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REesuME

Les eaux souterraines exploitées sont souvent peu profondes et facilement accessibles
aux pollutions, notamment aux nitrates. Il est donc important d'étudier la faisabilité de
systémes simples et peu coliteux de dénitrification biologique in situ, de nappes phréatiques.

Dans le cas présent, l'aquifeére crayeux a été pollué par des infiltrations en provenance
d'une usine d'engrais azotés. Le panache de pollution de la nappe s'étend sur plusieurs
kilométres en aval du site. L'acquisition de parametres physico-chimiques et biologiques, dans
la zone d'étude, a montré de fortes teneurs en nitrates (parfois supérieures a 1500 mg NO; /1),
une faible population bactérienne et 1'absence de substrat carboné disponible pour ces micro-
organismes.

Lors d'essais de reproduction de l'écosysteme naturel, en réacteurs-pilotes a biofilms
fixés sur des supports minéraux (craie ou pouzzolane), une dénitrification biologique rapide
s'est mise en place lorsqu'un inoculum est introduit au démarrage. L'apport optimal en carbone
organique est déterminé égal a 0,8-1 g DCO/g NO;3™ a éliminer, quelque soit la source de
carbone utilisée (glucose ou éthanol). Une stabilisation de la concentration résiduelle en
nitrates proche de 150 mg/l (85-90% d'élimination) est observée parallelement a une
concentration excessive de nitrites (60 mg/l) dans les effluents. L'addition de métaux, associés
aux enzymes de la dénitrification (fer, cuivre, cobalt et molybdéne), a I'état de traces a réduit
la concentration résiduelle en nitrites de fagon significative (80 a 98%), parallelement a
l'augmentation du rendement de dénitratation au-dessus de 95-98%. Par ailleurs, l'étude en
culture pure de deux souches isolées lors de ces expériences (Alcaligenes denitrificans et une
souche "H") a confirmé l'incidence, dans le processus de dénitritation, des éléments
métalliques dés les tres faibles concentrations (inférieures a 100 pg/1).

Au terme de ces travaux, il apparait que la mise en place d'une installation pilote de
terrain devra intégrer les résultats de laboratoire, et particulierement le choix du systeme
nutritif pour les micro-organismes, l'approvisionnement en apports carbonés et phosphorés et

l'addition de métaux a I'état de traces, au moins lors du démarrage.
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INTRODUCTION

En France, au cours de la derniere décennie, le choc émotionnel provoqué par certaines
catastrophes €cologiques a suscité un intérét accru - et une maturation - de l'opinion publique
pour la protection de l'environnement”. Parmi les nombreuses nuisances pouvant affecter son
équilibre, la pollution de I'eau apparait certainement comme un des problémes les plus
sensibles, avec en particulier la protection des nappes phréatiques en tant que ressource
premiére pour la fourniture d'eau potable (Hammer, 1993). De par son riche passé minier et
industriel, la Région Nord-Pas de Calais est bien évidemment impliquée dans cette prise de
conscience dun Environnement qui fiit malmené peu ou prou lors des décennies antérieures,
et elle est donc, a ce titre, directement concernée par "la permanente confrontation entre la
nécessité de produire et de redistribuer des richesses économiques en consommant les

ressources naturelles, et celle de protéger l'environnement” (C.U.D.D.,1994).

Si en matiére de protection de I'environnement, la mise en place de réglementations adaptées
suit de prés la prise de conscience de l'opinion publique, des industriels et des autorités, il n'en
reste pas moins que les développements technologiques doivent permettre d'atteindre les
objectifs qu'on se donne en matiére de gestion et/ou' de restauration de I'Environnement.
Cependant, les types de pollution sont nombreux et les cas concrets bien souvent complexes a
traiter et peu reproductibles d'un site 4 un autre. Le travail "sur le terrain" implique, en plus,
de maitriser de trés nombreux parametres dépendant directement de la nature du site, de celle
de la pollution et de sa migration éventuelle au sein du milieu, et des risques que cela génére
au niveau de "cibles" potentielles existant en aval (populations, écosystémes,..). Qu'il s'agisse
de caractérisation, de compréhension des processus, ou encore de mise au point de procédés,
le passage par une expérimentation en laboratoire et son élargissement au terrain dans une
phase pilote permettent de définir des entités techniques unitaires - des outils - bien maitrisés

et donc reproductibles, qui pourront &tre utilisés par la suite dans des opérations de routine.

* En 1992, 11 % des personnes interrogées se sont déclarés soucieux de la dégradation de I'environnement (Ifen,
1992)



Dans le cadre de ce travail de these, le choix s'est porté sur le traitement d'une pollution
nitrique d'origine industrielle dans la nappe phréatique. Le théme de la dénitrification a été
abordé souvent pour le traitement des eaux destinées a la consommation humaine ou pour des
effluents industriels. Cependant, une des spécificités de ce travail consiste & envisager une
approche de dépollution d'une nappe par voie biologique in situ. Dans le milieu naturel, les
micro-organismes constituent une source majeure de purification des eaux souterraines
polluées. La réduction totale et rapide des nitrates en azote moléculaire n'est toutefois
généralement pas possible par des espéces isolées dans le milieu, mais requiert l'action de
plusieurs espéces associées. Dans les milieux contaminés, les especes bactériennes qui se
développent sont celles qui seront capables de dégrader au maximum la matiére organique ou
les composés toxiques. Les techniques biologiques de dépollution devront viser & favoriser
des micro-organismes endogeénes plus adaptés au milieu naturel, a priori "hostile", que des
souches allochtones, "élevées" en laboratoire. La mise en oeuvre d'une technologie spécifique
au cas a traiter, ici "la dénitrification in situ d'une nappe phréatique" nécessite de comprendre
d'abord les processus intervenant lors de la dénitrification, et mettre au point ensuite la
méthode de biotraitement en laboratoire, afin de déterminer les rendements potentiels, les

durées de traitement et les cofits, tels qu'ils pourront étre extrapol€s sur un site.

Faisant suite & une premicre €¢tude réalisée par ailleurs par le BRGM sur le site
d'expérimentation entre 1989 et 1991 pour le Ministére de 1'Industrie, le travail de thése
comprend :

- une période d'acquisition d'informations complémentaires dans la zone d'étude choisie et
d'interprétation des paramétres physico-chimiques en terme d'activité biologique potentielle
(cette étape a notamment permis l'identification des populations bactériennes rencontrées) ;

- 1'étude des conditions d'intervention pour provoquer ou stimuler un traitement in situ de
dépollution par dénitrification ;

- la mise en place d'essais de reproduction de l'écosystéme naturel, grace a des dispositifs

expérimentaux de laboratoire reproductibles in sifu, avec pour objectif la recherche des



conditions optimales de développement et d'activités, et I'évaluation des paramétres
physiologiques et métaboliques. Divers essais ont €t¢ effectués sur une période de deux ans,

dans des conditions différentes de charge, de débit et de fixation des micro-organismes.

L'ensemble du travail vise donc ainsi a établir la faisabilité du biotraitement de 1'eau contaminée
par des composés azotés d'origine industrielle au travers d'un procédé nouveau et efficace, et a

pouvoir proposer son application sur le terrain lors d'une phase pilote a une échelle industrielle.

_ diagnostic
Site pollue phase d'enquéte

caractérisation de
I'état du site

Evaluation / S qérePartie:

du risque Investigations complémentaires

_surle site (octobre-novembre 1993) |

R R

— Détermination des apports carbonés
Faisabilité d'une dépollution ~ etphosphorés optimaux
| expériences de laboratoire —_—————
05"\"3”99‘-"’3"3’995) R A . 3emePartie: -

‘ - Dénitrification de hautes teneurs

~-en nitrates par des souches pures
.. ‘Détermination des apports .en métaux: :
v PO IZZ;Z IMWXK P R, e

Passage a la phase pilote

sur site
{mars a octobre 1996)

Figure 1 - Présentation de la démarche séquenticlle d'investigation et de traitement d'un site
pollué¢ (modifi¢ de Lecomte, 1995) [les étapes coloriées en gris sont celles ayant fait
l'objet du travail de thése et présentées dans ce mémoire]
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Loi n°92-3 du 3 janvier 1992 sur l'eau
modifiée par la loi n°92-1336 du 16 décembre 1992 et par
la loi n°95-101 du 2 février 1995
(J.0. du 4 janvier 92, 23 decembre 92 et 3 février 1995).

