite de la pente de diminution de I'oxygene au cours du

temps. La cellule est automatiquement réaérée lorsque la concentration en oxygene atteint la valeur
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basse de la consigne (ODconsigne - 0,5 mgoz L1). La température est fixée a 21 £ 0,2°C au moyen d’un
cryostat et d’'une double enveloppe. La contribution du transfert d’oxygene par la surface libre a été
quantifiée pour chaque consigne d’oxygene dissous via la détermination du coefficient de transfert

surfacique de 'oxygene Kiasurface. La valeur du rO; a par la suite été corrigée selon 'Equation IV.1:

rQ= rQ appt K ayclC - C) Equation IV.1

Ou: C* est la concentration en oxygene a la saturation (mgoz L), C est la concentration en

oxygene (mgoz L1).

2.2.1.2 Protocole opératoire

a) Echantillonnage

Pour chaque test, un volume de 4 L de boue hybride a été prélevé a la fin de la phase aérobie
d’un cycle du réacteur. 2 L sont utilisés pour caractériser 'activité de la biomasse hybride. Pour les 2 LL
restants flocs et granules ont été séparés par un tamisage et dilués dans le surnageant de sortie du
réacteur (préalablement filtré a 0,2 um) afin de former pour chaque type d’agrégat 2 L. de biomasse.
Les échantillons ont été par la suite maintenus en condition endogene pendant 1 a 2 h afin d’épuiser
le substrat exogéne. Ainsi, avant la premiere injection il n’y a plus d’ammonium dans le surnagent et

seule une concentration résiduelle de DCO persiste (< 30 mg L1).
b) Mesure de ['activité de nitritation et nitratation

L’activité de nitrification des flocs, granules et de la boue hybride a été quantifiée a différentes
concentrations en oxygene dissous (OD) allant de 2 a 5 mgoz L. La durée de chaque palier est au
minimum d’une heure. Des ajouts réguliers de solutions concentrées en NH4Cl (6 gnnng L) et
NaHCOs3 (19 g L) sont réalisés durant Pexpérience afin d’assurer des conditions de non limitation
par le substrat. Au cours de chaque palier de concentration en oxygene dissous un échantillonnage
régulier est effectué¢ afin de mesurer les concentrations en ammonium, nitrite et nitrate et en déduire

les vitesses d’oxydation de 'ammonium (AUR) et d’accumulation des NOx (NOxAR).
¢) Analytigue

Les échantillons prélevés au cours des différents tests de respirométrie ont été analysés selon
les méthodes normalisées AFNOR (1994). La mesure de la concentration en ammonium a été réalisée
avec la méthode de micro-NESSLER (NFT 90-015). La concentration des nitrites, nitrates a été
mesurée par chromatographie en phase liquide (IC25, 2003, DIONEX, USA) selon la norme (NFT
90-042). La concentration de la DCO soluble a été mesurée selon la norme (NFT 90.101). La
concentration des matieres en suspension et volatiles en suspension ont été mesurées selon la norme

(NFT 90.105). La mesure de la taille des agrégats biologiques est déterminée avec un granulometre
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Mastersizer 2000 (MALVERN Instrument SA) et par traitement d’image fait avec le logiciel Visilog
6.5 des lors que la taille des objets observés dépassait la gamme de mesure du granulometre laser

(2000 pm).

2.2.2  Localisation spatiale par I'hybridation in situ FISH

Les échantillons de flocs et de granules sont fixés dans une solution a 4% de paraformaldehyde
et 2 une température de 4°C pendant 2h et 12h, respectivement. Des coupes d’une épaisseur de 40um
de granules préalablement immergés dans un gel Tissue-Tek OCT (Sakura Finetek, USA) pendant
24h sont réalisées au moyen d’un cryomicrotome (Leica CM3050 S, Germany) a -21°C. L’hybridation
in situ FISH est réalisée selon le protocole standard décrit par Amann, (1995). Les sondes
oligonucléotidiques utilisées sont les suivantes : Nso 190 et Nso 1225 pour les AOB (Mobarry ez al.
1996), Nit3 pour Nitrobacter spp. (Wagner e al. 1996) and Ntspa662 pour Nitrospira spp. (Daims ez
al. 2000). Une solution de montage contenant du DAPI (4,6-diamidino-2-phenylindole,
dihydrochloride) a été employée pour le marquage de I'ensemble de TADN des échantillons. Les
échantillons marqués sont observés au microscope confocal a balayage laser (LEICA AOBS SP2). La
Fluorescéine isothiocyabate (FITC), la cyanine (Cy3) et le DAPI sont excités avec un laser argon
(488nm), un laser Hélium-Néon (516 nm) et une diode laser (405 nm) et collectés a 498-550 nm,
571-630 nm et 415-450 nm, respectivement. La prise d’images de sections de granule a été réalisée
avec un objectif en immersion a ’huile X16. La reconstitution du granule a été réalisée sur un logiciel
libre d'édition de graphismes vectoriels (Inkscape). La prise d’image de colonies de bactéries a

nécessitée I'utilisation d’un objectif en immersion a ’huile X100.

3 Résultats et discussion

3.1 Caractérisation de I'évolution de la nitrification et dénitrification en fonction

des caractéristiques de la biomasse hybride

L’opération du réacteur avec une faible sélection (30 min de décantation) a conduit a la
formation d’une boue hybride comprenant biomasses floculées et granulaires. Au cours de I’étude,
nous avons assisté a une augmentation de la proportion et de la taille des granules. La Figure IV.1
présente I’évolution de la concentration en MES sur I'ensemble de la durée de I’étude. Les Figures
IV.2 et IV.3 présentent respectivement la distribution de la taille des particules en volume et les

photographies des granules développés au cours des trois phases de fonctionnement du réacteur.

Afin de respecter Péchelle de temps proposée dans la premiere partie de résultats (chapitre I1I),

les résultats sont présentés avec une double échelle de temps. La premicre échelle débute avec
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I’ensemencement du réacteur fonctionnant en conditions anaérobie/aérobie (R2). La seconde échelle

correspond a la totalité de la durée de 'opération du réacteur R1.
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Figure IV.1. Evolution de la concentration des matieres en suspension ( ll), mati¢res volatiles en
suspension ( [J) et de la vitesse supetficielle de gaz (---) au cours de Pétude

Durant la premicre phase (I), la biomasse était composée majoritairement de flocs dont la
contribution en masse (MES) dans la boue hybride était d’environ 70%. La distribution
granulométrique des particules en volume est monomodale centrée respectivement autour d’un
diametre de 115 pm et 200 um apres 100 jours et 330 jours de fonctionnement (Fig IV.2). Ici, la
transition entre les deux types de biomasses granulaire et floculée n’est pas marquée mais la
distribution tres étendue traduit une forte hétérogénéité. I’analyse d’image de granules séparés des
flocs par tamisage indique que le diametre moyen des granules développés lors de cette premicre
phase est passé de 280 um en début d’étude a 550 um (Fig IV.2, Fig IV.3 a). La diminution de la
concentration en biomasse a la fin de la premiere phase (a partir du jour 311) est attribuée a de fortes
variations de la température (de l'ordre 6°C) au cours des cycles du réacteur dues a un
disfonctionnement du systeme de préchauffage de I'alimentation. Ce disfonctionnement a eu pour
conséquence la déstabilisation du réacteur avec la perte de la moitié de la concentration en biomasse
et la diminution de la vitesse de nitrification. Néanmoins le rendement moyen de I’élimination de
'ammonium sur cette période était de 100% indiquant que la totalité de 'ammonium était éliminée au

cours du cycle du GSBR.
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Lors de la phase 11, la proportion ainsi que la taille des granules ont fortement augmentées. En
effet, la distribution granulométrique des particules en volume initialement monomodale est a présent
bimodale indiquant que la biomasse est alors composée de deux types bien distincts d’agrégats
biologiques. Le diamétre médian des flocs et des granules est respectivement de 98 um et 680 um
apres 430 jours de fonctionnement. A la fin de cette seconde phase (apres 620 jours de
fonctionnement), le diametre des granules a augmenté atteignant une valeur moyenne de 1,0 mm (Fig
IV.3 b). La proportion en masse des granules a également augmentée, celle-ci est passée 50 a 70%. Du
fait de 'augmentation de la concentration en masse de la boue hybride la vitesse superficielle des gaz
a du étre augmentée (SGV =1,1 cm s) afin d’assurer le maintien de la circulation de la biomasse dans
le réacteur (jour 451 /-213). En fin de la phase 11, 9L de boue hybride ont été prélevés du réacteur
afin d’ensemencer un second (R2). C’est pourquoi la concentration de la biomasse qui était en fin de

seconde phase d’environ 20 g L1 passe a 11 g I au début de la troisieme phase.

Lors de cette dernicre phase (phase III), la biomasse hybride était composée majoritairement de
granules dont la proportion en masse s’est stabilisée autour de 90%. Le diamétre moyen des granules
a augmenté en fin de phase atteignant une valeur moyenne de 3,3 mm (apres 900 jours de
fonctionnement). Notons que lors de cette derniére phase, le diametre des granules a été déterminé
par analyse d’images réalisée uniquement sur les échantillons de granules (lesquels ont été séparés des
flocs par tamisage), c’est pourquoi la distribution granulométrique des flocs en volume n’est pas

visible sur la Figure IV.2 (jour 900).
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Figure IV.2. Distribution de la taille des agrégats en volume au cours des trois phases
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Figure IV.3. Evolution de la taille des granules au cours de I’étude. Phase I (a), phase II (b) et phase III (c)
Echelle =2 mm

Les rendements moyens d’élimination de la DCO, de I'azote total, de 'ammonium ainsi que les
vitesses de consommation de 'ammonium et des nitrates (AUR et NO3UR) sur la période étudiée

sont présentés dans le Tableau IV.1.

Tableau IV.1. Performances du réacteur au cours de ’étude

Phase I Phase II Phase 111
Diametre moyen des granules (um) 280 - 550 680 - 1030 1030 - 3340

Proportion des granules en MES (%) 30 50 -70 90
Rendement DCO (%) 96 95 97
Rendement NT (%) 92 95 89
Rendement NH4 (%) 100 100 99

AUR (mgn L1 ht) 13,8 10,2 7,8

NO3;UR (mgn L1 h-t) 186 290 316

Les rendements moyens d’élimination de la DCO, NT et NHy ont été calculés a partir d’analyses hebdomadaires
réalisées sur le réacteur. Les vitesses de consommation de 'ammonium AUR (durant la phase aérobie) et des nitrates
NO;UR (durant la phase anoxie) ont été calculées a partir de cinétiques réalisées a différentes périodes de
fonctionnement du réacteut.

Si les rendements moyens d’élimination de la DCO, de 'ammonium et de I'azote total ont

relativement peu évolué au cours de I’étude, les vitesses de consommation de 'ammonium (en phase
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aérobie) et de nitrates (en phase anoxie) ont quant a elles fortement variées en fonction des propriétés
de la boue hybride. La vitesse moyenne de consommation de 'ammonium AUR initialement a 13,8
mgnNns L1 (durant la phase 1) a diminué de pres de 30% et 45% durant les phases II et III
respectivement, et ce malgré 'augmentation de la vitesse supetficielle d’air (la concentration en OD
lors du palier de nitrification était de 3 mgoz L1 et 5 mgoz Lt lors des phases I et 111, respectivement).
Inversement, la vitesse d’élimination des nitrates (NO3;UR) initialement a 186 mgnnos L1 a

augmentée de pres de 56% et 70% durant les phases II et 111, respectivement.

Ces résultats indiquent que 'augmentation de la taille et de la proportion de granules influence
les vitesses de ces réactions biologiques. Ceci peut s’expliquer par la contribution simultanée de deux
mécanismes : (1) la diminution de la surface spécifique (due a Paugmentation du diametre des
granules et a la diminution de la proportion de flocs) et de fait augmentation des limitations au
transfert de Poxygene et (2) Paugmentation de la concentration en biomasse hétérotrophe dans les
granules en particulier et dans le réacteur en général (du fait d’'une diminution de la proportion de

flocs).

La sutface spécifique est définie comme étant l'aire supetficielle par gramme de solide,
exprimée en m? g'!. Elle dépend de la taille des solides, des irrégularités de surface (rugosité) mais
aussi de la porosité interne des solides. De cette définition il en ressort que la surface spécifique
augmente pour des petites particules avec une structure poreuse (telles que les flocs) et diminue pour
les structure denses (telles que les granules) qui offrent une plus faible surface développée. Le
transfert de 'oxygene au sein des agrégats dépend évidemment du gradient de concentration entre la
phase liquide et I'intérieur des agrégats mais il dépend aussi des propriétés physiques des agrégats via
notamment leur surface spécifique. De fait, la nitrification qui est un processus aérobie dont la vitesse
est limitée par la concentration en oxygene, bénéficie logiquement de 'augmentation des surfaces
d’échanges (présence de flocs et de granules petits). Parallelement, de par les bonnes propriétés de
décantation des granules IB = 15 mL g), Paugmentation de la proportion de granules permet de
stabiliser des concentrations plus élevées en biomasse (jusqu’a 35 g I durant la phase II et III contre
seulement 18 g L1 durant la phase I). Au vu des concentrations non limitantes en DCO et nitrates la
dénitrification, qui rappelons-le a lieu principalement durant la phase anoxie, profite naturellement de

I'augmentation de la concentration en biomasse hétérotrophe dans le réacteur.

3.2  Effet de I'oxygene dissous sur I'activité de nitrification

L’activité de nitrification des flocs, granules et de la boue hybride a été caractérisée au début de
la troisieme période (jour 714/50) de fonctionnement du réacteur. Elle a été évaluée a travers la

vitesse de consommation de I'oxygene rO, la vitesse de consommation de 'ammonium AUR ainsi

105



Chapitre IV : Etude d’une boue granulaire hybride

que la vitesse d’accumulation des nitrites et nitrates NOxAR. La Figure IV.4 présente ’évolution du
rO7 ainsi que celle des concentrations en formes azotées solubles pour les différents agrégats, seuls

(flocs, granules) ou en mélange (boue hybride), en fonction de la concentration en oxygene dissous.

Puisque les tests de respirométrie ont été conduits apres une heure de mise en endogene et sans
ajout de DCO, la dénitrification peut étre considérée comme négligeable et la vitesse d’accumulation
des NOx constitue dans ce cas une bonne estimation de l'activité de nitrification. Dans le cas de la
boue granulaire et hybride (a et c), I’azote total est stable pour les faibles concentrations en oxygene (2
et 3mgoz2 L) confirmant ainsi cette hypothése. Néanmoins, nous observons une diminution de
l'azote total pour les fortes concentrations en oxygene dissous (4 et 5 mgoz L), qui peut étre
attribuée a 'augmentation du stripping de 'ammoniac due a des concentrations en azote ammoniacal

élevées et a 'augmentation du débit d’air (de 40 a 100 L ht).