Art. 1 - "L'eau fait partie du patrimoine commun de la nation.
Sa protection, sa mise en valeur et le développement
de la ressource utilisable, dans le respect des
équilibres naturels, sont d'intérét général.

L'usage de l'eau appartient a tous dans le cadre des
lois et réglements ainsi que des droits antérieurement
établis".
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1. RISQUES ET REGLEMENTATIONS LIES A L'AZOTE

De nombreux articles font état des inconvénients des nitrates. Il convient de resituer
correctement le probléme. En premier lieu, les nitrates ne sont pas des poisons, mais ce sont des
¢léments indésirables (Bernard et Bourel, 1991). Dans son rapport sur "l'eau et la santé", un
groupe de travail réuni a 'INSERM (5 mars 1980) évoquait déja les probléemes de pathologie

chronique liés a la consommation d'eaux fortement nitratées :

" Une question d'importance concerne le taux de nitrates de nos ressources aquiferes
qui augmente progressivement au fil des années. En dehors des cas de
méthémoglobinémie (dues aux nitrates et nitrites) du nourrisson dont on connait mal
la fréquence liée a l'usage de l'eau, les concentrations élevées des eaux en nitrates
ont été mises en cause dans la genése de certains cancers!. Dans des conditions qui
ne sont pas totalement éclairées, il existerait une relation entre ces taux et la
production de nitrosamines et de nitrosamides au pH acide de l'estomac. Or, ces

produits sont connus pour leur pouvoir carcinogéne, mutagene et tératogéne élevé.”

Toute une série de dispositions réglementaires et législatives tendent a protéger les nappes
phréatiques des nuisances environnementales. Cependant, une grande incertitude préside a
l'établissement des normes sanitaires, généralement fixées, par sécurité, en-dessous du seuil
d'apparition de la pathologie : les normes sont donc régulierement révisées (Ifen, 1994).

Depuis la loi de 1964, I'eau devient "objet de négociation sociale". En 1977, I'0.M.S.
classait les eaux destinées a la consommation humaine en trois catégories : "acceptable”,
"tolérable" et "a prohiber", selon leur teneur en nitrates (respectivement inférieure a 50 mg/l,
comprise entre 50 et 100 mg/1 et supérieure a 100 mg/1). En 1980, les normes C.E.E. ( normes du

Journal Officiel des Communautés Européennes du 30 aolit 1980) fixaient la concentration

111 semble que de nombreux facteurs (pollutions bactériennes...) autres que la quantité de nitrates ingérée jouent un
role dans la génése de l'affection. L'O.M.S. considére, par ailleurs, qu'aucune preuve n'appuie la suspicion d'une
action favorisante des nitrates dans l'apparition du cancer gastrique (Académie des Sciences, 1991).
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maximale admissible a 50 mg/l ; la valeur recommandée étant de 25 mg/l. En ce qui concerne les
nitrites et 'ammoniaque, les valeurs admissibles étaient fixées respectivement a 0.1 et 0.5 mg/l.
La circulaire du 13 décembre 1989 précisait de fagon officielle la nécessité de protéger les eaux
souterraines, compte tenu des usages dont elles peuvent faire 1'objet (I'alimentation humaine et/ou
animale et l'irrigation). Ceci doit nous imposer une prudence extréme, en particulier dans une
perspective de conservation a long terme des ressources naturelles. La circulaire DGS/PGE/1 D
n°® 1325 du 9 juillet 1990, relative aux teneurs en nitrates dans les eaux destinées a la

consommation humaine, précisait dans le chapitre consacré a la qualité de la ressource :

" L'arrété d'autorisation (pour l'utilisation des eaux souterraines et superficielles pour la
consommation humaine) pris a cette occasion, aprés avis du Conseil Départemental
d'Hygiéne , doit étre soumis a l'avis du Conseil Supérieur d'Hygiéne Publique en France
(CSHPF) lorsque les teneurs en nitrates de la ressource dépassent 50 mg/l dans le cas d'eaux
superficielles et 100 mg/l dans les autres cas (eaux souterraines). /... ]

D'une maniére plus générale, quel que soit le type de ressources exploitées, un programme
d'amélioration de la qualité de la ressource, basé sur un examen détaillé des flux de pollution
azotée susceptibles d'étre a l'origine de la contamination, doit étre mis a l'étude dés que la
valeur guide de 25 mg/l (NO3") définie par la directive n°80/778 du 15 juillet 1980 se trouve

dépassée."

Considérant que les nitrates d'origine agricole sont la cause principale de la pollution
provenant de sources diffuses qui affecte les eaux de la Communauté, la directive n°91/676 du 12
décembre 1991 vise a réduire la pollution provoquée ou induite par les nitrates & partir de
sources agricoles et a prévenir toute nouvelle pollution de ce type. Sur l'ensemble du territoire
national, un ou des codes de bonnes pratiques agricoles feront 1'objet de recommandations afin de

préserver la qualité de 1'ensemble des eaux.
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La loi sur I'eau du 3 janvier 1992 affirme désormais le principe selon lequel l'eau fait
partie du patrimoine commun de la Nation (Nicolazo, 1994). Cet intérét collectif impose
I'institution d'une police administrative unique et générale de contrdle de la qualité des eaux et du
niveau de la ressource. Le Schéma d'Aménagement et de Gestion des Eaux (SAGE) est un outil
de planification établi au niveau local et €laboré en concertation entre tous les partenaires usagers
de l'eau. La loi de 1992 aboutit 4 I'émergence d'un droit de 'Eau. L'ensemble des déversements et
des prélévements deviennent réglementés quels que soient la nature et le statut juridique de I'eau.

Le 8 mars 1993, le Conseil de L'Europe adopte une convention sur la responsabilité civile
des dommages résultant d'activités dangereuses pour I'environnement.

Les données économiques de l'environnement (publication annuelle du Ministére de
I'Environnement) chiffrent la dépense nationale de protection de l'environnement en 1992 4 1,4 %
du produit intérieur brut (100,5 Milliards de francs), soit un effort supérieur a la moyenne

communautaire (1,2 % du P.L.B.).

2. LA SITUATION

La principale source d'information est le recensement général agricole du Ministére de
1'Agriculture et la meilleure fagon de contrdler la répartition spatiale et 1'évolution temporelle de
la qualité des eaux est de disposer de points de mesure constituant un réseau de contrdle (puits,
forages...).

En 1982, une enquéte réalisée par le Ministére de la Santé sur les concentrations mesurées
sur l'ensemble des réseaux publics de distribution montre qu'en France plus de 1 million de
personnes utilisent une eau dont la teneur en nitrates est supérieure a la norme européenne de
potabilité fixée a 50 mg/l. Les recommandations FAO/OMS fixent pour un adulte la dose

journaliére admissible (dose qu'un adulte peut consommer toute sa vie sans risque pour sa sante :
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DJA) a 3,65 mg NOj /kg.jour. En France, les apports moyens en nitrates atteignent les valeurs

suivantes :

¢ pour un adulte : de 134 mg/jour. Ces valeurs sont a rapprocher des résultats
d'autres pays : Grande-Bretagne : 110 mg/l, ex-RFA : 100 mg/l, Pays-Bas : 137
mg/1, Etats-Unis : 90 mg/l).

¢ pour un nourrisson (3 mois, 6 kg), 'apport en nitrates est directement
proportionnel & leur teneur en eau utilisée pour la composition du lait
reconstitué. C'est au-dessus de 50 mg/l que des risques biologiques peuvent étre
constatés (référence établie par 'arrété du ler juillet 1976).

Une étude, conduite par la Direction Générale de la Santé en 1992, montre la place
primordiale des aliments solides, principalement des légumes, dans la dose journaliére de nitrates
et nitrites ingérée par les Francais. L'apport réel de 1'eau ne réprésente que 22 % du total (Ifen,
1994).