La Figure IV.5 présente ’évolution de Iactivité de nitrification pour les différents agrégats en

fonction de la concentration en oxygene dissous.
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Figure IV.4. Cinétiques réspirométriques pour les granules (a), les flocs (b) et 1a boue hybride (c). rO2 ( @),
OD (), pH (—), TN (M), N-NO3 (A), N-NO2 (4), N-NH4 ( #)

La Figure IV.5 a) et c) montre que dans le cas de la boue granulaire et hybride, PAUR et le rO2
augmentent avec la concentration en oxygene dissous. Cette tendance est confirmée par le NOxAR,

qui passe de 6,9 mgn L1 h'! a 10,7 mgny L1 h! et de 2,3 mgn L h'! a 5,3 mgn L' h'! pour la boue
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Chapitre IV : Etude d’une boue granulaire hybride

hybride et granulaire, respectivement. En revanche, dans le cas des flocs (b), I'activité de nitrification
ne semble pas étre corrélée a la concentration en oxygene dissous. Le profil de PAUR et de NOxAR
est quasi constant alors que celui du rOz semble légerement décroitre pour les concentrations en

oxygene de 3 et 4 mgoz L1 puis augmenter a forte concentration (5 mgoz L-1).
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Figure IV.5. Evolution d’activité de nitrification en fonction de la concentration en oxygéne dissous pour
les granules (a), flocs (b) et 1a boue hybride (c). Les barres d'errenr affichées sur cette figure représentent ['écartype relatif a
chaque mesure

Ces résultats confirment que la concentration en oxygene dissous (dans cette gamme de
concentration de 2 a 5 mg L'!) ne constitue pas un facteur limitant de Iactivité des flocs. Les
limitations au transfert de l'oxygene dans les flocs sont donc susceptibles d’apparaitre a des
concentrations inférieures 2 2 mgoy L. Ce résultat est en accord avec la concentration en oxygéne
dissous de fonctionnement des procédés a boue activée (2 mgoz L1). A contrario, activité de
nitrification des granules semble fortement limitée par le transfert de P'oxygene dissous. L’observation
de la Figure IV.5 a) montre qu’a forte concentration (OD= 5 mgoy L1), Pactivité de nitrification des
granules est toujours limitée puisquaucun plateau n’est encore visualisé. De fait, I'exploitation du
potentiel maximal de nitrification des granules nécessiterait de monter a des concentrations plus
élevées encore, permettant ainsi a Poxygene de pénétrer plus en profondeur dans le granule. Une
fraction plus large de bactéries nitrifiantes aurait peut étre ainsi acces a Uoxygene. Les limitations au
transfert de 'oxygene au sein d’agrégats denses tels que les granules ont déja été mises en évidence a

l'aide de microsondes Oz. Les travaux réalisés par Li ez a/. (2008) sur des granules avec un diametre de
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2,6 mm (comparable au diametre des granules étudiés) montrent qu’en présence de substrat,
P'oxygene ne diffuse que sur une épaisseur de 400um de la surface du granule (avec une concentration
de 'OD dans le liquide de 6 mg L-1). Ainsi, la présence de limitations au transfert de 'oxygene dans

les granules et ce méme a forte concentration (5 mgoz 1), est en adéquation avec les travaux de Li ef

al. (2008).

D’autre part, les résultats obtenus dans notre étude montrent que la boue hybride bénéficie de
la contribution simultanée des flocs et des granules. En effet, la diminution du taux de nitrification
lorsque la concentration d’oxygene passe de 5 a 2 mgoz L1 est plus importante dans le cas de la boue
granulaire pure que dans le cas de la boue hybride. Ainsi, les diminutions de TAUR, NOxAR et 1O
sont respectivement de 71%,57% et 43% pour la boue granulaire contre 43%, 35% et 33% pour la
boue hybride.

La contribution respective des flocs et des granules a lactivité de nitrification de la boue
hybride a été déterminée a partir des NOxAR pour chaque concentration en oxygene dissous (Figure
IV.6). La contribution des flocs a I'activité de nitrification de la boue hybride est d’environ 57% pour
des concentrations d’oxygene dissous de 3, 4 et 5 mg L-1. A faible concentration (2 mgoz L), celle-ci
augmente jusqu’a 72%. Ainsi, il apparait que la présence de flocs dans la boue hybride permet de

maintenir la stabilité de la nitrification a faible concentration en oxygene dissous.
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Figure IV.6. Contribution des flocs ( ) et des granules (d) a Pactivité de nitrification (premiére étape de
conversion : ammonium en nitrite) de la boue hybride

3.3 Répartition des nitrifiants

3.3.1 Analyse cinétique

Dans cette partie, nous nous sommes intéressés a I’étude et a la quantification de lactivité de
nitritation des bactéries ammonium oxydantes (AOB) et nitratation des nitrite oxydantes (NOB) au

sein des flocs et des granules. Pour ce faire, nous avons calculé la vitesse d’accumulation des nitrites
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(NO2AR) ainsi que la vitesse d’accumulation des NOx. La vitesse de nitritation (raos) est définie
comme la vitesse d’accumulation des NOy tandis que la vitesse de nitratation (rnxos) est définie
comme la vitesse d’oxydation des nitrites par les NOB et calculée a partir de la différence entre la
vitesse d’accumulation des NOx et celle des NO2 (Equation IV.2). II a noter que la vitesse de

nitritation est quantifiée pour une concentration en substrat (NH4") non limitante.

Equation IV.2

fos =NOAR et hyos = NO,AR—-NO,AR E
La Figure IV.7 présente Iévolution de la vitesse de nitritation, nitratation ainsi que le ratio
rNop @ raop en fonction de la concentration en oxygene dissous pour les agrégats isolés (flocs,

granules) et la boue hybride.
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Figure IV.7. Evolution de la vitesse de nitritation (a), nitratation (b) et du ratio rnos :raos (c) en fonction de
la concentration en oxygéne dissous

Les résultats indiquent que P'activité de nitratation est relativement importante dans le cas de la
boue hybride et granulaire et particuliecrement faible dans le cas des flocs (Figure b et ¢). En effet, on
peut constater que pour toutes les concentrations en oxygene dissous le ratio rNoB @ raos est supérieur

a 0,7 pour la boue granulaire et hybride et inférieur a 0,2 pour les flocs. Ce résultat suggere que les
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flocs contiennent une tres faible fraction de bactéries nitrite oxydantes. Celles-ci sont

préférentiellement distribuées dans les agrégats denses tels que les granules aérobies.

D’autre part, ces résultats indiquent que méme si activité de nitratation dans les flocs est tres
faible (< 1 mg n L1 h'!), Pactivité de la boue hybride est en moyenne 2 fois supérieure a celle des
granules (Fig IV.7 b). Ceci met en évidence une synergie entre les flocs et les granules au sein de la
boue hybride. Cette synergie peut s’expliquer par la présence d’une limitation des NOB par les nitrites
lors de la caractérisation des granules seuls puisqu’il n’est pas observé d’accumulation de nitrites dans
cette configuration (Fig IV.4 a). Au sein de la boue hybride, la faible activité de nitratation des flocs se
traduit par une accumulation de nitrites dans le réacteur (Fig IV.4 b). Ces derniers peuvent alors

diffuser dans les granules augmentant ainsi le flux de nitrites pour la nitratation.

L’étude de la répartition des nitrifiants au sein des flocs et granules a fait 'objet d’une seconde
expérimentation (jour 839/175). Celle-ci a été réalisée afin de dissiper tout doute concernant une
possible inhibition de la nitritation dans les flocs par 'ammoniac libre (NH3), qui pourrait expliquer la
faible activité de nitritation dans les flocs. Cette hypothese a été soulevée suite a la diminution du rO»
apres la seconde injection de substrat pour les concentrations de 3 et 4 mgoz Lt (Fig IV.5 b). Puisque
la concentration de 'ammoniac libre estimée lors du test effectué sur les flocs seuls atteignait une
valeur de 3,4 mgn L1 (pour une concentration en ammonium de 69 mg xnu4 L1, un pH de 8,07 et
une température de 21°C), cette concentration est trop faible pour inhiber P'activité des AOB mais est

assez élevée pour inhiber celle des NOB (Anthonisen ez a/. 1976).

Dans cette nouvelle expérience 'activité de nitratation a été évaluée avec linjection d’une
solution de nitrite de sodium, I’activité de nitritation a été évaluée avec l'injection d’une solution de
chlorure d’ammonium. L’expérience a été effectuée avec une concentration en oxygene dissous de 6
mg 1. La Figure IV.8 présente les respirogrammes obtenus et le Tableau IV.2 regroupe les vitesses
d’oxydation de 'ammonium et des nitrites ainsi que le ratio rnos : raos calculés a partir du suivi des

formes solubles d’azote minéral.

Dans le cas des flocs (a) aucune augmentation de la respiration suite a I'injection des nitrites
n’est observée ; le rOz apres ajout de substrat est équivalent au rO2 endogene (15 mgoz L1 h'). La
faible activité de nitratation des flocs est confirmée par la faible vitesse d’oxydation des nitrites (0,7
mgn-No2 Loth1). Suite a I'ajout du second substrat (chlorure d’ammonium), la respiration augmente
pour atteindre une valeur maximale de 32 mgoz L1 h-l. La vitesse de nitritation mesurée est de 5,2
mgnNns Lthl. Le ratio entre la respiration exogene et la vitesse de nitritation correspondante

(tO2max/ AUR =3,27 go2 g 'N-NH4 oxyd¢) €st proche de la valeur théorique (3,43 go2 g IN-NH4 oxyde).-

Le respirogramme correspondant aux granules (b) présente un profil différent de celui des

flocs. En effet, une réponse liée a I'activité de nitratation est observée pour la boue granulaire. Suite a
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I'injection des nitrites, la respiration biologique augmente graduellement pour atteindre une valeur
maximale de 32,45 mgoz L1 h! (calculée a partir de 5 points). Puis, celle-ci diminue du fait de la
carence en substrat. La vitesse d’oxydation des nitrites estimée est de 8 mgnno2 L1hl. Le ratio entre
la respiration exogene et la vitesse de nitratation correspondante (tO2max /NO2UR =1,16 goz g'n-No2
oxyd¢) est la encore tres proche de la valeur théorique (1,1 go2 g'n-NO2 oxyde). Linjection de 'ammonium
provoque une augmentation de la respiration qui atteint rapidement un plateau. En condition d’exces
de substrat, la respiration correspond a P'activité maximale, elle est de 69,6 mgoz -1 h'l. La vitesse de
nitritation estimée est de 12,5 mgn.nn4 Lth-!. Le ratio entre la vitesse de nitratation et la respiration

exogene correspondante est de 3,12 go2 @ 'N-NH4 oxyde.
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Figure IV.8. Cinétiques réspirométriques de nitritation et nitratation pour les flocs (a) et les granules (b).
r02 (©),0D (—),pH (---), TN (H), N-NO3 ( A), N-NO2 (&), N-NH4 ( #).Les traits représentent les
injections de substrats successives : NaNO, (trait plein) et NH,C/ (en pointillé.)
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Le ratio de l'activité de nitratation et nitritation estimé a partir du ratio des vitesses d’oxydation
des nitrites et de "ammonium pour les flocs et les granules est de 0,14 et 0,64, respectivement. Les
résultats relatifs aux flocs sont en accord avec ceux présentés précédemment (test de respirométrie
avec les paliers d’oxygene dissous) et confirment la faible teneur en bactéries nitratantes des flocs.
Cependant, nous notons une diminution de la proportion de NOB dans les granules. En effet le ratio
de tNoB : raop qui était en début de troisieme phase (jour 714/50) de 0,93 est passé a 0,64 au jour
839/175. La diminution de la contribution des NOB dans la communauté nitrifiante en fin de la
troisieme phase est probablement due a une stabilisation du procédé et des dynamiques de population

microbiennes au sein des granules.

Tableau IV.2. Vitesses d’oxydation de NH4* et NOy et ratio tNoB : fa0B

Granules o

AUR (mgnnns4 L1h) 12,55 5,17
(n=8, R2 =0,998) (n=6, R2=0,992)

NO2UR  (mgn~oz2 Lth) 8,02 0,74
(n:S, R2 20,995) (1’1:5, R2 :0’997)

INOB : TAOB 0,64 0,14

Les valeurs de PAUR et NOUR ont été déterminées a partir de régressions linéaires des concentrations en
ammonium et nitrite, le R? et n (nombre de point utilisé lors de la régression) sont présentés sur le tableau.

3.3.2 Observations FISH

L’hybridation in situ FISH a été employée afin de caractériser la répartition spatiale des
nitrifiants au sein des granules. Plusieurs prélévements au cours de la phase III ont donc été effectués
et analysés avec cette technique. Cependant aucune évolution notable de la répartition des AOB et
NOB n’a été observée au cours de cette phase. Nous présentons dans cette partie deux exemples de

distributions distincts des nitrifiants fréquemment observées simultanément (Figure IV.9).

Dans le granule de gauche (a), les bactéries ammonium oxydantes AOB apparaissant en
magenta sont distribuées sur I'ensemble du granule. Elles sont principalement localisées sur une
épaisseur de 500 um de la surface du granule. Les nitrite oxydantes NOB (jaune) sont tres peu
présentes en surface. Elles sont distribuées en profondeur du granule (a environ 200 um de la surface)
et concentrées au centre a proximité du cceur minéral (solide minéral délimité par pointillé). Dans le
granule de droite (b), les AOB sont trés peu détectées en surface du granule. Elles sont
principalement localisées a partir de 100 um de la surface et concentrées autour de macro-pores. La
répartition des NOB dans le granule (b) est plus étendue que celle observée dans le granule (a), cette

population étant ici principalement localisée en profondeur du granule mais aussi autour de macro-
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pores. Les colonies de AOB observées sont denses ; leur taille varie de 10 a 50um (c et ¢). Les

colonies de NOB sont elles aussi trés denses ; leur taille ne dépasse pas les 10um (d).

S0 wm
 ——

Figure IV.9. Images de coupes médianes de granules (a, b) et de parties du granules (c,d, €) marquées en
DAPI (ADN, bleu), Nso190et Nso1225 (AOB, magenta) et Nit3 et Ntspa662 (NOB, jaune). Les pointillés
indiquent l'emplacement du canr minéral (détaché lors de la coupe an cryomicrotome et lors de la procédure d’hybridation FISH)
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L’observation du marquage des bactéries nitritantes montre que leur distribution est fortement
corrélée a la structure interne des granules et a la disponibilité de 'oxygene dissous. En effet, il a été
démontré dans le cas de biofilms, que la profondeur de pénétration de I'oxygene est généralement
bien corrélée aux zones de forte oxydation de 'ammonium (Schramm e a/. (1996) ; Okabe e al.
(2002) ; Gieseke ez al. (2005)). Dans le cas de granules aérobies, I’étude menée par Jang ez al.(2003)
rapporte que loxydation de I'ammonium n’est observée que dans les couches du granule
suffisamment aérées. La distribution de 'espece Nitrosomonas spp (marquée avec la sonde Nsm 150) est
corrélée au profil de diffusion de 'oxygene dans le granule. Dans notre étude, deux configurations de
distributions de AOB corrélées a la structure interne ont été observées. Sur la Figure IV.9 (a) on
observe la présence de nombreux macro-pores ou canaux (avec des tailles pouvant dépasser 50 pum)
partant de la surface du granule, la distribution des AOB dans ce granule est alors aussi bien en
surface quen profondeur. A contrario, dans le granule b, la porosité interne du granule dans les
couches surfaciques semble plus faible que celle observée dans le granule a, dans ce cas, peu de AOB
ont été détectées en surface du granule. Le role crucial des macro-pores (ou canaux) dans le transport
de Poxygene, substrats et des métabolites a lintérieur ainsi qu’a Pextérieur des granules a déja été
souligné (Ivanov ez al. (2005); Zheng et al. (2005), Lemaire et al. (2008)). Ainsi, il apparait que la
porosité des granules est variable et que celle-ci détermine la distribution des especes nitrifiantes au

sein des granules aérobies.