L'évolution des teneurs en nitrates dans les eaux est d'autant plus préoccupante qu'il s'agit
d'un phénomeéne lent et complexe. Les volumes considérables des aquiféres, leur répartition
géographique, les caractéristiques de leurs écoulements, leur vulnérabilit¢ font des eaux
souterraines un élément fondamental de la gestion des eaux (Detay, 1991). En ce qui concerne les
eaux souterraines, un décalage important dans le temps (des années voire des décennies) entre les
causes et les effets, occulte la gravité des phénomeénes. Prédire le futur & long terme, en ce qui
concerne les concentrations en nitrates dans les eaux souterraines, est difficile en raison des
impacts possibles des changements des politiques agricoles de la Communauté Européenne
(Académie des Sciences, 1991). Mais a moyen terme, on pense que le phénomene s'aggravera
dans les prochaines années. La ou la pollution en nitrates ne s'est pas encore manifestée, des
études ont montré que le "front des nitrates" ne tarderait pas & atteindre ces aquiféres (Agence de
I'Eau, 1994) (tableau 1). De plus, les seules statistiques portant sur les seuls captages
d'alimentation en eau en fonctionnement ne seraient pas correctes, car les plus mauvais sont

abandonnés : entre 1985 et 1994, 40 captages ont été arrétés dans le bassin Pas de Calais.
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Activité ou occupation du sol flux spécifique (N) vers la nappe
(kg/ha.an)
décharge d'ordures ménageres 600
Agglomération
- non assainie 350
- totalement assainie 90

Activité agricole

- serre 100
- culture légumiére de plein champ 50
- céréales 40
- zone de déboisement 5

Tableau 1 : Evaluation des flux polluants en azote (N) vers la nappe selon le type d'activité
ou d'occupation du sol (d'aprés I'Agence de I'Eau, 1994)

Dans la région Nord - Pas de Calais, les nitrates constituent une source de pollution
majeure des eaux souterraines. Cela a conduit & restructurer partiellement le réseau d'alimentation
en eau potable, notamment dans le bassin minier. Les eaux souterraines participent pour 96 % a
l'alimentation du bassin Artois-Picardie. La plupart d'entre eux préléve dans la nappe de la craie,
en général proche du sol et donc vulnérable vis-a-vis de la pollution par les nitrates. C'est ainsi
que prés de la moitié de ces forages captent une eau qui se signale par un début de pollution
nitratée (teneur supérieure a 35 mg/l), 12 % affichent plus de 50 mg/1 et 1,5 % dépassent 100 mg/1
(Agence de l'eau, 1994) (figure 2). Dans le bassin Artois-Picardie, l'altération de la qualité de
l'eau souterraine est aujourd’hui bien plus fréquente (70 %) dans les forages sous influence

urbaine que dans les forages ou le bassin versant est uniquement rural.
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D'un point de vue purement thermodynamique, le probléme posé par les nitrates dans les
eaux souterraines devrait se résoudre a court terme. En effet, I'ion NO3~ n'est pas une forme
stable de l'azote dans les conditions naturelles des aquiféres et tend a étre réduit en azote gazeux
(N2) a pH 7 et lorsque le potentie]l Redox est inférieur & 700 mV (figure 3) (Howard, 1985). De la
méme facon, dans un environnement réduit, (Eh < -200 mV a pH 7), 'ammoniaque est la forme

stable de 1'azote, la dénitrification devrait donc conduire a I'accumulation d'ions ammonium.

1200 o
état oxydé
S 800 |-
G NO3”
= L
o
z:;, 400 |
3
g 0 NH4+ i
o
§
S 400l _
o
état réduit
-800 T
I 1 1 i 1 1
0 2 4 ¢ & 10 12 14
pH F7771 domaine de pH et de potentiel Redox de la majorité des eaux souterraines

Figure 3 - Diagramme de stabilité des formes minérales de 1'azote (d'apreés Marsh, 1978)
(T=25°C, p=1 atm, N,;,=14 mg/l)

Dans un premier temps, nous allons étudier les différents mécanismes biochimiques
impliqués au cours de la dénitrification biologique. Au-dela de cette approche fondamentale du
phénoméne, nous nous sommes particuliérement intéressés aux travaux réalisés par de
nombreuses équipes de chercheurs qui essaient, depuis une dizaine d'années, de provoquer ou

stimuler une dénitrification biologique ix situ dans les eaux souterraines.

11
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3. RAPPELS SUR L'EVOLUTION BIOLOGIQUE DE L'AZOTE

De par ses degrés d'oxydation trés variables (de -3 & +5), 1'azote est un élément présent en

grande quantité dans notre environnement sous des formes treés diverses (figure 4). C'est

également un élément indispensable a la vie, puisqu'il est I'un des €léments constitutifs des acides

aminés (Richard et al., 1980).
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N organique
animal assimilation ~ » (N organique
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fixation

/ N
/ / dénitratation dénitrification
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ammonification

mort et décomposition
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L
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Figure 4 - ECycle de l'azote (schéma modifié d'aprés Martin, 1979)

Dans la plupart des sols, plus de 95 % de l'azote total est représenté par de l'azote

organique, celui-ci se dégradant & un rythme de 1,5 & 2 % par an pour donner de l'azote minéral.

Cette dégradation passe successivement par les stades azote ammoniacal, azote nitreux et azote

nitrique. L'azote minéral peut étre 4 nouveau utilisé par les micro-organismes du sol et transformé

en azote organique. Ces deux processus de minéralisation et d"'immobilisation biologique" se

déroulent simultanément dans les sols pendant toute I'année (Hebert ef al., 1981). Contrairement 4

12
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l'azote ammoniacal adsorb€ €nergétiquement a la surface des colloides argileux et organiques,
l'azote nitrique est trés mobile et suit le mouvement de I'eau vers le sous-sol. Il peut étre dénitrifié
et passer dans ['atmosphére sous forme d'azote moléculaire et de protoxyde d'azote. Inversement,
l'azote de l'air peut étre fixé par voie autotrophe ou symbiotique et entrer dans le cycle interne du

sol.

4. LA DENITRIFICATION BIOLOGIQUE

La dénitrification par les micro-organismes résulte, soit de l'utilisation des nitrates pour la
synthése de composés cellulaires azotés (assimilation), soit de la réduction des nitrates en azote
moléculaire (dissimilation). L'utilisation de la dénitrification & l'échelle industrielle repose
essentiellement sur ce dernier mécanisme. Dans ce cas, la dénitrification biologique est accomplie
par des micro-organismes qui utilisent les ions nitrates et nitrites comme accepteurs d'électrons
dans des conditions anoxiques. Les ions nitrates et nitrites sont réduits en azote moléculaire mais

ne constituent pas un substrat pour les micro-organismes.

On peut distinguer :
- la dénitrification hétérotrophe
11 s'agit d'un phénomene respiratoire se réalisant en conditions anaérobies, dans lequel les

accepteurs finaux d'électrons sont les nitrates et les nitrites.

Substrat
organique

ADP ATP ATP nitrates,

nitrites
NP,
[2H(+)] —® chaine

respiratoire

ATP azote

ADP ADP moléculaire

\

CO0,,H,0
Avec le méthanol comme substrat AG'o=611,8 kl/mol

Figure 5 - Schéma de la dénitrification hétérotrophe

13
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La chaine de transport d'électrons est le mécanisme fondamental qui permet aux cellules
de générer de l'énergie. Ce transfert d'électrons s'effectue depuis un donneur d'électron

réduit (i.e., le substrat organique) vers un accepteur d'électron oxydé (i.e., les nitrates ou

nitrites).

- la dénitrification autotrophe

Elle est réalisée par des micro-organismes qui ont pour caractéristique biologique
commune de pouvoir oxyder des espéces minérales réduites du fer et du soufre, et de
transférer les électrons libérés vers la réduction des nitrates via une chaine respiratoire qui
libére de 1'énergie.

So+ H20

ATP ATP nitrates,

A + nitrites
\L électrons ——— chaine

respiratoire

azote
ADP ADP moléculaire

80, (24)
AG'o = -95,8 kJ/mol

Figure 6 - schéma de la dénitrification autotrophe

Cependant, les bactéries autotrophes et hétérotrophes peuvent coexister puisque les
variations des é€nergies libres standards (AGo) des deux réactions sont proches. Dans la nature et
les systemes d'épuration, on a donc en fait des cultures mixtes. Néanmoins, les bactéries
hétérotrophes présentent toujours un taux de croissance tres supérieur a celui des autotrophes. En
conséquence, les procédés de dénitrification hétérotrophe auront des potentialités beaucoup plus
élevées que les procédés de dénitrification autotrophe.

En milieu anaérobie, la dénitrification est toujours plus efﬁcace\ avec un organisme

dénitrifiant strictement en anaérobiose. Ainsi, Robertson et Kuenen (1992) ont mis en évidence

14
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que les bactéries dénitrifiant en anaérobiose uniquement (ex : Paracoccus denitrificans) dominent
les bactéries dénitrifiant en aérobiose et en anaérobiose (ex : Thiosphaera pantotropha) lors de
culture en chémostat, lorsque la source de carbone (acétate) est limitante et que l'oxygéne
correspond & 80% de saturation de l'air. Par contre, lors d'expériences en chémostat avec
alternance de cycles aéro-anaérobiose, 7. pantotropha est capable de s'adapter au changement
environnemental plus rapidement grace a un systéme dénitrifiant présent quel que soit le potentiel

rédox du milieu.

4.1. Les mécanismes biochimiques de la dénitrification

Des changements considérables se produisent au niveau du métabolisme énergétique de la
microflore lorsque la disponibilité en oxygene est réduite. La respiration aérobie est remplacée
par la respiration anaérobie durant laquellE l'oxygéne est remplacé par un autre accepteur
d'électrons. D'apreés Levy et Toutain (19795 et Mariotti (1990)?:dans un systéme en excés de
nutriments carbonés, les ions oxydés présents dans le milieu vont é&tre réduits successivement
dans l'ordre décroissant de leur caractére oxydant, a savoir : l'oxygéne, les nitrates, les ions
manganiques et ferriques et finalement les ions sulfates. Cette séquence est retrouvée dans la
nature a l'interface eau - sédiment.

D'un point de vue énergétique, les nitrates constituent donc le meilleur accepteur
d'électrons alternatif en remplacement de 'oxygéne. Du fait que les trois produits de la réduction
des nitrates, NO, N,O et N, sont des composés gazeux, ils sont évacués vers 1'atmosphere, plus
ou moins rapidement selon les conditions locales. C'est pourquoi ce procédé est appelé la
dénitrification. En terme énergétique, la dénitrification est trés compétitive vis-a-vis de la
respiration de 1'oxygene et débute alors qu'il existe encore de l'oxygéne dissous dans le milieu.
Au-dessous d'une certaine pression partielle de ce gaz, il devient énergétiquement plus facile pour
des bactéries de respirer 1'ion nitrate que l'oxygeéne moléculaire. En effet, en présence d'une

source de carbone, I'énergie libre de réaction libérée lors de la dénitrification est trés proche de

15
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l'énergie libérée au cours de la respiration aérobie (-125,11 kJ/e” pour la respiration aérobie contre
{7
-111,8 kJ/e” pour la dénitrification)(Degrémont, 1989). -
La dénitrification est une succession de réactions de réduction faisant intervenir des

enzymes différentes. On distingue deux voies de dénitrification : la voie assimilative et la voie

dissimilative, uniquement employée par les bactéries.

4.1.1. La voie assimilative

[ Jg— 5 (o Ypu— > NH,OH > NH, > R-NH,

R : radical carboné

La réduction assimilative des nitrates, utilisée par les plantes, les champignons et quelques
bactéries, conduit & la production d'ammonium qui est utilis€ pour la croissance des micro-

organismes comme source d'azote. Les nitrates sont utilisés pour la synthese cellulaire.

4.1.2. La voie dissimilative

Au cours de la dénitrification dissimilative, qui est un processus exclusivement bactérien,
les nitrates sont réduits en produits gazeux. La premicre étape est identique a celle observée lors
de la voie assimilative.

NOj™ —-mmem> NOp” >NO L TE— >N,

Dans une voie dissimilative, les nitrates sont utilisés en tant qu'accepteurs d'électrons lors
de la production d'énergie grice a une chaine respiratoire. Dans la plupart des conditions, le
produit final de la dénitrification dissimilative est 1'azote moléculaire N,, ou le dioxyde d'azote
N7O. Le schéma du transfert d'électrons, lors de la réduction des nitrates en azote moléculaire,
chez Paracoccus denitrificans est présenté figure 7 (Stouthamer, 1990)“; Ce procédé est la voie
principale de formation biologique de N». Thermodynamiquement, le gaz Ny est la forme la plus

stable de l'azote.
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Figure 7 - Schéma de la dénitrification chez Paracoccus denitrificans
(d'apres Stouthamer, 1990 ; modifié)
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Les agents impliqués dans cette transformation appartiennent aux genres Bacillus,
Pseudomonas, Achromobacter, Micrococcus, Thiobacillus...(Schwartzbrod et Martin, 1985). Les
bactéries contrdlant cette succession de réductions sont le plus souvent uniquement capables
d'accomplir une ou deux de ces étapes : la microflore dénitrifiante est un ensemble complexe de

IS
micro-organismes fonctionnant en synergie (Mariotti, 1990).

4.1.3. Stoechiométrie

Seuls quelques €éléments (C, N, H, O, S, Fe et Mn) participent a la régulation du potentiel
Redox dans la nature. Au cours de la dénitrification, la réduction successive des formes minérales
de l'azote fait intervenir des électrons, en nombre plus ou moins important, qui sont ensuite
transférés sur une chaine respiratoire.

Les équations stoechiométriques théoriques sont utilisées pour prévoir la quantité de
donneurs d'électrons (i.e., substrat carboné) et d'accepteurs (nitrates, nitrites) consommés, ainsi
que la masse de cellules produites au cours d'un procédé biologique. L'apport d'électrons doit étre
suffisant pour assurer une dénitrification efficace, ce qui suppose un apport en carbone réalisé en
quantité équilibrée.

Les équations stoechiométriques, ainsi que les électrons qu'elles mettent en jeu pour

effectuer la réduction de deux molécules de nitrates en azote moléculaire, sont données ci-

dessous.
2NO;" +4 HY +4 ¢ omemmeeeemeee >2NO,” +2 H,0
2NO," + 4 HT + 2" mmmmmmmmeeeeee >2NO +2H,0
2NO +2H"+2e -—mmmmememee- > N,0+ H,0
N,O +2HT+2 e mmmemmmmeeeees > N, + H0

soit pour I'équation globale :

2NO3; + 12 H* + 10 &7 =-----mnmmmmm- > Np+ 6 H,0
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4.1.4. Les étapes de la dénitrification dissimilative
La dénitrification est une suite de réactions faisant intervenir un complexe de quelques 40

génes formant des protéines et des cofacteurs (Stouthamer, 1992). * ¥

a/ La dénitratation

Cette étape permet la réduction des nitrates en nitrites. Elle se réalise grace a l'activité d'une
enzyme : la nitrate réductase (NaR). Les nitrates réductases de la voie dissimilative se
différencient de celles associées a la réduction assimilative et fermentative par le produit final
qui est, dans le cas de la dénitrification dissimilative, du dinitrogérze (Np), et par l'activité
régulatrice qu'exercent I'oxygéne et I'ammoniaque (Hochstein, 1993). JD'une maniere générale,
la NaR de la voie assimilative est une protéine soluble alors que la NaR de la voie
dissimilative est une protéines liée a la membrane. C'est une enzyme qui couple la réduction
des nitrates en anaérobiose & la formation d'un gradient de protons engendrant une force

}

protomotrice et ainsi une production d'énergie (Garland et al., 1975 , Daniel et al., 1980). 7

La nitrate réductase a été particuliérement étudiée chez Paracoccus denitrificans
(Stouthamer, 1990‘ ; 1992). C'est une molybdoenzyme contenant des groupements Fe-S et du
molybdéne. Elle contient trois polypeptides : alpha, béta et gamma possédant chacun un co-
facteur & molybdéne (Chaudry et McGregor, 1983)‘ et quatre complexes fer-soufre catalysant la
réduction des nitrates avec un donneur d'électrons (Stouthamer, 1990). Ce caractere semble
identique chez de nombreux organismes (Hochstein et Tomlinson, 1988).{) Ce complexe
membranaire utilise le "pool" quinol membranaire comme donneur d'électrons pour la
réduction des nitrates (Morpeth et Boxer, 1985\). Les électrons sont ensuite transférés depuis
les groupements héminiques de la sous-unité gamma, via les centres fer/soufre de la sous-unité

béta, vers le co-facteur & molybdéne de la sous-unité alpha ou la réduction des nitrates a lieu
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(Bonnefoy et al., 1994). Ainsi, la source physiologique d'électrons pour la dénitratation est

constituée par des substrats qui sont oxydés par des deshydrogénases (Steward, 1988).