Du fait de la forte affinité des bactéries nitrite oxydantes (NOB) pour 'oxygene, on s’attendait
a une répartition similaire des AOB et NOB. Etonnamment, les NOB sont trés peu présentes en
surface; elles sont distribuées en profondeur du granule (a environ 200 um de la surface) et
concentrées au centre du granule a proximité du cceur minéral, ce qui confirme la présence d’oxygene
au cceur des agrégats. Des distributions internes similaires de NOB ont été observées dans le cas de
biofilms (Okabe e¢7 al. 1999 ; Lydmark ef al. 2006 ; Schramm ef al. 1999) et de granules (Shi ez a/. 2009).
Les auteurs expliquent généralement cette configuration par une forte compétition entre AOB et
NOB pour P'oxygene. Cependant, pour des températures inférieures a 30°C (ce qui est le cas dans
notre étude), il est généralement admis que le taux de croissance des NOB est supérieur a celui des
AOB. En effet, la température est 'un des parametres opératoire couramment utilisé pour le lessivage
des NOB dans les procédés a nitrification partielle tels que le procédé SHARON® (Hellinga ez al.
(1998)). De fait, cette hypothese seule ne suffit pas a expliquer la distribution en profondeur des
NOB. Une autre hypothese est celle de 'inhibition par NHs qui a été soulevée dans les procédés
fonctionnant a forte charge en ammonium Shi ez a/. (2009). Dans le cas de notre étude, du fait de la
dénitrification, le pH augmente fortement et peut atteindre au sein du GSBR une valeur 9,2 (cf.
Figure I11.6 a). La concentration en NHj correspondant a cette augmentation du pH est en moyenne
de 3,6 mg L. Cette concentration comme nous 'avons évoquée précédemment est au dessus des

seuils d’inhibition des NOB. De fait, on peut penser que les NOB qui ont réussi a se développer dans
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les granules sont celles qui sont distribuées derriere une épaisseur d’AOB car ces dernieres non
seulement fournissent le substrat nécessaire au développement des NOB mais aussi oxydent

P’ammonium diminuant ainsi localement ’inhibition.

Le marquage de bactéries nitrifiantes dans les flocs a également été réalisé (Figure IV.10). Les
AOB ont fréquemment été visualisées dans les échantillons de flocs. L’analyse d’images de
I’hybridation FISH indique que ces bactéries se présentent sous forme de colonies denses dont la
taille varie entre 5 et 50 um (f, e et b). La présence de NOB dans les flocs est quant a elle tres faible.
Quelques petits clusters avec une taille inférieure a 10 um ont été observés (ils sont indiqués par un
cercle rouge sur les figures b et d). De plus, seule la bactérie Nitrospira marquée avec la sonde

Ntspa662 a été détectée. Aucun marquage de Nitrobacter avec la sonde Nit3 n’a été observé.

Cette différence de distribution de NOB dans les flocs et les granules au sein d’une boue
hybride a déja été constatée (Carvalho ez 2/ 2006) ou plus de 79% du total des NOB (entre flocs et
granules) était localisé dans les granules. Plusieurs hypothéses peuvent expliquer la faible présence des
NOB dans les flocs : (1) I'inhibition par NHj3 déja évoquéeet (2) la différence de temps de séjour

entre flocs et granules.

La seconde hypothese est relative a l'dge de boue minimum (6. ,) nécessaire au
développement des NOB dans les flocs. Ce parametre crucial dans le dimensionnement des procédés

dépend a la fois du taux de croissance des bactéries et de leur taux de déces (Bpmn =1/(H—Db)). Si

Pon considére les paramétres de taux de croissance et décés couramment utilisés en modélisation”
(umax = 0,8 j! et b= 0,15 j! et Knor = 0,5 gnv m3, avec une température de 20°C), ainsi que la
concentration moyenne des nitrites et d’oxygene dissous durant la phase aérobie, I'age minimum des
flocs permettant le développement des NOB (Bp,,n) est de 2,1 jour. Dans notre étude, le bilan de
masse appliqué au réacteur indique que le temps de séjour apparent est sensiblement différent entre
les flocs et les granules avec une moyenne de 260 jours pour les granules contre seulement 2 jours
pour les flocs. Ainsi, il apparait que le temps de séjour des flocs est insuffisant pour permettre le
développement et 'implantation des NOB dans les flocs. Notons que le temps de séjour apparent des
flocs est également trop faible pour permettre la croissance des bactéries ammonium oxydante dans
les flocs (Bpmin=2,5 jour)”. Cependant, contrairement aux NOB, la répartition des AOB se fait

également en surface des granules. On peut alors penser que leur présence dans les flocs est due a un

PLes références des valeurs de parametres du taux de croissance et de déces des AOB et NOB sont données

dans le chapitre modélisation (chapitre V).
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détachement surfacique continu de particules a la surface des granules qui pourrait participer a leur

maintien dans les flocs.

50 pm

Figure IV.10. Images de flocs marqués avec DAPI (ADN, bleu), Nso190et Nso1225 (AOB, magenta) et
Nit3 et Ntspa662 (NOB, jaune). Les inages a ¢ correspondent respectivement aux images b et d mais sans marquage. Les cercles
rouges (b et d) indiguent la présence de bactéries nitratantes.
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4  Discussion générale

Dans les procédés a rétention de biomasse, ’age de boue est a un des parametres clé controlant
la concentration en biomasse stabilisée dans le procédé (IV.3). Théoriquement pour des micro-
organismes nitrifiants (dont les AOB) la concentration en bactéries est donnée par la I'expression

suivante :

X - Y o8 (Switint ~ Syi.s) Equation IV.3
VP bus +1/6,) 6,

Dans laquelle Yaos est le rendement de conversion du substrat azoté (g DCOx g! N), Sxm jiaf et
SnH s sont respectivement les concentrations en substrat ammoniacal dans I'influent et en sortie du
procédé (g n m3) et By est le temps de séjour hydraulique (fixé a 8,5 h sur toute la durée de I’étude

expérimentale).

D’apres cette équation, on peut voir que pour un temps de séjour hydraulique fixe, la
concentration en biomasse stabilisée dans le procédé a équilibre augmente avec I’age de boue. Lors
du processus de granulation, 'augmentation de la densité de la boue permet de maintenir une

concentration plus élevée ainsi qu’un age de boues moyen plus élevé.

Le suivi des performances du GSBR sur toute la durée de Pétude (3 ans), indique que
P'augmentation de la fraction de granules et de leur diametre a un impact négatif sur les vitesses de
nitrification de la boue hybride (Tableau IV.1). En effet, la vitesse moyenne de consommation de
'ammonium AUR a diminué de pres de 30% et 45% durant les phases II et III respectivement, et ce
malgré 'augmentation de la concentration en biomasse stabilisée dans le réacteur. Nous attribuons
cette diminution de lactivité de nitrification a une diminution de Plaire spécifique et de fait a une
augmentation de la résistance au transfert d’oxygene au sein des agrégats. En effet, les tests de
respirométrie effectués lors de la phase III confirment que P'activité de nitrification dans les granules
est fortement limitée et ce méme a une concentration élevée de 5 mg L-1. Ce résultat tend a montrer
que 'augmentation des limitations au transfert d’oxygene au sein de la boue hybride, favorisées par
I'augmentation de la proportion et du diametre de granules, limite la nitrification qui n’est alors
réalisée que part une fraction des bactéries nitrifiantes. Il en résulte que 'augmentation théorique de la

concentration de la biomasse nitrifiante n’est pas forcément corrélée a laugmentation de son activité.

Ainsi, si activité de nitrification est fortement dépendante de I’age de boue dans les procédés
a boue activées, celle des procédés de granulation aérobie n’est plus fonction de ce seul parametre.
L’étude menée par Yilmaz e a/ en 2008 sur linfluence du temps de séour hydraulique (Bn) sur
Pactivité de nitrification d’une boue granulaire, rapporte que la diminution du temps de séjour

hydraulique ne conduit pas a une augmentation de lactivité de nitrification comme prévu par
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IEquation IV.3. Les auteurs expliquent cette contradiction entre les résultats théoriques et
expérimentaux par la présence de fortes limitations au transfert d’oxygene dans les granules. En effet,
la diminution du temps de séjour hydraulique entraine I'augmentation des charges volumiques
appliquées en substrat carbonée et en azoté et de fait provoque également 'augmentation de la
demande en oxygene pour la dégradation du substrat. Les profils d’oxygene mesurés dans les granules
aérobies, confirment cette hypothese et indiquent une faible profondeur de diffusion d’oxygene dans
les granules (300um de la surface avec une concentration de 5 mg L1 dans le liquide). Dans notre
¢tude les tres bonnes propriétés de décantation des granules ont permis ici d’assurer un age de boue
moyen jusqu’a 260 jours, mais le facteur limitant dans ces procédés est lié a la structure physique des
agrégats qui offre une plus grande résistance au transfert d’oxygene (comparativement aux flocs) et
accentue de fait la compétition microbienne entre les bactéries hétérotrophes et autotrophes. Ainsi, il
apparait que le controle de la proportion de flocs et de granules au sein de la boue hybride est un

facteur crucial pour 'optimisation de I’élimination de I'azote.

5 Conclusions

Cette étude porte sur la caractérisation des performances de I’élimination de l'azote et de la
répartition des bactéries nitrifiantes au sein d’'une boue granulaire hybride. I ’analyse de la répartition
spatiale des bactéries nitrifiantes au sein des granules indique que les bactéries ammonium oxydantes
sont présentes sur I'ensemble du granule. De plus, leur répartition semble particulicrement corrélée a
la présence de macro-porosités et donc a la disponibilité de 'oxygene dissous. La répartition des
nitrite oxydantes est quant a elle moins étendue. Ces dernicres ont principalement été détectées au
ceeur des granules. Leur localisation est probablement liée a une inhibition par Pammoniac libre et a
une interaction entre les AOB et NOB. L’analyse de la composition des flocs par la technique FISH
et la respirométrie indique que les AOB se distribuent de maniere homogene entre flocs et granules

alors que les NOB sont principalement localisées dans les granules.

Les limitations au transfert de masse de 'oxygene au sein des flocs, granules et boue hybride
ont été caractérisées a travers des tests de respirométrie. Les résultats confirment que l'activité de
nitrification dans les flocs n’est plus limitée pour des concentrations de 'oxygene dissous supérieures
a 2 mgoz L1 A contrario, 'activité des granules est toujours limitée et ce méme a forte concentration
(5 mgoz L-1). Par ailleurs, les résultats obtenus soulevent la présence d’une synergie entre les flocs et

les granules au sein de la boue hybride permettant d’atténuer la limitation des NOB par les nitrites.

Ainsi, 'opération du systeme avec une boue hybride est susceptible, grace a la présence des

flocs, d’augmenter la robustesse de la nitrification par rapport a un systeme a boues granulaires. Ceci
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peut étre déterminant par exemple suite a des diminutions momentanées de la concentration de

l'oxygeéne ou a une augmentation de la charge organique.

Parallelement, les granules microbiens permettent de maintenir les micro-organismes a faible
taux de croissance, et en particulier comme nous I'avons montré les NOB. Il est a noter également

que la présence de granules permet d’augmenter significativement la vitesse de dénitrification.

Le suivi des performances du GSBR sur toute la durée de I’étude, indique que 'augmentation
de la fraction de granules et de leur diamétre a un impact négatif sur les vitesses de nitrification de la
boue hybride et ce malgré I'augmentation théorique de la concentration des bactéries nitrifiantes.
Cette baisse d’activité de nitrification est expliquée par une diminution de laire spécifique et de fait a
une augmentation de la résistance au transfert d’oxygene au sein des agrégats. Ainsi, il apparait qu’au
sein de la boue hybride le controle de la fraction de granules mais aussi de leur diametre est crucial

pour optimisation de I’élimination de I’azote.

Finalement, le ratio optimal de flocs et de granule devrait étre évalué en fonction de certains
parametres opératoires du systéme tels que : la composition de I'effluent, le ratio DCO /N et le taux
d’aération. Cette fraction pourrait étre controlée par le biais de purges sélectives de flocs ou de
granules effectuées a différentes hauteurs du lit de boue. La maitrise de la taille des granules reste

complexe mais pourrait étre envisagée par le contréle de contraintes hydrodynamiques.

Ainsi, l'objectif du chapitre suivant est dans un premier temps de présenter un modele
mathématique permettant de décrire les phénomenes réactionnels ayant lieu au sein d’une biomasse
hybride. Cet outil permettrait d’optimiser le fonctionnement du procédé hybride a travers I’évaluation
de la fraction optimale de flocs et de granules pouvant conduire a une élimination efficace de I'azote

et a 'augmentation de la robustesse du procédé.
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Chapitre V: Modélisation

1 Introduction

Comme nous l'avons discuté dans le chapitre précédent, 'opération du systeme avec une boue
hybride présente plusieurs avantages par rapport a un systtme a boues granulaires pures: (1)
maintenir une vitesse de nitrification plus élevée, (2) réduire la limitation de la nitrification par
I'oxygéne dissous. En effet, le suivi des performances du réacteur indique que l'augmentation de la
fraction de granules engendre des limitations croissantes au transfert de 'oxygeéne dans les granules

qui réduisent la nitrification.

Ainsi, il apparait que 'optimisation de I’élimination de I'azote nécessite d’optimiser la fraction
de flocs et de granules au sein de la boue. C’est dans ce but qu’un outil mathématique permettant de
décrire les phénomenes réactionnels ayant lieu au sein d’une biomasse hybride a été développé. Les
bases du modcle sont celles de «<ASM3 » intégrant les phénomenes de transformation du substrat
organique en composés de stockage. Le développement simultané d’une biomasse granulaire et
floculée au sein d’'un méme réacteur a été réalisé au moyen de la régulation de la concentration des

matieres en suspension par le biais d’un soutirage.

Apres une étape de calibration du modeéle, les données issues des simulations seront
confrontées aux données expérimentales dans le but d’évaluer la capacité du modele a : (1) décrire les
cinétiques réactionnelles au cours d’un cycle du réacteur et (2) prédire I'effet de 'oxygene dissous sur
activité de nitrification des flocs, granules et de la boue hybride. Puis, une étude plus exploratoire
nous permettra d’évaluer Ueffet du ratio flocs/ granules sur les performances du procédé ainsi que sur

la répartition microbienne au sein des agrégats biologiques.

2 Deéveloppement du modele

2.1  Modele cinétique

2.1.1  Structure et processus

Les bases du modele sont celles de «ASM3» prenant en compte la transformation du substrat
organique en composés de stockage. Trois modifications ont été apportées au modele ASM3 afin de
décrire les performances du réacteur granulaire. La matrice de Gujer du modcle est donnée dans les
Tableaux V.1 et V.2. Les valeurs des parameétres cinétiques sont données dans les Tableaux V.3 et V.4

et enfin le Tableau V.5 regroupe les vitesses de réaction des processus biologiques.
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La premiere modification est relative a I'introduction de la croissance et du stockage simultané
des composés organiques par les hétérotrophes en condition d’exces de substrat. Dans le modele
ASM3 les phénomenes de stockage et de croissance sont successifs. Il est supposé que les composés
organiques sont d’abord transformés en matiere de stockage avant d’étre utilisés pour la croissance, ce

4 > b 2 ant : oA s ’ ,o. 5
qui n’est pas en accord avec l'expérience. En effet, il a été démontré expérimentalement qu’en
condition d’excés de substrat, le surplus de substrat ne pouvant étre utilisé pour la croissance pouvait
étre converti parallelement en composés de stockage. Nous avons donc adopté ce dernier principe,

proposé par plusieurs auteurs (Beun ez 2/, 2000, Krishna and Van Loosdrecht, 1999, Sin ¢z al, 2005).

La seconde modification est relative a lintroduction des nitrites comme composé
intermédiaire de la nitrification et dénitrification. La nitrification est décrite en deux étapes avec en
premier lieu 'oxydation de 'ammonium en nitrites par les AOB puis leur oxydation en nitrates par les
NOB. La dénitrification est alors décrite en condition anoxique (sur nitrite ou nitrate) a partir du

substrat organique soluble mais aussi des réserves de stockage.

La troisieme modification est une simplification du modele ASM3. En effet, le modele ASM3
considére un composé particulaire supplémentaire : le substrat particulaire lentement biodégradable
(Xy), nécessitant une étape d’hydrolyse intracellulaire (pour former Si) pour étre assimilé par les
hétérotrophes. Ce composé particulaire n’a pas été introduit dans notre modele car I'influent
alimentant le réacteur est un influent synthétique qui ne contient que des substrats organiques

facilement biodégradables.

2.1.2 Parametres biologiques

Le modele compte 26 processus, dont 23 sont des processus biologiques relatifs aux
organismes hétérotrophes et autotrophes. Le Tableau V.1 et la Figure V.1 décrivent 'ensemble des

processus biologiques considérés dans le modele.

La démarche adoptée lors de la calibration du modé¢le a été d’imposer des valeurs de
parameétres cinétiques couramment employés dans la littérature (Tableaux V.4 et V.5) et de n’ajuster
qu’un nombre restreint de parameétres. Ainsi, dans le but de mieux décrire le stockage de la DCO et la

croissance anoxie des hétérotrophes, seuls les paramétres Y, ¢ et Ygo ont été calibrés afin d’ajuster

la concentration de la DCO et des nitrates. Durant la phase aérobie, seuls les taux de croissance

spécifiques maximum des AOB et NOB (g a0p €t Hmog) Ont été calibrés afin d’ajuster la

concentration de ’ammonium et de I’azote total.

Notons que tous les processus pouvant étre réalisés en conditions aérobie ou anoxie (avec
nitrate ou nitrite) ont été réduits d’un facteur anoxique N, en condition anoxie. De plus, comme

proposé dans ASM3, la diminution du rendement énergétique (ATP) de la respiration en condition
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anoxique est également prise en compte. Considérant une réduction des rendements énergétiques en
condition anoxie de 25% comparé a ceux en condition aérobie (Tchobanoglous and Burton 1991), les

taux de conversion en condition anoxie ont été calculés comme suit :

YuNO 075 Y 102 Equation V.1
1-YHNo 1-YHo2
Ou Yy o OS5t le rendement de conversion en condition anoxie ; Yy o, Ot le rendement de

conversion en condition aérobie.
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Figure V.1. Représentation schématique du modéle. Adaptée de la représentation schématique des
modéles ASM proposée par Comeau et Takacs, (2008)
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Tableau V.1. Description des processus biologiques

Processus

Description

Otrganismes hétérotrophes

Le stockage

Ce processus décrit la transformation de la matiere

L organique facilement biodégradable en composés de
1 Stockage en aérobie avec Ss . . , . .
stockage intracellulaires. I’oxydation du substrat facilement
2 Stockage anoxie avec nitrate biodégradable peut se faire en conditions aérobie ou anoxie
avec nitrite et nitrate. Le modcle ne prend pas en compte le
3 Stockage anoxie avec nitrite stockage anaérobie réalisable par les PAO et GAO.
La croissance
4 Croissance aérobie sur Sg Ces processus décrivent la croissance des especes
) . hétérotrophes a partir soit du substrat soluble (Ss), soit a
5 Croissance aérobie sur Xsto . . . . o
partir des réserves intracellulaires constituées (Xsro). Ces
6 Croissance anoxie avec nitrite sur Ss deux processus ont lieu en aérobie et en anoxie avec nitrite
7 Crof ) . - ou nitrate. Alors que la croissance sur Ss est décrite par un
roissance anoxie avec nitrite sur A . X .
ST modeéle de Monod, la croissance a partir de I’hydrolyse des
8 Croissance anoxie avec nitrate sur Sg polymeres de stockage (Xsro) suit un modele de Comtois.
9  Croissance anoxie avec nitrate sur Xsro
La respiration
10 Respiration endogéne aérobie B.asc.ae sur ASM?)_, la respiration endogene decnt la
diminution de la biomasse active, son auto-oxydation et la
11 Respiration endogene anoxie avec Sxoa  libération de produits inertes associes.
12 Respiration endogene anoxie avec Snor
13 Respiration aérobie de Xsto Les organismes hétérotrophes utilisent les composés de
o . . stockage pour leurs besoins endogenes (maintenance). Il n’
14 Respiration anoxie avec nitrate de Xsro sep . : & ( ) y
a pas ici de production d’inerte, les composes de stockages
15 Respiration anoxie avec nitrite de Xsro ~ sont totalement oxydés avec oxygene, nitrate ou nitrites.

Organismes autotrophes

La croissance

Ces processus décrivent la croissance des bactéries
autotrophes nitritantes et nitratantes sur leur substrat

16 Croissance aérobie des AOB respectif (ammonium et nitrite). L’inhibition par de fortes
] ) concentrations en ammonium et nitrite n’a pas été
17 Croissance aérobie des NOB considérée dans le modéle.
La respiration
18 Respiration endogene des AOB L o .
Ces processus décrivent la respiration endogene des
19 Respiration endogene anoxie des AOB  bactéries nitrifiantes en aérobie, et en anoxie avec les nitrites
sur nitrite et nitrates. Les bactéries autotrophes nitrifiantes étant
o . . aérobies strictes, il s’agit en fait de décrire en une seule
Respiration endogene anoxie des AOB " " L & . . -
20 . cinétique le déces des nitrifiants (en aérobie ou anoxie) suivie
sut nitrate , . . , .
de Poxydation de leur produits de lyse que l'on considere
21  Respiration endogene aérobie des NOB  non limitante car a priori catalysée par d’autres espéces
. . . hétérotrophes. C’est pourquoi ces processus sont également
Respiration endogene anoxie des NOB . p . pourdy P SR
22 . réduits en anoxie par le méme facteur de réduction ng que
sur nitrite »
pour les hétérotrophes.
3 Respiration endogene anoxie des NOB

sut nitrate
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Tableau V.2. Matrice steechiométrique des processus biologiques par des organismes hétérotrophes

i v 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 Vitesse de
[ B
I Ss X1 XB,H XB, AOB XB, NOB So Snor Snoa Snu Xsto reaction
Organismes hétérotrophes
1 Stockage aérobie avec S 1 _-Ys0) 1 Py
YSTO YSTO
2 Stockage anoxie avec nitrate ! -7 Yso) 1 Py
YSI'O 286YSI'O
3 Stockage anoxie avec nitrite ! _0-Ys0) 1 P3
Ysto L7 Ng0
4 Croissance aérobie sur S L 1 _A%s) “ixe P4
YH,S YH,S
. , . 1-Y, .
5 Croissance aérobie sur Xsro 1 ~ 8 Vus0) -ixe 1 Ps
YH,STO YHS"O
6 Croissance anoxie avec nitrite sur S L 1 @Y%) -ixe Pe
Yos 171V,
. . . A=Y, ¢0) . 1
7 Croissance anoxie avec nitrite sur Xsro 1 LIS e - P~
1‘7 :IYH ,STO YH ,STO
8 Croissance anoxie avec nitrate sur S L 1 _O-Ys) i Pg
Yis 286V, ¢
. . . L-Y, .
9 Croissance anoxie avec nitrate sur Xsto 1 -4~ Yugo) —ixe 1 Py
2’SSYH ,STO YH ,STO
10 Respiration endogéne aérobie A -1 -(1-) ixe = fi " P1o
11 Respiration endogéne anoxie avec nitrate fi -1 - (12_82) ixe = fi *ig P11
12 Respiration endogene anoxie avec nittite fi -1 —% ixe = fi *ig P12
13 Respiration aérobie de Xsto -1 -1 P13
14 Respiration anoxie avec nitrate de Xsto _r -1 pl 4
286
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15 Respiration anoxie avec nitrite de Xsrto —]71 -1 p15
Tableau V.3. Matrice steechiométrique des processus biologiques par des organismes autotrophes
. v 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 Vitesse de
] ij S
I Ss X1 XB,H XB, AOB XB, NOB So Snort Snoa Snu Xsto reaction
Organismes autotrophes
16 Croissance aérobie des nitritants (AOB) 1 8437 Vuce) ! —iyg ——— P1g
YAOB YAOB YAOB
. B . . 4-Y, .
17 Croissance aérobie des nitratants (NOB) 1 - 4~ Yios) - 1 —iyg P17
YNOB YNOB YNOB
18 Respiration endogéne aérobie AOB A -1 -(1-f) e = fi ¥y P1s
19 Respiration endogéne anoxie AOB sur nitrite fi -1 —% ha = fi ¥y P19
20 Respiration endogéne anoxie AOB sur nitrate fi -1 - (12_82) he ~fi "l P2o
21 Respiration endogéne aérobie NOB A -1 -(1-f) e = fi ¥y Po1
o ; : . _a-f) o
22 Respiration endogene anoxie NOB sur nitrite S -1 7 Ixe =T "l Poo
23 Respiration endogene anoxie NOB sur nitrate fi -1 —(12_7;6') he = fi ¥y Po3
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Tableau V.4. Définition et valeurs des parameétres pour les processus autotrophiques (20°C)

Valeur (Henze et (Gujer et (Nietal, (Vazquez-
Symbole Définition Référence L5 LS55 - Padin et al,,
Aérobie/Anoxie a ) A ) ) 2010)
Bactéries nitritantes (XB,a0B)
Hmnos Taux de croissance spécifique maximum (j1) 0,6 calibration 0,8 1 1,2 1,1
Baos Taux de déces (j1) 0,15 (Gujer et al., 1999) 0,15/0,05 0,15 0,18
bAOB NO Taux de déces en anoxie (j1) 0,0275 _
K Constante d’affinité pour 'ammonium pour la croissance 0.14 (Manser et al., 2005) | ) . )
NH ,AOB @N m?) )
Constante d’affinité pour I'oxygeéne pour la croissance .
Ko aos 0,5 (Gujer et al., 1999) 0,4 0,5 0,5 0,74
' (g O2 m)
K Noa, aoB Constante d’affinité pour les nitrates lors du déces (g N m) 0,5 (=K NOA H ) 1) 1
Kol AOB Constante d’affinité pour les nitrites lors du déces (g N m) 0,5 (=Ko H) 1 1
Y aoB Taux de conversion (g DCO g'! N) 0,21 (Wiesmann, 1994) 0,24 0,24 0,24 0,18
Bactéries nitratantes (Xp,NoB)
Hinos Taux de croissance spécifique maximum (j1) 0,81 calibration 0,96
Bros Taux de décés () 0,15 (=b,og) (Munz et al. 2011) 0,16
brnos.NO Taux de déces en anoxie () 0,0275 (=bpg) (Munz et al. 2011)
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K NH ,NOB
KO,NOB
K NOA,NOB
K NOI ,NOB

YNOB

Constante d’affinité pour 'ammonium (g N m™)

Constante d’affinité pour 'oxygene pour la croissance
(g O2m?)

Constante d’affinité pour les nitrates lors du déces (g N m)

Constante d’affinité pour les nitrites pour la croissance

(g N m?)