La nitrate réductase est inhibée par une concentration en oxygene supérieure a 60 uM,
quelle que soit la concentration en nitrates. Sears ef al. (1993) suggerent que l'oxygeéne exerce
une inhibition directe de la protéine effectuan} le transport des nitrates a travers la membrane
cytoplasmique. En effet, Stouthamer ( 1988‘){~0nt montré que le contréle du transport des
électrons, lors de la dénitrification, semblait dépendre de facon importante de la présence
d'oxygeéne qui change 1'état Redox de 1'ubiquinone, ce qui contrdle le mouvement des nitrates.
La disparition graduelle de 'oxygéne favorise la synthése normale de la nitrate réductase, alors

que pour un changement trop rapide vers l'anaérobiose, la synthése de la nitrate réductase ne

s'effectue pas (Ouvrage collectif, 1990).

Récemment, une autre classe de NaR a été décrite (Michalski et Nicholas, 1984 ‘\
Robertson et Kuenen, 1984 ; McEvan et al 1987 ; Bell et al., 1990 ; Richardson et al., 1990,
1992 Sabaty, 1993 Sears et al., 1993 S1dd1qu1 et al, 1993 Warnecke-Eberz et Friedrich,
1993 ; Sabaty et al., 1994). Contrairement a la NaR liée 4 la membrane qui est composée de 3
sous-unités, cette nouvelle enzyme périplasmique semble étre constituée de deux sous-unités
seulement (Bonnefoy et Demoss, 1994).? gElle n"est pas sensible a l'oxygéne du fait,
probablement, de sa localisation (Bell et al., 199(:)5{ et s'exprime en conditions afrobies et
anaérobies. Si son rdle dans la dénitrification n'est pas encore clairement défini, Bonnefoy et
Demoss (19945 considérent que sa fonction principale consisterait en une adaptation a un
métabolisme anaérobie en maintenant la balance redox au cours du passage de 'aérobiose a
l'anaérobiose. De nombreux micro-organismes possédent deux des nitrates réductases décrites.

Alcaligenes eutrophus est, a ce jour, le seul organisme possédant les trois types de nitrate

réductases (Warnecke-Eberz et Friedrich, 1993).
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b/ La dénitritation

La réduction des nitrites en mondxyde d'azote constitue 1'étape clé de la dénitrification. En
effet, a des concentrations €levées, les nitrates sont réduits plus rapidement que les nitrites.
Ces demniers ont alors tendance a s'accumuler.

Il apparait que le produit final est également treés dépendant de la composition du milieu.
Pfitzner et Schlegel (1993)"‘répportent que l'activité nitrite réductase est induite exclusivement
chez les cellules cultivées en anaérobiose. L'inhibition de l'activité nitrite réductase par
l'oxygéne semble étre fortement dépendante de la concentration initiale des nitrites dans le

milieu (Mitsutoshi et al.,1984).

La nitrite réductase a €té étudiée chez Pseudomonas aureofaciens (Zumft et al., 1987),’
Alcaligenes faecalis S.G. (Godden et al., 1991)V ef Achromobacter cycloclastes (Nishiyama et

al., 1993)7.kLa nitrite réductase (NiR) existe sous deux formes :

- une enzyme multihéme avec deux types de groupes prosthétiques : héme ¢ et d
(Stouthamer, 1988 , Hochstein et Tomlinson., 1988). Les sous-unités de cette protéine
dimérique sont d'environ 60 kdaltons. Elle posséde également une activité cytochrome-
oxydase. Néanmoins, la principale fonction reste la réduction des nitrites. Ceci est mis
en évidence par les valeurs des constantes d'affinité (Km) de I'enzyme de Paracoccus
denitrificans pour l'oxygéng et les nitrites qui sont respectivement estimés a 80 et 6 pM
(Timkovich et al., 19825. La nitrate réductase a cytochrome cd est une enzyme
périplasmique. Il a ét€ montré que les protons consommés durant la réduction des nitrites
sont puisés au niveau de face périplasmique de la membrane cytoplasmique (Boogerd et
al., 1981)': La nitrite réductase est inhibée par la présence de NO en fortes concentrations

( de l'ordre de 0,3 mM) (Kucera, 1992).
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- une enzyme contenant du cuivre. Cette enzyme présente des sous-unités de taille et de
I

degres de polymeérisation plus variables que la NiR multihéme (Sann et al., 1994). Le

diethyldithicarbamate (DDC) est un inhibiteur spécifique des nitrites réductases a cuivre

(Shapleigh et Payne, 1985). -

¢/ La réduction du monoxyde d'azote

Le monoxyde d'azote (NO) est réduit en dioxyde d'azote. Le monoxyde d'azote est un
composé toxique, en particulier a cause de sa réactivité avec les protéines contenant du fer
héminique et non héminique. La nitrique oxyde réductase possede une constante d'affinité
apparente (Km) tres faible et une vitesse maximale supérieure a celle de la nitrite réductase.
Ceci explique que la concentration en NO dans le milieu n'atteint pas des niveaux toxiques a
l'équilibre (Goretski et Hollocher, 199031‘.‘ La nitrique oxyde réductase (NO réductase) est la
seule enzyme connue capable de former les ponts N-N dans N,O (Stouthamer, 1992)‘.: C'est
une enzyme liée a la membrane chez Paracoccus denitrificans et Pseudomonas stutzeri. Elle
est constituée de deux polypeptides de poids moléculaire 38 et 17 kDaltons (kDa) et contient
des groupements héminiques b et ¢ plus du fer non héme.

En tant qu'intermédiaire dans la dénitrification, une fonction importante du monoxyde
d'azote est de servir d'accepteur d'électron et de conserver l'énergie. Ainsi chez Paracoccus
denitrificans, une mole de NO réduite en N,O permet la translocation de 0,5 mole de protons
(Carr et al., 19893. Dans la mesure ou les protons consommés lors de la réduction des nitrites
en dioxyde d'azote ou en dinitrogéne sont pris dans l'espace périplasmique, le monoxyde

d'azote doit étre réduit sur la face périplasmique de la membrane cytoplasmique (Meijer e al.,
1979)."
Selon Kucera (1992£)\, les inhibiteurs de cette étape peuvent étre classés en trois catégories
distinctes :
- les composés inorganiques contenant de 1'azote (N,, NH,OH, N,0, NO),

- les agents organiques lipophiles,
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- les détergents.

Les concentrations catalytiques en nitrite réductase et NO réductase jouent un rdle
cinétique critique gouvernant I'évolution de la dénitrification. La variation de ces paramétres
entraine l'installation d'un régime périodique. L'augmentation du rapport nitrite réductase / NO
réductase semble étre influencée par des variations de facteurs environnementaux tels que le
pH. Selon Payne (1981) et Knowles (1982), lorsque le pH diminue, le produit final de la
dénitrification passe de N, (a pH>=7) a N,O (5<pH<7) puis a NO (ph=<5).

d/ La réduction du dioxyde d'azote (N7O)

Cette réduction conduit & la formation de dinitrogéne, N5, produit final de la
dénitrification dissimilative. A l'exception de quelques espéces dénitrificantes telles que
Flexibacter canadensis (Jones et al., 1992), I'oxyde nitreux réductase est une enzyme soluble
présentant des métalloprotéines contenant des atomes de cuivre. Néanmoins, le nombre
d'atomes de cuivre par molécule semble différer selon le genre et I'espéce de la souche isc\>lée
(8 chez Paracoccus denitrificans , Pseudomonas stutzeri (Snyder et Hollocher, 19875 ‘- 4

seulement chez Alcaligenes faecalis (Jones et al., 1992)).