Taux de conversion (g DCO g'! N)

0,01

1(=2*Ko a08)

0,5 (= Knoan)
0,5

0,03

(Koch et al., 2000)

. 175
@ 1
(Manser et al. 2005) 1

(Alleman, 1985) 0.08

>

(1) Puisque la dénitrification des bactéries nitrifiantes n’est pas considérée dans notre modele, le terme "respiration endogene anoxie des autotrophes" décrit finalement un processus qui
regroupe le relargage de produits de lyse des bactéries nitrifiantes et 'oxydation de ces produits par les bactéries hétérotrophes. C’est pourquoi les constantes d’affinité pour les nitrite et
nitrate des organismes nitrifiants sont celle des bactéries hétérotrophes.
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Tableau V.5. Définition et valeurs des paramétres pour les processus hétérotrophiques (20°C)

Valeur (Henze et al (Gujer et al., (Ni et al,, (Vazquez- (Sin et al,
Symbole Définition . . Référence ) Padin et al., 2005)
Aérobie/Anoxie 1987) ASM1  1999) ASM3 2008) 2010
Bactéries hétérotrophes (Xp H)
i & i Henze et al.,
i s Taux de croissance Sspéilﬁque maximum sur 2,6 ( 6 5 1,68 26 0,72 13
s () 2000)
Taux de croissance spécifique maximum sur 2.6 (= (Vazquez-Padin
ﬂmH ,STO STO (]',1) ’ ( /’lmH ,S) et al., 2010) 336 256 0372 133
by Taux de déceés () 0,2 <Guli;r9 ;)t al, 0,62 0,2/0,1 0,38 0,26 02 02
by NO Taux de déces en anoxie (j1) 0,055
K Constante d’affinité pour 'ammonium 0,01 (Gujer et al., 0.01 0.01
' (g N m3) 1999) ’ ?
K Constante d’affinité pour 'oxygene 0.2 (Gujer et al., 0.2 0.2 0.2 0.2
O,H (g 02 m’3) b 1999) > > > >
Ksn Constante d ffg;ﬁfqi‘;ur le substrat 0,6 (Sin et al., 2005) 20 2 11,38 4 06 067
K Constante d’affinité pour les composés de 1 (Gujer et al,, 1 1 1
STO stockage 1999)
Constante d’affinité pour Les nitrates (Guijer et al.,
K noa H N m?) 0,5 1999) 0,5 0,5 0,5 0,5
K vor 1 Constante d’affinité p;)ur Les nitrites 05 (Henze et al., 05
(g N m?) 2000)
Yoo Taux de conversion sur le substrat organique 0,63/0.54 calibration 0,67 0,58 0,57 0,61 0,58

(g DCOx/g DCO)
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Taux de stockage sur le substrat soluble

Ysro @ DCO /¢ DCO) 0,85/0,81 calibration 0,81 0,80 0,83 0,81
xsto /g
Taux de conversion sur les composés de Sin et al.. 2005 0.68 0.68 071 068
Yy ,STO stockages (g DCO x/g DCOxsto) 0,68/0,57 (Sin etal, ) ’ ’ ’ ’
Ksro Taux maximum de stockage de Xsto (i) 5 (Guligrg ;)t al., 5 6 6,6 04 331
b . L . (Gujer et al,,
sTO Coefficient de respiration endogene 0,2 1999) 0,2/0,1 0,38 0,26 0,2 0,2
Coefficient de respiration endogene en B
bstono e 0,055
4 Facteur de réduction anoxique 0,55 (N1 et al., 2008) 0,8 0,6 0,55 0,6
Autres paramétres
i Fraction de biomasse inerte produite par la 0.2 (Gujer et al,, 0.2 0.2 0.2 0.2 0.2
lyse cellulaire ’ 1999) ’ ’ ’ ’ ’
I xb . R . (Henze et al.,
Fraction d’azote dans la biomasse 0,086 1987) 0,086 0,07 0,07 0,08
ixp Fraction d’azote dans les produits de lyse 0,018 mesure 0,02 0,02 0,04
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Chapitre V : Modélisation

Tableau V.6. Vitesse de réaction des processus biologiques

Vitesse de réaction Cinétique
Ss So
Ke — > %
Py TS Koy St Kon O
K
p2 Kero 7, Ss OH Shoa Shoa Xgu
SS + KS,H SO + KO,H SNOA + KNOA,H SNOA + SNOI
p k ,7 SS KOvH SNOl SNOl
STO! B,H
3 ¢ SS + KS,H SO + KO,H SNOI + KNOI JH SNC’A + SNOI
o P Ss S Sy
mH,STO BH
4 Ss+Ksn S +Kop S +Knm
D U Xsro/Xen Ks So S X
H,STO B.H
5 " XSTO/XB‘H +KSTO SS+KS,H SO+KO,H SNH +KNH,H
SS KO,H SNOI SNH SNOI
p6 ngﬂmH‘S XB,H
SS + KS.H KO‘H + SO SNOl + KNOI H SNH + KNH H SNOA + SNOI
p ,7 /,1 XSTO/XB‘H KS KO‘H SNOI SNH SNOI X
mH ,STO B,H
7 ¢ XSTO/XB,H +KSTO SS-'-}(S,H SO-'-}(O,H SNOI +KNOI,H SNH +KNH,H SNC'A-'-SNOI
SS K OH SNOA SNH SNOA
p8 ”glumH,S B.H
SS + KS,H KO,H + SO SNOA + KNOA,H SNH + KNH,H SNOA + SNOI
p ,7 /,1 XSTO/XB.H KS KO‘H SNOA SNH SNOA X
mH ,STO B,H
9 ¢ XSTO/XB,H + KSTO SS + KS,H SO + KO,H SNOA + KNOA,H SNH + KNH,H SNOA + SNOI
S
bH = L1 'BH
P10 S +Kon
KOvH SNOA S\IOA
pll bH.NO XB,H
&) + KO,H S\IOA + KNOA,H S\IOA + SNOl

K
By vo oH Swol Swol Xon

p12 S+ Kon Swar * Kyorn Swoa t Syar

S

Bsro———— Xsr0
P13 S +Kox
K
s bero o OH Shoa Suoa Xso
S + Ko Svon t Knoan Svoa + Swa
K Sy Sy
b oH ol ol X
p15 TN s, + Kon Swar * Ko it Swoa + Swar e
S S
Hivao Xg,a08
p16 Swn + Kiace So +Kooace
Swl S S
Hmvo Xe.no
p17 mee Svor + Knoinoe S +Konos Swn + K, nos BNoe
byopg——>—X
p18 AoB S +Koron B,AOB
p b KO,AOB SN0| SN0| X
)A0B,NO B,AOB
19 S + Koo Svor + Knor aoe Sioa+ Swal
p b, KO,NOEE S\IOA SNOA X
NOB,NO B,AOB
20 S +Konos Swon + Knoasos Suoa + Swar
S
—X
Poq Puos S + Koo B,NOB
p b KO,NOB SN0| SN0| X
NoB,NO B,NOB
22 S +Konoe Svar * Knoinos Shoa * Swai
p b KO.NOB S\IOA SNOA X
NoB.NO B.NOB
23 S +Konoe Svon T Knoance Swon * Swo
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Chapitre V : Modélisation

Tableau V.7. Valeurs des coefficients de diffusion

Svmbol Définiti Valeur Valel_llg di Valeur
ymbole chution modéle (V:tzzu’ 65013) " (Detlon, 2008)
Es Porosité du granule 0,6 Variable* 0,8
Do, Coefficient de diffusion de 'oxygene (m? ) 0,00018 0,000172 0,00022
Dg Coefficient de diffusion de la DCO (m?j 1) 0,000104 0,000100 0,000104
Du Coefficient de diffusion de 'ammonium (m?j?) 0,000141 0,000161 0,000141
Do Coefficient de diffusion des nitrites (m?j) 0,000137 0,000147 0,000137
Dvoa Coefficient de diffusion des nitrates (m? j) 0,000137 0,000147 0,000137
o Epaisseur de la sous couche diffusionnelle (um) 0 200

*La porosité a été définie comme variable le long du rayon du granule (axe Z) : la porosité au centre du granule est de
0,6 ; dans les couches supetficielles du granule elle est de 0,8.

2.2  Modélisation du systeme hybride

Le modéle mathématique employé pour décrire la dynamique du réacteur granulaire a boue
hybride est un modecle 1-D mis en ceuvre dans le logiciel de simulation pour les applications

environnementales AQUASIM® (Reichert, 1998).

La modélisation d’une boue hybride comprenant une biomasse fixée (granules) et floculée

implique de maitriser la concentration respective des flocs et granules au cours du temps.

2.2.1 Relation entre la concentration en MES et les propriétés de décantation

Dans les procédés conventionnels a boue activée, la concentration de la biomasse floculée
stabilisée en régime permanent (consigne) résulte principalement d’un compromis entre le rendement
d’épuration désiré et les contraintes de place (volumes respectifs du réacteur et décanteur). Dans ces

procédés la concentration de la biomasse et son age de boue sont homogenes, connus et maitrisés.

Dans le réacteur hybride, contrairement aux systémes a boue granulaire pure dans lesquels la
dutrée de décantation est trés courte, une durée de décantation de 30 minutes est maintenue. Cette
durée est suffisamment longue pour laisser décanter les granules et une partie des flocs (et
sélectionner des flocs avec de bonnes propriétés de décantation). La purge de flocs et de granules n’a
donc été induite que (1) par les prélevements effectués pour les mesures de MES et caractérisation
(300 mL/semaine, MESmoyen = 25 g L), (2) la perte de biomasse (principalement floculée) qui a lieu
lors de la vidange d’effluent dont les premiers volumes contiennent des maticres en suspension,

provenant du haut du voile de boue. Suivant les périodes de fonctionnement, en fonction de ces
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Chapitre V : Modélisation

prélevements et purges, la proportion des granules en masse (MES) a été stabilisée sur trois différents

paliers (30%, 50-70% et 90%, voir Tableau IV.1 du chapitre précédent).

La concentration de chaque type d’agrégat (flocs ou granules) maintenue dans le systeme va
dépendre de ses propriétés respectives de décantation et d’épaississement, caractérisées par leur indice
de boue. En effet lors de la décantation, les granules, qui décantent plus rapidement que les flocs,
sont maintenus dans le bas du réacteur. Ces granules ne sont pas purgés avec Peffluent tant que leur
niveau n’atteint pas le point de vidange de 'eau traitée. Quelques granules sont cependant parfois
prisonniers du lit de flocs et sont purgés avec le haut du lit de flocs. Le volume de flocs (et leur
concentration) maintenu dans le réacteur dépend alors du volume laissé entre le haut du lit de

granules et le haut du voile de boue imposé par le point de vidange (voir Figure V.2).

Pas de purge de floc Purge de flocs

Floc
Floc
Granule
Granule
» Volume de granules faible » Volume de granules grand
et /ou et /ou
» Bonnes propriétés de » Mauvaises propriétés de
décantation des flocs décantation des flocs

Figure V.2. Répartition des volumes de flocs et de granules dans le GSBR aprés décantation
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Chapitre V : Modélisation

Le volume maximal de la biomasse (V1) retenu dans le réacteur apreés décantation dépend du

ratio volumique d’échange (VER) comme I'indique 'Equation V.2 :
V1 = (1_VER).\/R = VﬂOC +Vgranu|e Equation V.2

Ou Vi est le volume maximal de boue retenu dans le réacteur apres décantation (9L) ; Vr est le
volume utile du réacteur (17 L) ; Viaoe et Vgrnule sont respectivement le volume occupé par les flocs et

les granules apres décantation (L).

A partir des propriétés de décantation des différents agrégats (IB), la concentration stabilisée

dans le réacteur peut étre estimée selon ’Equation V.3 :

VR Equation V.3

100c¢

V
( MESﬂOC'I Bﬂoc + IleSgranuIe'I Bgranule) = _R( MESooue'I Booue)

V, =
! 100(

Ou IBfoe, IBgranue et IBpoue sont les indices de boue des flocs, des granules et la biomasse
hybride respectivement (mL g1). MESaoc, MESgrnule €t MESpoue sont les concentrations des matieres

en suspension des flocs, granules et de 1 boue hybride respectivement (g L-).

Ainsi connaissant la proportion volumique des flocs et des granules (%0), il possible d’estimer la
concentration des matiéres en suspension de la boue hybride pouvant étre stabilisée dans le réacteur

ainsi que ses propriétés de décantation selon les Equations V.4 et V.5, respectivement :

% floc N %granule
100* I1Bgo.  100* I1Bgranye

Equation V.4
MES,,.e =(1-VER) .100

_(1-VER).1000 Equation V.5
| Bboue - MESD
oue

Ou %floc et %granule sont respectivement les proportions respectives en flocs et en granules

en volume (%o).

L’estimation de la concentration des maticres en suspension et de l'indice de boue de la
biomasse hybride a été réalisée avec des indices de boue moyens pour les flocs et les granules calculés
a partir de ensemble des données mesurées (23 mesures) lors de la phase III de fonctionnement du

réacteur (IBaoc= 90 £ 19 mL g1, IBgranue=15 £ 3 mL g).

Comme nous le voyons sur la Figure V.3, il existe une tres bonne adéquation entre les données

de lestimation par les équations V.4 et V.5 et les données expérimentales aussi bien sur la
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Chapitre V : Modélisation

concentration des matiéres en suspension que sur les propriétés de décantation de la boue hybride en
fonction du volume de granules. Ceci nous permet de valider une procédure d’estimation des
concentrations respectives en MES des flocs et des granules au sein de la biomasse hybride en

fonction de leurs propriétés respectives de décantation et des ratios de volume imposés entre granules

et flocs.
~ 40 __ 100
— o> ®© v
@) o
2 30 E— - 80
p o —6 E
ke 60
o VOO a0 - 8
> 20 © =
N o
g E\ 40
o [} O
10
g 3 20 m ]
w 2 T Q
= an]
0 T T T 0 T T
0 20 40 60 80 100 0 20 40 60 80 100

Proportion de granule en volume (%) Proportion de granule en volume (%)

Figure V.3. Evolution des matiéres en suspension (gauche) et de 'indice de boue (droite) de la biomasse
hybride en fonction de la fraction de flocs. Données expérimentales (D), estimation ( —)

2.2.2  Modélisation physique du systeme

La procédure de simulation du réacteur GSBR avec la boue hybride a été réalisée en prenant les

hypotheéses suivantes :
- chaque granule est considéré comme une particule sphérique

- le diametre de granules est fixé (a la valeur moyenne mesurée expérimentalement) grice a un

modc¢le de détachement définit comme suit :

Ly 110000 Equation V.6
f ) y si Ug) 0, sinon Uy, =0 d

ude :uF(

Lf max
Ou: Lsest le rayon simulé et Lfmax est la valeur de rayon de consigne, uge est la vitesse de

détachement et ur est la vitesse de croissance des granules.

- le nombre de granules (NSP) est calculé a partir de la concentration en mati¢res volatiles en

suspension des granules dans le réacteur :

NP = MVSgranuIe- Vg Equation V.7

Vgranule- €s- Px

Ou : MVS est la concentration en maticres volatiles en suspension (g L), & est la fraction

volumique de solide, p, est la densité des granules (100000 gnco m de matrice) et Vgmnue est le

volume d’un granule (m?3).
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La concentration des granules est ainsi constante au cours du temps, car le volume et la

porosité des granules sont maintenus constants.

La présence de flocs au sein de la boue hybride est attribuée a (1) la croissance d’une biomasse
planctonique et (2) au détachement de composés particulaires de la surface des granules. La
concentration de la biomasse floculée stabilisée va alors dépendre de son temps de séjour dans le
réacteur imposé par le taux de purge. Au cours des simulations la concentration des maticres en
suspension (flocs) est maintenue constante au moyen d’un systeme artificiel de régulation. Celle-ci est
réalisée de sorte que la concentration des flocs (MVSgoc) vatie autour d’une concentration de consigne
imposée (MVSgoc consigne) par U'application d’un taux de purge (Equation V.8) :

1 Fquation V.8
100

Taux de purge =
MVSﬂoc consigne

MVS;,. + 00001

Puis, a partir de la moyenne du taux de purge au cours d’'un cycle du réacteur, un age de boue

apparent des flocs est déduit selon 'Equation V.9:

Age de boue =1/ moyenne (Taux de purge) Equation V.9

Ou: MVSaoc consigne €t MVS goc sont respectivement les concentrations des matieres volatiles en

suspension des flocs (g pco m?3).

2.3 Initialisation

Lors de la simulation du réacteur GSBR, des simulations a long terme sont réalisées : la
répartition microbienne au sein des agrégats est initialisée en considérant la concentration des
composés particulaires (Xj) constante sur toute Iépaisseur du granule. Le régime stationnaire est
considéré atteint lorsqu’il n’y a plus de variation de la distribution des composés particulaires dans les

granules (entre 100 et 300 jours selon les simulations).