L'activité de I'oxyde nitreux réductase (N,O réductase) est couplée a la formation d'ATP.
Elle est inhibée par NO et est sensible a la présence d'oxygeéne. Des cellules de P. denitrificans
ne sont pas capables de réduire les nitrites et le dioxyde d'azote en conditions aérobies. Dans
ce cas, une compétition entre les réductases et les oxydases joue un role important (Kucera et
al., 1983).

Les derniéres réductases de la séquence de dénitrification sont plus sensibles a l'oxygene

que les précédentes.
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4.2. Les parametres principaux de la dénitrification biologique
Pour qu'il y ait dénitrification biologique efficace, plusieurs conditions doivent é&tre
remplies :
v les micro-organismes doivent présenter l'information génétique nécessaire,
v cette information doit pouvoir s'exprimer, c'est-a-dire ne doit pas étre sujette a
répression,
v un apport d'électrons suffisant pour la réduction des nitrates en azote moléculaire doit
étre assuré (w1 . §4.1.2.), ce qui implique une source de carbone en quantité équilibrée,
v les enzymes de la dénitrification ne doivent pas étre soumises a une inhibition
fonctionnelle par des excés initiaux ou induits d'une forme particuliére de I'azote,
v toutes les synthéses cellulaires doivent étre possibles, en particulier celles des enzymes
de la dénitrification et des protéines transporteuses d'électrons ; ce qui implique la
biodisponibilité des métaux qui leur sont associés,
v les conditions environnementales du milieu (pH, température, oxygéne dissous..)

doivent permettre la synthése cellulaire et I'expression enzymatique.

4.2.1. Les formes minérales de 1'azote

Tous les micro-organismes ont besoin d'azote pour leurs synthéses protéiques et leur
croissance. L'azote représente un pourcentage non négligeable de la masse bactérienne avec une
valeur moyenne de 7 & 12 %. La plupart des bactéries sont capables d'utiliser 1'azote sous forme
d'ions ammoniaque ou de nitrates. Néanmoins l'ammoniaque reste la forme préférentielle
d'assimilation dans la mesure ou il constitue la source la plus facilement utilisable pour la
synthése protéique (Gayle et al., 1989).

En conditions anaérobies, le régulateur le plus important de l'activité dénitrifiante dans le

¥

sol est la disponibilité des nitrates (Baumgértner et Conrad, 1992). Des concentrations croissantes

P

en nitrates stimulent la dénitrification (Knowles, 1982 ; Payne, 1981). Les nitrates sont des sels

1 je symbole "w" renvoie au paragraphe ou au dessin indiqué
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trés solubles. L'azote nitrique,  la différence de 1'azote ammoniacal et de l'azote organique, ne
connait pratiquement aucune intéraction avec les particules du sol, qui puisse le retenir méme
temporairement.

Lors d'une étude sur des sédiments d'aquiféres contenant des nitrates a des concentrations
de 0,7 uM a 8,6 pM, Bradley et al. (1992a) ont observé une relation significative entre les taux de
dénitrification et la teneur en nitrates, et ce principalement dans les sédiments les plus pauvres en
nitrates ([NO3;~] < 1uM), indiquant que la concentration en nitrates limite les activités
dénitrifiantes des bactéries dans ces conditions. Des sédiments issus d'un site a Parris (Islande)
recevant des eaux résiduaires nitratées ont montré des taux de dénitrification de 1,7 nmol
N,O/g.j. pour des sédiments issus de profondeurs comprises entre 5 et 180 m et de 173 nmol

N,0/g.j pour des sédiments de surface (Morris ez al., 1988).

Les cinétiques de dénitrification différent selon les concentrations en nitrates :
- [NOs] < 176 mg NOs/l ou substrat carboné non limitant : cinétique d'ordre 1 par rapport aux
nitrates (Vdénit- = k [NO37]")

- [NO; ]> 176 mg NOj3/1 ou substrat carboné limitant : cinétique d'ordre 0 (vggnit=k [NO; 19 k)

Par ailleurs, lors d'essais de dénitrification par des cellules immobilisées sur un support
synthétique, Nitisoravut et Yang (1992)l ont pu mettre en évidence que la dénitrification était,
dans ces conditions, une réaction d'ordre 1 pour des concentrations en nitrates dans l'eau
d'alimentation variant de 56,9 a 845,6 mg NO,/1.

De nombreuses études sur l'effet inhibiteur des nitrates ont été réalisées sur des souches
pures, ce qui implique souvent des résultats contradictoires liés aux capacités dénitrifiantes des
souches elles-mémes. En culture mixte de micro-organismes fixés, une concentration seuil de 200
mg N-NOj/1 est donnée (George et Antoine, 1982\).‘ Les perturbations dans la réduction des

nitrates a plus haute concentration (960 mg NO,/1) seraient dues a un effet inhibiteur des nitrites a
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70 mg N-NO,/1 (Vossoughi, 1981). Cette influence des nitrites sur les cinétiques de dégradation

est aussi mise en évidence par d'autres auteurs (Mycielski ez al., 1983). a

4.2.2. Le carbone

Le rendement de dénitrification est treés fortement dépendant de la nature du substrat
carboné, les meilleurs taux étant obtenus avec les formes les plus facilement dégradables (Isaacs
et Henze, 1995). Dans les eaux, le carbone est présent sous forme minérale : dioxyde de carbone
dissous (CO, dissous), hydrogénocarbonates (HCOj;") et carbonates (CO527) ; ces composés sont
libres ou forment des associations plus ou moins labiles. En dehors des constituants minéraux,
l'eau renferme des substances organiques plus ou moins riches en carbone et plus ou moins
concentrées pouvant étre d'origine naturelle (acides aminés, sucres) ou liées a l'activité humaine
(pesticides, hydrocarbures). A c6té de ces substances carbonées non vivantes, il ne faut pas
négliger un réservoir carboné important constitué par le plancton, les algues et les bactéries dans
les eaux superficielles (Schwartzbrod et Martin, 1985). Dans les eaux souterraines, la
concentration en carbone organique est limitée par 'oxydation de la matiére organique en dioxyde
de carbone. Dans les aquiferes profonds, l'apport de carbone organique soluble du sol n'est pas
important et la source potentielle de carbone dégradable est davantage constituée par le matériel
géologique constituant la matrice »(Hiscock et al., 1991). D'une manicere générale, les diverses
expériences réalisées ont montré que les teneurs naturelles en carbone organique des eaux
souterraines (moyenne de 0,7 2 3 mg Demande Chimique en Oxygéne (DCO)/l) ne permettent
qu'une réduction biologique potentielle d'environ 1 & 4,5 mg N-NO;/l dans les conditions
normales. De méme, de nombreux chercheurs ont montré que 'addition de substances carbonées
stimulait 1'activité dénitrifiante dans les sédiments aussi bien au laboratoire que sur le terrain
(Boussaid et al., 1988, Jechlinger ef al.,1992).

Des comparaisons effectuées sur les activités de sédiments différents dans leur
concentration en carbone organique ont confirmé la relation existant entre les taux de