Pour simuler les essais batch, réalisés en respirométrie, des simulations a court terme sont
effectuées en prenant pour initialisation les profils stabilisés des biomasses obtenues par simulation
dans le réacteur GSBR. L’injection du substrat azoté (N-NHa) est simulée aprés une phase endogene
de 2 heures (conformément aux tests expérimentaux de respirométrie). L’activité de nitrification des
agrégats a été étudiée pour une gamme de concentration de I'oxygene allant de 0,5 2 8 mg L-1. Ces
concentrations d’oxygene sont maintenues artificiellement constantes au cours des simulations en
imposant une forte valeur du coefficient de transfert de 'oxygene Kia (107 i) et une concentration

saturante égale a la valeur de consigne.
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3 Résultats

La validation du modele a été réalisée sur des données expérimentales avec pour critere d’étre a

méme de :

- décrire les cinétiques biologiques au cours d’un cycle du GSBR: cela a été réalisé avec une
cinétique effectuée lors de la troisieme phase de fonctionnement du réacteur au jour 55 (et 719 jour

depuis le début).

- prédire Peffet de oxygéne dissous sur I’activité de nitrification des agrégats biologiques :
cela a été réalisé avec les tests de respirométrie a différentes concentrations de 'oxygene dissous

(effectués au jour 714/50 et présentés dans la partie IT du chapitre résultats).

3.1 Cinétiques dans le réacteur GSBR

La Figure V.4 présente la simulation d’une cinétique du réacteur GSBR (réalisée au jour 719/55
de la phase III, MVSpoue hybride= 15,9 g L1, MVSgranuie/ MV Sboue hybride = 0,85) et permet de confronter

les profils de concentrations simulés et expérimentaux.

La simulation réalisée avec le modele calibré conduit a une description satisfaisante des
cinétiques biologiques. En effet, la bonne adéquation entre les concentrations modélisées et

expérimentales de la DCO, nitrates et ammonium (en condition anoxie) suggere que les valeurs de

parametres stcechiométriques (Y, g,Ygro €t Yy gp0) qui contrdlent les processus de stockage,

d’oxydation et de croissance sont cohérentes. On peut d’ailleurs noter que les valeurs des parametres

Yy s €t Ygro Obtenus par calibration (0,63 et 0,85 respectivement) sont trés proches des valeurs de la

littérature 0,68/0,80 (Sin ¢# al, 2005, Vazquez-Padin ¢f al, 2010). On observe un léger décalage entre
le profil de diminution de I’azote total simulé et expérimental en période anoxie qui provient du fait
que le modéle ne décrit pas 'accumulation de nitrites durant la réaction de dénitrification et surestime

la dénitrification pendant la phase d’alimentation non aérée.

Les taux de croissance spécifique maximum des AOB et NOB ont été déterminés par la
calibration afin d’ajuster la concentration en ammonium et azote total pendant la phase aérobie. La
valeur de ces taux obtenue par calibration (Umaxaos = 0,6 j! et pmasvos =0, 81 j 1) est en accord avec
les valeurs obtenues dans les procédés a boue activée fonctionnant en alternance de conditions
anoxie/aérobie et a une température de 20°C (Katehis ¢# a/, 2002, Munz e al., 2011). La vitesse de
consommation de 'ammonium simulée bien que légerement surestimée (12,5 mgn Lth), reste
néanmoins comparable a celle mesurée expérimentalement (10,7 mgn L-th1). De plus, 'accumulation

et la consommation des nitrites simulés sont en adéquation avec ceux mesurés expérimentalement. La
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comparaison du profil de I'azote total simulé et expérimental indique que le modcle surestime la
dénitrification en phase aérobie (SND). Ceci est probablement da a la surestimation du stockage du

substrat carboné par le modele.

Enfin, le profil de I’évolution de l'oxygéne dissous durant la phase aérobie simulé est
comparable a celui enregistré durant la cinétique du réacteur (Fig V.4 b). Les valeurs de la
concentration de I'oxygene dissous stabilisée au cours du palier de nitrification modélisée (5,6 mg L)
et expérimentale (5,2 mg L) sont tres proches. L’augmentation prématurée de la concentration de
P'oxygene dissous indiquant I'épuisement de la totalité de 'ammonium est da a la 1égére surestimation

de la vitesse de consommation de "'ammonium par le modele.
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Figure V.4. Evolution de la concentration expérimentale et simulée des formes azotées (a) et de la DCO et
Poxygene (b) au cours d’un cycle du SBAR (jour 719/ 55)
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3.2  Essais respirométriques : répartition flocs / granules et effet de la

concentration en oxygene dissous sur la nitrification

La Figure V.5 présente I’évolution de lactivité de nitrification (rO2, AUR et NOxAR)
expérimentale et simulée en fonction de la concentration en oxygene dissous. Les simulations ont été
réalisées sur le profil stabilisé d’'une biomasse hybride (simulation long terme) comportant la méme
concentration en biomasse et la méme proportion de flocs et de granules que celle étudiée
expérimentalement (présentée dans la seconde partie du chapitre résultats, MVSpoue hybride = 15 g L1,
MV Sganule/ MVSboue hybride = 0,7). L’activité de nitrification a été simulée pour des concentrations
d’oxygene dissous allants de 0,5 a 8 mg L1 tandis que les expériences ont été réalisées avec des

concentrations allant de 22 5 mg L.
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Figure V.5. Modélisation de I’effet de Poxygéne dissous sur I’activité de nitrification des agrégats
biologiques. Le cercle reporté sur la figure de I’ AUR des granules indigue une valeur de I’AUR surestimée a canse du stripping de
Lammonium.
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Globalement, le modéle décrit de maniere tres satisfaisante Pactivité de nitrification ainsi que son
évolution en fonction de la concentration en oxygene dissous, et ce pour les différents agrégats. On
peut observer que la dénitrification dans les granules est légerement surestimée particulicrement a
faible concentration d’oxygene dissous (2 et 3 mg L) ou la vitesse d’accumulation des NOx est un
peu sous estimée. Ceci est également visible sur la boue hybride puisqu’elle est composée
majoritairement de granules (MVSguanue/ MVShoue = 0,70). Comme nous Iavons évoqué
précédemment, la surestimation de la dénitrification peut étre une conséquence de la surestimation du

stockage interne de substrat carboné dans les granules aérobies.

L’estimation de l'activité de nitritation (raos) et nitratation (rxos) par simulation numérique
(Figure V.0) a été réalisée a partir de la vitesse d’accumulation des nitrites (NO2AR) ainsi que la

vitesse d’accumulation des NOx (NOxAR) dans la phase liquide (voir chapitre IV, section 3.3.1) et

comparée aux résultats expérimentaux.
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Figure V.6. Modélisation de ’activité de nitritation et nitratation des agrégats biologiques. Les données
expérimentales (data) sont représentées par les puces et les données issues de simulations sont en trait

L’observation de la Figure V.6 indique que le modele estime correctement les activités de
nitritation et nitratation ainsi que leur évolution en fonction de la concentration d’oxygene dissous
dans les granules et dans la boue hybride. Ce résultat est intéressant car il montre que la
représentation 1-D permet de donner une représentation satisfaisante des processus de diffusion de

Ioxygene et des conséquences sur Iactivité nitrifiante.

Par contre contrairement aux résultats expérimentaux, le modele prédit un maintien de l'activité
de nitratation (rnos) dans les flocs équivalente a celle de la nitritation. En effet, les différents tests de
respirométrie ainsi que le marquage des NOB par la technique FISH (présentés dans le chapitre IV)

indiquent une tres faible croissance de NOB dans les flocs (tnos/taos =0,2).
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3.3 Analyse de la répartition spatiale des bactéries nitrifiantes dans les

granules

La Figure V.7 présente et compare les distributions spatiales des bactéries dans les granules

aérobies obtenues par simulation numérique et par la technique FISH.

L’observation du profil de distribution des bactéries obtenu par simulation décrit une
répartition spatiale des bactéries actives (hétérotrophes, ammonium oxydante et nitrite oxydante) en
surface des granules et une accumulation des produits inertes issus de la lyse cellulaire (Xi) dans les
couches plus profondes. Cependant, il apparait que la distribution des AOB est plus étendue que celle
des autres especes puisque les AOB sont présentes dans les couches internes des granules. A
contrario, la croissance des bactéries hétérotrophes et nitrite oxydantes se limite a une épaisseur de

1200um de la surface du granule.

Au vu de ces résultats il est clair que le modele 1-D prédit des distributions d’AOB et de NOB
beaucoup plus homogenes que ceux mis en évidence par les observations microscopiques qui font

apparaitre des clusters de bactéries répartis de maniere hétérogene.

Par ailleurs, la distribution modélisée des bactéries AOB semble plus réaliste que celle des
NOB. En effet, comme nous I'avons présenté dans le chapitre précédent, les NOB sont détectées
dans des zones internes des granules (a environs 250 um de la surface) et principalement au cceur a

proximité du minéral. Les clusters de bactéries AOB sont plus disséminés dans le biofilm.
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Figure V.7. Comparaison de la distribution spatiale dans les granules obtenue par simulation et par la
technique FISH. (au jour 714/50, MES,.que/ MES poue = 0,7)
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3.4  Discussion et analyse du modele

La modélisation d’une biomasse hybride comportant une fraction de flocs et de granules
nécessite de considérer la spécificité de chaque type d’agrégat (densité, résistance au transfert du

substrat et d’oxygene). Le modcle développé et calibré (Y, g, Ygro > Mmos > Mmvos ) Permet de

décrire de maniére satisfaisante les grands mécanismes d’élimination de I'azote au sein du réacteur
GSBR. De plus, la confrontation des résultats des tests de respirométrie avec les simulations indique
que le modele prédit de maniere trés correcte I’évolution de Tlactivité de nitrification (des flocs,
granules et de la boue hybride) en fonction de la concentration d’oxygene dissous. Ceci démontre que
les phénomenes de diffusion du substrat et de 'oxygene au sein des agrégats ainsi que leur effet sur
les cinétiques réactionnelles sont correctement décrits dans le modele et ce malgré une représentation

simplifiée de la structuration spatiale de 'agrégat (modele 1-D).

En effet, par rapport aux modélisations, 'observation microscopique montre des distributions
beaucoup plus hétérogenes des bactéries nitrifiantes certainement influencées par le réseau de macro-
pores dans le biofilm. En ce qui concerne les bactéries NOB le modele prédit leur présence dans les
flocs, ainsi qu’en surface des granules, ce qui n’est pas en accord avec I'expérimentation. Si la présence
de macro-pores précédemment évoquée facilite certainement une croissance des NOB en
profondeur, une seconde explication pourrait venir de I'inhibition par ’'ammoniac libre, que le mod¢le
ne considere pas. Or la concentration en ammoniac libre maximale concordant avec 'augmentation
du pH est en moyenne de 3,6 mg L-1. Cette concentration comme nous 'avons évoquée dans le
chapitre précédent est au dessus des seuils d’inhibition des NOB reportés dans la littérature. Ceci
pourrait donc également expliquer la présence des NOB plus en profondeur dans les granules, dans
des zones ou la concentration en ammoniac est plus faible. En I'absence d’inhibition, la croissance de
NOB est alors favorisée a la fois en surface des granules et dans les flocs. Le modele pourrait donc
étre adapté pour intégrer I'inhibition mais cela nécessiterait également une modélisation de I’évolution

du pH dans le réacteur, ce qui n’a pas été abordé dans cette these.

4 Effet des parametres opératoires sur la nitrification et la

dénitrification dans le procédé hybride

4.1  Variation de la proportion de flocs et de granules

Comme nous I'avons vu dans le chapitre précédent, la variation de proportion de flocs et de
granules dans la boue hybride peut influencer significativement les cinétiques de nitrification et

dénitrification. Par conséquent I’étude de linfluence de Iévolution de la fraction de flocs et de
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granules sur les performances du procédé et sur les distributions microbiennes a été réalisée par

simulation numérique.

Les hypotheses sur lesquelles se basent ces simulations sont :

- le volume total de la boue hybride est le volume maximal de boue retenu dans le réacteur apres

décantation (9 L pour VER = 47 %)),

- le diametre des granules qui, correspond a celui des granules développés lors de la troisieme phase

de fonctionnement du GSBR, est maintenu constant pour toutes les simulations (d = 3 mm),

- le volume des flocs varie de OL (boue purement granulaire) a 9 L (boue purement floculée). Ainsi 7

différentes configurations de boues hybrides ont été étudiées,

- la concentration des maticres volatiles en suspension de chaque agrégat a été calculée a partir de la
concentration de matieres en suspension en appliquant un ratio MVS/MES de 0,67 et 0,77 pour les

granules et les flocs, respectivement.

Les différentes configurations de la boue hybride étudiées sont regroupées dans le Tableau V.8.
L’age de boue apparent des flocs correspondant a une biomasse purement floculée est de 5,8 jours,
alors qu’il tend vers zéro pour une biomasse purement granulaire. Entre ces deux cas extrémes, cing
cas de boue hybride sont proposés pour lesquels ’age des boues apparent des flocs varie de 0,9 jour a

5,6 jours.

Remarque :

Afin de faciliter la lecture des résultats, seules les données relatives aux ages de boue de 0 jour
0/9) 5 2,7 (3/9) jour et 5,8 (9/9) jour seront présentées. Cependant, la totalité des résultats obtenus

avec les différents ages de boue étudiés est présentée sur la Figure ALl (Annexe I).

4.1.1 Cinétiques et performances du procédé

La Figure V.8 présente trois cinétiques du GSBR réalisées avec une biomasse qui ne contient
que des granules (a), que des flocs (c) et un mélange des deux (b); et le Tableau V.8 présente
I’évolution de la concentration des maticres volatiles en suspension et des vitesses de nitrification et
dénitrification ainsi que le rendement de traitement de I'azote total en fonction de la fraction de flocs

dans la boue hybride.
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Figure V.8. Evolution des formes azotées (a gauche) et de la DCO et de ’oxygéne dissous (a droite) au
cours d’une cinétique du SBAR pour différentes fractions de flocs : a) 0/9, b) 3/9 et ¢) 9/9
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Globalement, 'augmentation de la fraction de granules dans la boue permet de stabiliser des

concentrations de plus en plus élevées de biomasse active dans le réacteur. Ainsi, la concentration (en

MVS) stabilisée dans le cas d’une boue purement granulaire est de 24 g I-! contre seulement 4,5 g -1

pour une boue floculée (Tableau V.8). De ce fait la comparaison des Figures a, b et ¢ indique que

Paugmentation de la fraction de granules accélere théoriquement les vitesses de nitrification et

dénitrification. Dans ces simulations la vitesse de consommation des nitrates en anoxie (NO3;UR), de
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131 mg N L1 h'! pour la boue floculée augmente jusqu’a atteindre une valeur de 306 mg n L' h'! pour
la boue granulaire pure. La vitesse de consommation de "'ammonium en conditions aérobies (AUR)
de la boue purement granulaire (15,8 mg n L-1h) est presque deux fois celle de la boue floculée (8,4

mg N L-Tht).

La présence de larges zones anoxies dans les granules favorisées a la fois par la structure dense
des granules et par la faible concentration de 'oxygene dissous dans le liquide (comparativement a
celle stabilisée dans le cas de la boue floculée) favorise la nitrification dénitrification simultanée lors de
la phase aérobie. Ainsi, le rendement de traitement de 'azote total augmente avec la fraction de

granules dans la boue hybride.