)
dénitrification et de carbone. Selon I'étude menée par Bradley er al. (1992a), la teneur en matiere
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organique intervient pour 80 % environ dans la variation de la dénitrification dans les sédiments
étudiés dont la concentration en nitrates variaient de 0,7 uM a 8,6 uM. Au cours de cette étude, la
relation hautement significative (probabilité<0,001) entre la dénitrification et la teneur en matiére
organique totale dans les sédiments indique que la limitation en carbone peut étre un facteur
important contribuant a l'accumulation de nitrates dans les aquiféres anaérobies. En 1975,
Burford et Bremmer ont montré, sur 17 sols de nature et composition différentes, que
I'importance de la dénitrification est plus fortement dépendante de la teneur en carbone
assimilable (coefficient de corrélation r>= 0,99) que de la teneur en carbone total (r*> = 0,77).
L'addition de matiére organique facilement biodégradable doit couvrir deux besoins : une
étape initiale ou elle servira & éliminer 1'oxygéne dissous, ce qui permettra, dans une seconde
étape, la dénitrification grice aux électrons fournis lors de son oxydation. Par conséquent, le
rapport Demande Chimique en Oxygéne (DCO) /N-NO3 est le premier facteur gouvernant la
réduction compléte des nitrates (Hanaki et al., 1992). Sorensen (1987) a émis I'hypothése que la
réduction assimilative des nitrates en ammoniaque était prédominante lorsque la concentration en
nitrates est faible et que les concentrations en carbone organique sont importantes. Suivant
I'équation 7 (tableau 2), la valeur théorique du rapport DCO/N-NOj; pour une dénitrification
compléte est de 2,24, lorsque le glucose est le substrat carboné. En fait, la demande en composés
organiques pour la dénitrification hétérotrophique inclut non seulement la réduction des nitrates,
mais aussi la synthése de biomasse et la réduction du milieu (élimination de l'oxygene dissous). -
La composition cellulaire est modélisée par CsH,NO, (Hoover et Porgess, 1952), ce qui constitue
le modéle communément utilisé dans les traitements des eaux et les systémes de dénitrification
(McCarty, 1971). Si on considére un milieu sans oxygeéne dissous, le ratio serait de 3,87 (équation
8). D'une fagon générale, plus la molécule possede d'atomes de carbone, plus la diversité des
micro-organismes pouvant se développer a partir de cette molécule sera grande. Par ailleurs,
l'utilisation de composés avec de nombreux atomes de carbone pourra conduire a la formation de
plusieurs métabolites de faible poids moléculaire, parfois toxiques, non compatibles avec

'utilisation humaine de l'eau.
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g g
g DCO/ substrat/ biomasse

STOECHIOMETRIE gN-NO; gNO3 produite références
éliminé /gNOj3
éliminé
éthanol
1. 5C,H50H + 12NO3™ = 10HCO3™ + 20H" +9H,0 +6N; 2.85 0.31 Hambsch et Werner, 1989

2. 0.613C,H;OH +NO; ™ 0.102CsH;NO, +0.714CO, +0.286H™ +0.98H,0 +0.449N, 409 045  0.18  Hambsch et Werer, 1989

acide acétique
3. 5CH;00H + 8NO; ™ 8HCO;™ + 2CO, + 6H,0 + N, 2.26 0.48 Lemoine ef al., 1988

4. 0.819CH,00H +NO; ™ 0.068CsH;NO, +0.301CO,+HCO; +0.902H,0+0.466N, 296  0.63  0.12 Hambsch et Werner, 1989

méthanol

5. 5CH;0H + 6NO; ™ 60H" + 5CO, + TH,0 + 3N, 2.84 0.43 Walker, 1990

6. 1.8CH;0H + NO; + H = 0.065CsH,NO, + 0.76CO, + 2.44H,0 + 0.467N, 6.14 0.93 0.12  Lauch et Guter, 1986
glucose

7. CsH,O0¢ + 5.6NO3™ + 9.6H" ™ 6CO, + 10.8H,0 + 2.8N, 224 0.51

8. C¢H,,04 +3.3NO5 + 7.3H ™ 0.5CsH7NO, + 3.5CO, + 7.9H,0 + 1.4N, 3.87 0.88 0.28

*équations stoechiométriques a I'équilibre : 1, 3, 5 et 7 ; équations associées 4 la croissance : 2, 4, 6 et 8
* la composition cellulaire est notée ici CsH;NO, (il n'est pas tenu compte de l'influence du substrat sur celle-ci)

8¢

Tableau 2 - Relations stoéchiométriques de la dénitrification hétérotrophe avec différents substrats carbonés
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Les sources de carbone les plus utilisées dans le cas d'un traitement de 1'eau par dénitrification de
l'eau sont le méthanol (DCO = 1,5 g/g de méthanol), I'éthanol (DCO = 2,09 g/g d'éthanol), le
glucose (DCO = 1,00 g/g de glucose) et l'acide acétique (DCO = 1,07 g/g d'acide acétique)
(Mateju et al., 1992).

Les cotts d'utilisation du méthanol, de I'éthanol et de l'acide acétique, comme substrat
carboné pour la dénitrification, en réacteur a lit fluidisé, ont été évalués par Croll (1985). Dans
des conditions opératoires telles que les concentrations en nitrates de 1'effluent traité soient de 12
a 14 mg NO3/1, le méthanol semble avoir le moindre cott pour un rendement de dénitrification
identique ; l'acide acétique et I'éthanol étant respectivement de 50 a 25 % plus couteux. En
comparant I'acétate, le méthanol et le glucose, Tam et al. (1992) et Gerber et al. (1986) trouvent
que l'acétate donnait le meilleur rendement de dénitrification suivi respectivement du méthanol et
du glucose. Par contre, avec des eaux plus chargées en nitrates ([NO;]>100mg:1), I'éthanol est
souvent la source de carbone retenue (Green et al., 1994). |

Dans le cas de stations d'épuration urbaines, l'eau résiduaire elle-méme, ou la biomasse,
peuvent étre utilisées comme substrats. Henze (1989) a comparé les rendements de dénitrification
avec les différentes sources de carbone citées ci-dessus. Il a constaté que le pourcentage
d'élimination obtenu avec le carbone contenu dans les eaux usées était trois fois supérieur a celui
relevé avec de l'acide acétique ou du méthanol. Le tableau 3 met en évidence la situation de

dépendance entre la source de carbone et la vitesse de dénitrification.

Le role joué par la source de carbone lors de la dénitrification biologique varie
considérablement selon le type d'installation utilisée. Il apparait donc difficile dé privilégier une
source de carbone par rapport aux autres. De plus, il faut prendre en compte que tout le carbone
présent n'est pas utilisable pour la dénitrification car une partie sera employée par les micro-
organismes stockant des polyphosphates. Ainsi, Isaacs et Henze (19951) ont mis en évidence que
la concentration en orthophosphates augmentait aprés une addition de substrat carboné (2-2,2 g

DCO utilisé¢ / g PO43' relargués) (Kerrn-Jespersen et Henze, 1992 ; Wentzel et al., 1992).
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Substrat vitesse a 20°C
(mg N-NO;/g Matiére Vivante . heure)
éthanol 5,1
acide acétique 4,9
méthanol 2,5
glucose 3,1 ;
propionate 5,1 /
butyrate 5,1
respiration endogéne 1,5

Tableau 3 - Influence du substrat sur la vitesse de dénitrification
(d'aprés Degrémont, 1989)

Des composés organiques gazeux, tels que le méthane et le monoxyde de carbone,
peuvent également étre utilisés comme substrats lors de la dénitrification biologique. Parmi les
composés gazeux, le méthane est I'un des plus étudiés. 1l existe des contradictions, au regard de
son meétabolisme, dans la littérature. De nombreux auteurs (Davies, 1973 ; Park et Hegeman,
1984) ont mis en évidence la possible utilisation du méthane comme donneur d'électrons par
quelques bactéries dénitrifiantes. D'autres auteurs (Yull-Rhee et Futts, 1978) ont suggéré que
l'oxydation du méthane nécessite des conditions aérobies ou microaérophiles et que, par
conséquent, la dénitrification doit étre le résultat d'une relation symbiotique entre deux groupes
d'organismes ayant des besoins différents. Des études réalisées en Allemagne (Selenka ef al.,
1986, Barrenstein et al.,1986), évaluant les traitements in situ d'eaux contaminées par les nitrates
soit par infiltration d'eau additionnée de carbone, soit par injection de méthane, ont montré que

l'eau carbonée stimulait davantage les activités de dénitrification que le gaz naturel.

Selenka et Dressler (1990) ont effectué une dénitrification d'eaux souterraines dans des
réacteurs par des micro-organismes chimiolithotrophes, fixés a des filtres de polypropyléne, avec
de I'hydrogéne comme source d'énergie. L'hydrogéne présente 1'avantage de ne pas étre polluant

et non toxique, ce qui autorise son utilisation pour des eaux destinées a la consommation humaine

30



1ére Partie : Analyse bibliographique

(Dries et al., 1988)/. :"Dans une installation a capacité horaire de 50 m3, Selenka et Dressler (1990)
ont ramené la concentration en nitrates de 80 a 5 mg/l. Dans un premier temps, ces auteurs ont
observé 'apparition de nitrites, mais aprés une période d'observation de 18 mois, la concentration
en nitrites n'excédait pas 0,02 mg/l dans I'effluent. Par ailleurs, Dries et al. (1988) ont étudié la
dénitrification avec de l'hydrogéne dans des réacteurs a biofilms fixés sur des matrices de
polyurethane. Une charge volumique de 2,2 kg NO3'/m3 Jjour est atteinte a 20°C avec une
concentration dans l'influent de 66 mg NO;7/1. D'apres ces auteurs, ce procédé de dénitrification
n'est pas applicable en 1'état & des eaux dont la concentration en supérieure a4 50 mg NO;7/1. Pour
des concentrations plus élevées, la dénitrification chimiolithotrophe devra étre précédée par un
procédé faisant appel a de la dénitrification hétérotrophe afin d'éliminer la majeure partie des
nitrates présents.