Tableau V.8. Récapitulatif des parametres d’initialisation et des résultats de simulations

Fraction de flocs en 0/100% 1/9 3/9 5/9 7/9 8/9 100%/0
volume/Fraction de
7 .5 granules
é g O, flocs (j) 0 0,9 2,7 3,9 5,2 5,6 5,8
s -5
LR MVS foc (g L1) 0 0.5 15 25 35 40 45
~ MVS grame (& L) 23.6 210 158 105 5.2 2.6 0
MVS boue hybride (g L) 23.6 215 173 130 8,7 6,7 45
OD* (mg L) 3,8 4,4 5,3 6 0,7 0,9 7,9
§ AUR (mg n L-1h ) 15,8 15,4 13,8 11,9 9,9 8,9 8,4
E NO;3;UR (mg n Lth1) 306 273 210 181 167 149 131
Rendement NT (%) 97,2 95,0 92,9 92,1 91,0 89,7 87,8

“Concentration de 'oxygene dissous stabilisée dans le liquide lors du palier de nitrification.

4.1.2 Composition de la biomasse et répartition microbienne

L’évolution de la répartition spatiale des composés particulaires en fonction de la fraction de
flocs dans la boue hybride sont présentées sur la Figure V.9. Les concentrations des composés
particulaires stabilisées dans les flocs et les granules pour chacune des configurations de la boue

hybride sont résumées dans le Tableau présenté en Annexe L.

L’analyse de la répartition spatiale des composés particulaires dans les granules aérobies
indique que plus la fraction de flocs est grande et plus la répartition des bactéries actives est étendue.
En particulier la répartition des AOB (en rouge) qui sont principalement en surface dans la boue
granulaire pure (Fig. a) est plus étendue dans le cas d’une boue hybride développée avec un volume
maximum de flocs ayant un age de boue de 5,6 jour (Fig. c). Cela peut s’expliquer par le fait que

I'augmentation de la proportion de flocs, qui sont propices a accueillir des espeéces a taux de
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croissance €levé (hétérotrophes), favorise la présence des bactéries a faible taux de croissance dans les
granules (Voir Tableau AL3). Ces résultats sont en accords avec ceux de Ochoa e a/ .(2002) et Artiga
et al. (2005) qui montrent que dans un systeme hybride la croissance des bactéries hétérotrophes

majoritaire dans les flocs permet la croissance espéces nitrifiantes dans les biofilms.

Cette simulation confirme (comme le suggerent les résultats du chapitre précédent) que les
limitations au transfert de 'oxygene dissous sont plus importantes dans les agrégats denses tels que les

granules et que celles-ci limitent fortement la nitrification et donc la croissance des bactéries

nitrifiantes.
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Figure V.9. Profil de concentration de la biomasse dans les granules pour différentes fractions de flocs :a)

0/9b)3/9 et c)8/9

4.1.3 Effet de I'oxygeéne dissous sur l'activité de nitrification

Dans cette partie nous nous sommes intéressés a ’étude de la robustesse de la nitrification
des différentes boues hybrides a des diminutions temporaires de la concentration d’oxygene dissous.
Des simulations ont donc été réalisées en considérant une boue dont la répartition des populations a
été stabilisée sur le long terme et dans laquelle les granules, lorsqu’il y en a, ont un diametre de 3 mm.
L’évaluation de Dactivité de nitrification a été estimée a partir de la vitesse de consommation de

I'ammonium (AUR) pour des concentrations de 'oxygene dissous allants de 0,5 2 8 mg L-1.
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L’observation de la Figure V.10 indique que plus la concentration d’oxygene dissous est grande
et plus la vitesse de nitrification augmente avec la fraction de granules dans la boue hybride. Ceci
suggere que lon a un bénéfice des granules sur la vitesse de nitrification uniquement si la
concentration en oxygene dissous est supéricure a 2 mg L. En dessous de cette concentration,
I'augmentation de la concentration des bactéries AOB est compensée par les limitations au transfert

de 'oxygene.
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Figure V.10. Evolution de la vitesse de nitrification en fonction de la concentration d’oxygéne dissous pour
différentes fractions de flocs dans la boue hybride, en supposant le diamétre des granules constant (d=3
mm)

4.2  Analyse et discussion de la variation de la proportion de flocs et de

granules

La modélisation de la variation de la proportion de flocs et de granules dans la boue hybride
indique que l'augmentation de la proportion de granules permet de stabiliser des concentrations
croissantes en biomasse active dans le procédé et augmentent de fait les vitesses de nitrification et
dénitrification. Parallélement laugmentation de la fraction de granules permet de traiter plus
efficacement I'azote du fait de 'augmentation de la nitrification dénitrification simultanée. Ainsi, ces
résultats suggerent qu’il est préférable de favoriser la croissance de biomasse densifiée dans le procédé

et limiter celle des flocs.

Cependant, la réalité expérimentale ne confirme que partiellement ces observations. En effet
Iaugmentation de Tactivité de dénitrification (NO3UR) avec la proportion de granules est bien
vérifiée expérimentalement. Cependant, comme le montre la Figure V.11 (a), augmentation de
Pactivité de nitrification est quant a elle démentie par le suivi du fonctionnement SBAR sur les trois

phases.
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Figure V.11. Evolution de la vitesse de nitrification (a) et dénitrification (b) en fonction de la proportion de
granules en masse pour une méme taille de granule (d=3 mm). Les points correspondent a la moyenne de la vitesse de
nitrification et dénitrification mesurée anx trois phases du réactenr, les barres indiquent 'amplenr de la variation des vitesses.

En effet, la simulation ne traduit pas la diminution de Pactivité de nitrification lors de
l'augmentation de la proportion des granules en masse dans la boue hybride. Cependant, il est a noter
quau cours des différentes phases du GSBR, nous avons également observé un changement du
diameétre des granules qui n’est pas considéré dans ces simulations puisque elles ont toutes été
réalisées avec un diametre constant. Ainsi, on peut penser que le modéle sous estime lactivité de
nitrification lors de la premiere phase car il surestime les limitations au transfert de 'oxygene dans les
granules aérobies du fait du diametre des agrégats imposé. En effet, durant la phase I, le diametre

moyen des granules variait 280 et 550 um alors que celui employé lors des simulations est de 3 mm.

Dans le but d’étudier 'effet du diametre sur les limitations au transfert d’oxygene et donc sur
les performances résultantes, une étude de sensibilité de Pactivité de nitrification au diameétre des

granules a été réalisée. Les résultats de cette étude sont présentés ci-dessous.

4.2.1 Effet du diametre des granules

Les simulations ont été réalisées en considérant une boue purement granulaire développée avec
différents diametres de granules. L.a concentration des MVS de la boue granulaire est de 20 g L1, les
diametres étudiés (500 um, 1200 um et 2500 um) correspondent a la taille caractéristique des granules

lors des trois phases de fonctionnement du réacteur R1 (voir chapitre IV).

La Figure V.12 présente I’évolution de la vitesse de consommation de 'ammonium en
fonction du diametre des granules. Les profils d’oxygene et des bactéries dans les agrégats pour

chaque configuration sont présentés sur la Figure V.13. Le profil de I’évolution de la concentration en
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oxygene dissous dans la phase liquide lors d’une cinétique dans le réacteur est présenté sur la Figure

AL3 (Annexe 1).
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AUR (mg,L*h™

500 1200 2500
Diametre de granules (um)

Figure V.12. Modélisation de P’effet de la taille des granules sur la vitesse de nitrification. Simulations a
long terme pour une concentration de granules constante de 20 g L1 et un Kra= 1000 j! (d=3 mm)

Pour un diametre de granule de 500 um, les limitations au transfert de oxygene sont tres
faibles puisque ce dernier diffuse sur la totalité du granule et ce méme en présence d’ammonium dans
la phase liquide. Cependant du fait de la forte activité de nitrification (AUR =22,8 mg x L-th) la
concentration de 'oxygene stabilisée dans la phase liquide et donc dans le granule est faible (moins de
2 mg L1). Celle-ci est néanmoins assez élevée pour inhiber la SND au cceur des granules. Lorsque
I'ammonium est épuisé (apres 1h), la concentration en oxygene dissous augmente dans le granule pour
atteindre une concentration de 4,5 mg L. La répartition spatiale des bactéries est homogene dans le
granule ce qui indique une non limitation par 'oxygene. Ces résultats sont en accord avec les travaux
de Li es al. (2008), qui indiquent I’absence de zones anaérobies dans les granules avec un rayon

inférieur a 500 pm.

Pour des diameétres d'agrégats de 1200 pm et 2500 um durant le plateau de nitrification le profil
simulé de concentration en oxygene dans le biofilm indique que ce dernier ne diffuse que sur une
partie des granules. La profondeur de diffusion de ’OD est de 300 um et 250 um pour les rayons de
600 um et 1250 um, respectivement. L’observation du profil de I'azote total indique la présence de
SND au cceur des granules. La répartition spatiale des bactéries actives dans ces granules est moins
homogene que celle observée pour le diametre de 500 pm. De fait, la nitrification dans ces agrégats
n’est réalisée efficacement que par la fraction de bactéries autotrophes située dans ces zones
suffisamment aérées. En conséquent, la vitesse de consommation de I'ammonium diminue

théoriquement de 12% et 28% pour les rayons de 1200 um et 2500 um, respectivement.
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Figure V.13. Evolution de la concentration des composés particulaires (gauche) et de ’oxygéne (droite) en
fonction du rayon des granules : a) 250pm, b) 600pm et c) 1200pm

Ces résultats confirment que 'augmentation du diametre des granules engendre des limitations

croissantes au transfert d’oxygene qui limite la vitesse de nitrification.

Au vu des conclusions du chapitre précédent mettant en évidence une corrélation entre
proportion de flocs et taille des granules ainsi qu’une synergie entre ces agrégats, ces deux parametres
peuvent difficilement étre dissociés. Aussi, une simulation a été réalisée avec les caractéristiques

moyennes (en terme de rapport flocs/ granule et de taille des granules) des trois configurations

distinctes de boues hybrides développées au cours de notre étude.
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4.2.2 Effet de la variation combinée de la proportion de granules et de leur diametre

Afin dévaluer Ieffet combiné de 'augmentation de la fraction de granules et de leur taille sur
les vitesses de nitrification et dénitrification du procédé GSBR, trois configurations de boue hybride
dont les caractéristiques moyennes sont celles observées expérimentalement ont été étudiées. Les

caractéristiques des différentes boues hybrides sont les suivantes :

- Phase I: la proportion en masse des granules (MES) n’est que de 30%, le diametre de granules

aérobies est de 500 um.
- Phase II: la proportion en masse des granules est de 70%, le diamétre est de 1200 um.

- Phase III : la proportion en masse des granules est de 90% et le diametre est de 2500 um.

25 400
M Expérience @ modele M Expérience @ modele
350 A
20 4
a e a 300 1
= =
T'_, 15 7‘_] 250 A N
> S 200
g 10 ‘E’
o r 150 -
2 2
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Figure V.14. Evolution de P’activité de nitrification (a) et dénitrification (b) modélisée et expérimentale
selon les caractéristiques de la boue hybride développée a différentes phases du GSBR

Comme I'indique la Figure V.14 (b), le mod¢le décrit de manicre satisfaisante 'augmentation de
la vitesse de dénitrification avec 'augmentation de la proportion de granules et de leur diametre. De
plus, il est a noter que les valeurs des vitesses de dénitrification obtenues par simulation sont du
méme ordre de grandeur que celles mesurées expérimentalement. Ceci confirme le fait que le modele
prédit de manicre correcte 'augmentation de la concentration de bactéries hétérotrophes avec

I'augmentation de la fraction de granules dans la boue hybride.

Concernant I’évolution de 'activité de nitrification, on peut voir (Figure V.14 a) que le modcle
prédit une augmentation de I'activité de nitrification lors de la phase II et sa diminution lors de la
phase III. L’effet (négatif) de Paugmentation de taille des granules sur la vitesse de nitrification
s’oppose donc a l'effet (positif) de 'augmentation de la concentration en biomasse nitrifiante. Ainsi, il
apparait que 'augmentation de la concentration en biomasse autotrophes lors de la phase III ne se
traduit pas forcément par Paugmentation de Pactivité de nitrification. Comme il a été suggéré dans le

chapitre précédent et confirmé par les simulations numériques, ceci s’explique par 'augmentation des
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limitations au transfert d’oxygene avec la taille des granules qui limitent la profondeur de diffusion
d’oxygene dans les granules. La nitrification ne sera alors réalisée que par une fraction limitée des

populations nitrifiantes.

Le décalage observé entre les valeurs de vitesses de nitrification expérimentales et simulées
indique une mauvaise corrélation entre le diameétre des granules et le niveau de résistance au transfert
de masse d’oxygene résultant. En effet, pour un diameétre de granules inférieur a 500 pum les
limitations au transfert d’oxygene sont faibles et dans ces cas, le modele prédit une activité de
nitrification du méme ordre de grandeur que celle mesurée expérimentalement. Cependant, lorsque le
diametre des granules dépasse cette taille caractéristique, le modele surestime 'activité de nitrification
certainement parce que les limitations au transfert d’oxygene sont sous estimées. Il apparait donc, que
Pobtention de vitesses de nitrification comparables a celles des phases 1I et III nécessiterait de mieux

calibrer les parametres modifiants ces propriétés de pénétration (porosité, taille, ...).

Quoi qu’il en soit, il est nécessaire de considérer simultanément le ratio floc/granules et la taille
des granules si 'on veut représenter au mieux le fonctionnement d’un tel systeme. Ainsi, il semble

donc important de s’attarder sur les mécanismes qui controlent la taille des granules dans ce systeme.

4.2.3 Analyse des mécanismes contrblant la taille caractéristique des biofilms

La taille caractéristique d’un biofilm dépend de sa vitesse d’expansion et de la vitesse de

détachement surfacique comme 'indique ’Equation V.10:

dL Equation V.10
th =Ug (Le) Uy

. do . . . .
Ou th est la variation de I’épaisseur du biofilm au cours du temps, ug(Lg) est la vitesse

d’expansion du biofilm (m j!), correspondant a la différence entre les vitesses de croissance et de

déces de la biomasse et Uy est la vitesse de détachement surfacique de particules (m j1).

Ainsi, a I’état d’équilibre la taille caractéristique des biofilm (épaisseur) résulte d’un équilibre
entre les phénomenes d’expansion du biofilm et de détachement. Dans les réacteurs granulaires de
type colonne a bulles ou air lift, le détachement est causé par la présence de contraintes de
cisaillement provenant de la circulation de la phase liquide et de la collision entre particules (Ren ef a/,
2009, Zima-Kulisiewicz ef al., 2008). Les phénomenes de croissances de la biomasse sont quant a eux
directement liés au flux de substrat comme 'indique ’Equation V.11:

dL, YJ Equation V.11

LF
=——-bL. -u
d X, £
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Ou 'Y est le rendement de conversion (gDCOx g1 DCO), Jir est le flux de substrat a la surface
du biofilm (g m2 j1), X est la densité de la biomasse au sein du biofilm (g DCO m-3) et b est le taux

de déces (j1).

Au cours de cette étude dans le but de maintenir le réacteur en conditions stabilisées, la
composition ainsi que la charge organique volumique ont été maintenues constantes. Puisque la
vitesse superficielle de gaz a été augmentée durant la phase II (jour 451) et que la concentration de la
biomasse n’a cessé d’augmenter au cours de I’étude, a priori les contraintes de détachements au sein
du réacteur non pas diminuées. De fait, on peut penser que 'augmentation de la taille et de la
proportion de granules est donc causée par une augmentation de leur charge surfacique (selon
I'Equation V.11). Et cette augmentation peut s’expliquer par le lessivage ponctuel ou continu des
flocs. Logiquement, la diminution des flocs dans le réacteur augmente la charge de substrat dégradée

par les granules, ce qui catalyse leur croissance.

De ce fait, il apparait que la comparaison de différentes boues hybrides comprenant des
fractions de flocs et de granules variables mais avec un diamétre de granules constant, n’est peut ctre
pas représentative de la dynamique d’évolution de la biomasse hybride et donc de son activité. Une
meilleure description de cette dynamique nécessiterait de mieux décrire les mécanismes de

détachement ayant lieu a la surface des granules.

Le détachement surfacique est décrit dans la littérature par de nombreux modeles qui lient le
détachement a différents mécanismes : une contrainte de cisaillement (Derlon, 2008), I’épaisseur du
biofilm (Elenter e al, 2007, Wanner et Gujer, 1985) et le taux de consommation du substrat (Peyton
et Characklis, 1993, Tijhuis ez al., 1995). Cette derniere approche semble étre celle qui permettrait de
décrire la dynamique de I’évolution des propriétés des granules en fonction de la fraction de flocs et

de granules stabilisée dans le réacteur.

5 Conclusions

Dans ce chapitre, un modele mathématique permettant de décrire les phénomenes réactionnels
ayant lieu au sein d’une biomasse hybride comprenant une fraction de granule et de flocs a été

développé.
Avec un effort de calibration relativement faible sur uniquement 4 paramétres (Y, 5, Ygro
Umnos €t Hmos ) 1es résultats obtenus indiquent que le modéle décrit de maniére trés correcte :
1. les cinétiques macroscopiques dans le réacteur fonctionnant avec une biomasse hybride.

2. Teffet d’une variation de la concentration en oxygene sur lactivité de nitrification des

différents agrégats.
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3. larépartition de lactivité des bactéries AOB entre les flocs et les granules.

4. Teffet de la variation de la proportion de flocs et granules sur la concentration totale en

biomasse et sur la vitesse de dénitrification (hétérotrophe).

Cependant, certains phénomenes observés expérimentalement ne sont pas encore décrits par ce

modele et pourront faire 'objet d’'une amélioration future :

1. I’absence de croissance des bactéries NOB dans les flocs dans les conditions testés,

probablement due a I'inhibition par 'ammoniac.

2. la diminution de la vitesse de nitrification avec la diminution de la teneur en flocs, qui est
attribuée a l'augmentation de diametre des granules et aux limitations au transfert d’oxygene

associées.

Une perspective intéressante a ce travail serait donc de considérer dans le modele ces
phénomenes d’inhibition par Pammoniac libre et de confronter les résultats relatifs a la répartition de
lactivité de nitratation dans les flocs et granules avec les résultats de ce chapitre. Une autre
perspective serait de décrire autrement les phénomenes de détachements. Ces derniers ne devraient
plus étre décrits comme des phénomenes continus visant a compenser la croissance afin de maintenir

le diametre des granules constant.

Par ailleurs, nos résultats suggerent que la maitrise du diameétre des granules qui est
généralement imposé par les contraintes hydrodynamiques, peut également étre réalisée indirectement
en modifiant la fraction de flocs au sein de la boue. Le maintien d’'une fraction de flocs dans le
réacteur permet donc de maintenir une vitesse de nitrification plus élevée, en limitant les phénomenes
de résistance au transfert de 'oxygéne inhérents aux granules. Le choix d’un rapport floc/granule
résulte donc d’un compromis entre la nécessité de maximiser I'activité hétérotrophe de dénitrification

mais aussi celle de la nitrification.
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Conclusions générales

Ce travail de recherche a porté sur I’étude du traitement simultanée des nutriments par le
procédé de granulation aérobie. Plus particulierement, notre attention s’est portée sur 'amélioration
de la compréhension des mécanismes impliqués dans I’élimination de ’azote dont la maitrise est une

condition indispensable a I'implantation de ce type de procédé a I’échelle industrielle.

I’étude bibliographique réalisée dans cette étude indique que la fiabilisation de I’élimination des
nutriments et la stabilisation des procédés de granulation aérobie nécessite des alternances de phases
anaérobie/aérobie ou anoxie/aérobie. Ces alternances favorisent d’une part la croissance lente des
micro-organismes, et notamment celle des especes déphosphatantes et nitrifiantes, qui favorise la
densification et la stabilité des agrégats biologiques. D’autre part, dans une moindre mesure, ces
alternances permettent de diminuer les besoins énergétiques en aération et les coults de

fonctionnement des procédés de granulation aérobie.

L’approche expérimentale a dans un premier temps eu pour objet d’étudier la stabilité (ou
Iinstabilité) de deux réacteurs granulaires fonctionnant dans ces conditions d’alternances de phases.
L’application d’une phase anoxie qui permet la consommation du substrat carboné sur nitrates limite
la compétition microbienne pour Poxygene durant la phase aérobie contribuant ainsi a 'amélioration
de la stabilité de la nitrification. Parallelement, du fait de la faible pression de sélection des particules
par la décantation, la formation d’une boue hybride, associant flocs et granules, est observée. Les
alternances anaérobie/aérobie ont quant a elles conduit au développement de bactéries filamenteuses
qui a terme a fortement limité la croissance des especes nitrifiantes dans les granules et a causé un
lessivage des flocs et dans en moindre quantité des granules. La croissance filamenteuse avec ces
alternances de phases est attribuée a la conséquence d’une forte compétition pour 'oxygene causée
par la présence de substrat carboné durant la phase aérobie (non stocké précédemment en phase
anaérobie). Ainsi, cette étude a mis en évidence des interactions fortes entre les phénomenes de

compétition microbienne et la diversité de structure physique des agrégats biologiques.

Le travail s’est alors focalisé sur le systeme hybride développé en alternance de conditions
anoxie/aérobie. Il s’agissait dans cette étude d’évaluer comment le caractére hybride de la boue
pouvait orienter les performances et les vitesses de transformation de I'azote. Une caractérisation de
la sensibilité de Pactivité de nitrification des différents agrégats - seuls (flocs, granules) ou en mélange
(hybride) - a la concentration en oxygene dissous a été réalisée par respirométrie. Selon les résultats
obtenus, il apparait que 'opération du procédé avec une boue hybride est susceptible, grace a la
présence des flocs, d’augmenter la robustesse de la nitrification par rapport a un systeme a boues
granulaires pures. Ceci peut étre déterminant par exemple suite a des diminutions momentanées de la
concentration d’oxygene ou a une augmentation de la charge organique. Parallelement, ces
expériences indiquent que les granules microbiens permettent de maintenir les micro-organismes a

faible taux de croissance, et en particulier les nitrite oxydantes.
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Le contréle des propriétés physiques de la biomasse hybride en termes de ratio flocs/granules
stabilisé et de la taille de la boue granulaire s’avere crucial pour I'optimisation de I’élimination de
l'azote. En effet, 'augmentation non maitrisée de la proportion de granules est associée, comme nous
avons pu lobserver, a une augmentation de leur taille qui si elle s’avere bénéfique pour la
dénitrification est en revanche préjudiciable aux cinétiques de nitrification. Le diamétre de la biomasse
granulaire va donc étre un parameétre a controler ce qui s’annonce loin d’étre trivial. Diverses pistes
pourront étre envisagées comme I'application de contraintes hydrodynamiques spécifiques ou encore,
comme I'a démontré notre étude, par le controle de la fraction de flocs dans le réacteur. Ceci peut étre
envisagé par l'application de purges sélectives pouvant étre réalisées a différentes hauteurs de la

colonne.

Dans le but de disposer d’un outil permettant de comprendre et prédire 'effet de la variation
des propriétés physiques de la biomasse hybride sur les performances du procédé un modele a été
développé. Celui-ci, relativement conventionnel d’un point de vue description des processus
biologique puisque basé sur ASM3, se distingue de par la prise en compte du caracteére hybride de la
boue. Cette spécificité est intégrée via I'indice de boue de chacun des agrégats dont résulte le volume
disponible pour les flocs. Les cinétiques ainsi que les conséquences de limitation par 'oxygene lors de
la mise en ceuvre d’une biomasse hybride, de concentration et fraction granule/floc imposées, sont
correctement décrites. De plus, le modele réussit a décrire les tendances de I’évolution des vitesses de
nitrification et dénitrification lors d’une variation simultanée de la fraction granule/flocs et de la taille
des granules. Ainsi, malgré une apparente simplicité du modele, I'outil développé permet d’ores et
déja d’évaluer Peffet de certains parametres des procédés de granulation aérobie sur les cinétiques et

performances de traitement de I’azote.

Cependant, en lien avec les perspectives évoquées précédemment, certaines améliorations
devront étre apportées. Celles-ci concernent notamment une meilleure description de la distribution
des populations microbienne entre flocs et granules. Ceci est particulierement vrai pour les bactéries
nitrites oxydantes qui, décrites comme se développant en périphérie des granules, se trouvent
largement surestimées dans les flocs. Nous avons évoqué plusieurs hypothéses pour expliquer la
localisation expérimentale surprenante des NOB en profondeur des granules. L’inhibition par
'ammoniac libre, entre autres, devra donc étre prise en compte dans nos modeles a venir. Ceci
implique d’étre 2 méme de décrire correctement les modifications de pH induites par voie biologique.
En effet, en présence d’un effluent chargé en azote ammoniacal ou les augmentations de pH liées a la
dénitrification seront significatives, un modele juste pourrait mettre en évidence la nécessité de
procéder a des alimentations successives et étre ainsi un outil d’aide a la conduite et/ou a la
conception d’installations. I’autre raison pour laquelle les NOB sont observées expérimentalement en

rofondeur du granule est la présence de larges canaux par lesquels 'oxygéne est transporté. La prise
p g P g p q Y8 p p
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en compte de cette propriété structurale, de par son caractere hétérogene, proscrit les outils 1-D.
Deux stratégies peuvent alors étre envisagées : d’une part la modélisation par des outils de type
individus centrés, d’autres part la création d’un maillage spécifique a partir de caractérisations
expérimentales tridimensionnelles (tomographie par exemple), ces dernicres étant de toute fagon a

mettre en ceuvre dans un but de validation.

De méme les mécanismes régissant le détachement doivent étre approfondis puisque de
nombreuses questions ne trouvent pas de réponse dans notre travail ni dans la littérature récente : on
peut notamment supposer qu’il existe des taux de détachement spécifiques a chacune des populations,
probablement liés aux propriétés de cohésion générées par les polymeres extracellulaires. La prise en
compte de ces EPS dans les modeles sera donc probablement un élément incontournable.
L’accumulation de données expérimentales fiables pour alimenter ces modeles sera donc importante

pour progresser dans la description de tels systémes.

Finalement, ces travaux ont mis en évidence la difficulté d’optimiser I’élimination du substrat
carboné et des nutriments lorsque différentes fonctionnalités biologiques sont regroupées au sein
d’'une méme matrice biologique. Une perspective intéressante pour la fiabilisation des procédés de
granulation aérobie serait peut-é¢tre de favoriser le développement des especes hétérotrophes et
autotrophes dans deux boues granulaires distinctes. Ainsi, les conditions de croissance des différentes

fonctionnalités pourraient étre mieux controlées.
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1 Hybridation fluorescente in situ FISH

1.1  Composition du tampon d’hybridation

En fonction du pourcentage de formamide a utiliser (spécifique de chaque sonde), la

composition de la solution d'hybridation d’un volume total de 2 mL est donnée dans le Tableau AL1 :

Tableau AI.1. Composition des tampons d’hybridation aux différentes concentrations en formamide

utilisées
FA Eau 5 M NaCl 1M Tris HC1 10 % SDS
FA (%)

(nL) (nL) (nL) (nL) (nL)
0 0 800 180 20 2
35 350 450 180 20 2
40 400 400 180 20 2
55 550 250 180 20 2

1.2  Composition du tampon de ringcage

De la méme facon, en fonction du pourcentage de formamide utilisé dans la solution

d’hybridation, la solution de ringage contiendra un pourcentage spécifique de NaCl (Tableau Al 2) :

Tableau AI.2. Composition des tampons de ringage correspondant au pourcentage de formamide utilisé
lors de ’hybridation

FA (%) 5 M NaCl Eau 1M Tris HCI 05MEDTA 10 % SDS
(nL) (mL) (L) (uL) (nL)
0 9000 40 1000 0 50
35 700 47,8 1000 500 50
40 460 48 1000 500 50
55 100 48,9 1000 500 50
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2 Modéelisation
2.1 Cinétiques du GSBR pour différentes fractions de flocs
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Figure Al.1. Evolution des formes azotées (gauche) et de la DCO et Oxygene dissous (droite) lors de
cinétiques du GSBR pour différentes fractions de floc : a) 1/9, b) 5/9, ¢) 7/9 et d) 8/9
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2.2  Distribution spatiale dans les granules
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Figure AI.2. Profil de concentration de la biomasse dans les granules pour différentes fractions de flocs :
a)1/9,b)5/9etc)7/9
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Figure AI.3. Evolution de la concentration en oxygeéne dissous dans la phase liquide en fonction du ray
des granules : a) 250um, b) 600pm et c) 1200pm

2.4  Distribution en biomasse dans les flocs et les granules

Tableau AI.3. Concentration en biomasse en fonction pour différentes fractions de flocs

on

Fraction de flocs/fraction de granules 0/9 1/9 3/9 5/9 7/9 8/9 9/9
(g pco m3 de biomasse) Granules
Xsro 750,1 700,6 594.5 456,9 2399 128,2
X 22052,8 194539 139021 87818 41157  1986,0
XBH 10550,9 9508,4 7738,0 5574,9  3038,6 1578,0
XBNOB 28,6 20,6 219 15,8 8,9 53
XB,A0B 2237 202,6 164,5 1191 69,0 38,8
(g pco m3 liquide) Flocs
Xsro 56,0 1971 359,6 479,8 628,5 4649
X 527,6 1139,0 13270 12420 1133,0 1066,8
XBH 464,3 14720 25570  3682,0 4191,0 48206,1
XBNoB 1,5 4,0 5,8 7,1 7,4 58,6
XB,A0B 10,6 279 48,7 50,8 8,4
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