Une étude réalisée en Suisse a évalué la dénitrification in situ lorsque la source d'énergie
est I'nydrogéne (Ginocchio, 1983). L'eau souterraine, pollu€e par les nitrates, était amendée avec
de 1'hydrogeéne, du dioxyde de carbone et des phosphates en surface puis réinjectée au sein de la
nappe. Aprés 4 semaines, la concentration en nitrates de l'aquifére était passée de 92 a 11 mg/1.
Lors d'essais de dénitrification autotrophique en lit fluidisé, Kurt et al. (1987) ont déterminé que
le rapport des concentrations en hydrogéne et nitrates, en vue d'une dénitrification compléte, était
de 0,35.

Dans la plupart des installations sur site, le méthanol constitue le choix le plus approprié
du fait de son faible cofit, d'une bonne production de biomasse et d'une faible émission de
composés volatils (Moore et Schroeder, 1970 ; Francis et al., 1977 ; Odegaard, 1994); Le
méthanol reste le substrat présentant les meilleures caractéristiques d'exploitation. Néanmoins,
étant donné sa toxicité potentielle vis-a-vis de 'homme (Keyvan-Larijarni et Tannenberg, 19721 ;
Clay et al., 1975), il ne doit étre envisagé pour la dénitrification des eaux in situ et/ou destinée a
la consommation humaine que s'il est associ€ a une élimination compléte du carbone résiduel. On

lui préfére l'acide acétique ou I'éthanol (Martin, 1979).
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Un des problemes rencontrés, lors du choix de la source de carbone, est la sélection de
souches pathogénes telles que Pseudomonas aeruginosa qui se développent alors
préférentiellement. Différents auteurs ont montré que Ps. aeruginosa est notamment la souche
dominante lorsque la source de carbone est l'acide acétique (Blaszczyk, 1983). Ce substrat ne
pourra donc étre retenu dans l'optique d'une dénitrification in sifu ne faisant pas appel a un post-
traitement bactériologique. Dans cette optique, les deux seuls substrats exogénes retenus sont le

glucose et 1'éthanol.

4.2.3. Le phosphore

Le phosphore, au méme titre que le carbone et 1'azote, est un constituant essentiel de la
matiére vivante. Le phosphore entre dans la composition des acides nucléiques, des nucléotides
impliqués dans les phénoménes de phosphorylation, des métabolites et protéines phosphorylés,
dans le stockage des polyphosphates ou la synthése de polyméres de réserve énergétique
(glycogéne et polyhydroxybutyrate). Il représente 1,5 & 2% du poids sec de biomasse. Il est a
noter cependant, que ce pourcentage augmente avec le taux de croissanceg‘"’et varie inversement
avec la température (Degrémont, 1989). Le phosphore influence le taux de croissance: de la

biomasse :

= Hpax - {INO31/ (K, + [NO3D)} . {[Gle] / (K +[Gle])} . {[POZ]/ (Kp + [POS ]}

u :taux de croissance (heure-1)
K : constante d'affinité (mg/l)
On admet généralement que :
Kp #0,2 mg PO,3-/ litre

Kn # 0,05 2 0,06 mg NO;~ /litre
Kg # 1 mg glucose / litre
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D'apres cette €équation, les valeurs en phosphates doivent étre de l'ordre de 2 mg PO,3- / litre pour

obtenir une valeur proche de pyax.

Selon Bradley et al. (1992b), l'addition de phosphates ne stimule pas la dénitrification a
court terme. En effet, lors d'expériences menées sur des sédiments ayant une concentration en
nitrates de 0 a 4 mM (soit 0 & 248 mg NO;7/1), I'addition de 1 mM de phosphate (PO43-) n'a pas
affecté de facon significative le taux de dénitrification sur une période d'étude de 20 jours.
Lorsque la concentration initiale en nitrates est de 4 mM, les vitesses de dénitrification obtenues,
en absence et en présence de phosphates, étaient respectivement de 0,5 et 0,6 nM N,O /g.h. Ces
résultats sont en contradiction avec d'autres résultats antérieurs montrant que l'addition de
phosphates stimulait la dénitrification (Chapelle, résultats non publiés). La nature des sédiments
utilisés par Bradley ef al (1992b) semble étre a l'origine de cette différence de résultats. Il est
regrettable qu'aucune détermination de la teneur en phosphates des sédiments n'ait été réalisée, a
l'origine, car il semble probable que ces sédiments aient pu constituer une réserve en phosphates

disponibles en concentration non limitante pour le métabolisme des micro-organismes.

4.2.4. L'oxygéne

La dénitrification étant pour l'essentiel un procédé qui ne se produit qu'en anaérobiose ou
du moins lorsque la pression en oxygene est réduite, il existe un seuil au-dessus duquel aucune
réduction des nitrates n'est observée. L'oxygeéne étant en compétition avec les nitrates en tant
qu'accepteur d'électrons lors du métabolisme énergétique des cellules, il est donc un important
inhibiteur de la réaction de dénitrification. En effet, si I'oxygene et les nitrates sont disponibles
comme accepteurs d'électron, le choix de l'accepteur final est, bien entendu, celui qui donne la
plus grande quantité d'énergie par électron. Cette énergie étant plus grande dans le cas de
l'oxygéne, il en résulte que les électrons sont transférés en priorité sur l'oxygéne, dans les
conditions standards (pH 7, température T=25°C, pression p=latm, [substrats]=[produits]=1

Molaire). Dans la réalité, il est difficile de donner des concentrations limites en oxygeéne au-dela
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desquelles la dénitrification est inhibée, car ces valeurs dépendent de la nature et de la
concentration en carbone organique, des concentrations in situ des réactants et des produits, de la
température et du pH. Par ailleurs, elles dépendent également de la taille des agrégats bactériens
(floc ou biofilm), et donc des facilités de transfert plus ou moins grandes de l'oxygéne vers les
bactéries. Ces facteurs expliquent la variabilité des résultats publiés. Ainsi, Skerman et McRae
(1957) ont démontré que la réduction des nitrates n'est pas observée a des concentrations en
oxygeéne de l'eau supérieures a 6,25 pM (soit 0,2 mg/l). Pour Focht et Chang (1925), la
concentration en oxygene, au-dessus de laquelle la réduction des nitrates est entiérement
interrompue, est comprise entre 6 et 63 pM (soit 0,192 et 2,01 mg/l). D'autres études ont montré
que les taux de dénitratation et de dénitritation augmentent pour des concentrations en oxygéne
inférieures{\yé 20-30 uM (soit 0,64-0,96 mg/1) puis diminuent lorsque la concentration en oxygéne
est supérieure & 30-40 pM (soit 0,96 et 1,28 mg/l). Ces intervalles sont & mettre en relation avec
les proportions des différentes especes bactériennes présentes dans le milieu (Mitsutoshi et al,
1984). 11 est irhportant de noter qu'une réduction significative des nitrites peut étre observée en
conditions aérobies, alors que la réduction des nitrates est complétement inhibée. En effet, des
expériences menées sur des milieux synthétiques ont montré que la nitrate réductase est inhibée/
dés que la teneur en oxygene est supérieure a 0,35 uM (Nelson et Knowles, 1978) alors que la

nitrite réductase ne l'est qu'a des valeurs supérieures a 5 uM (Sacks et Barker, 1949).

Une autre approche consiste a mesurer, non pas l'oxygene dissous, mais le potentiel
d'oxydo-réduction. Bien que les chiffres rencontrés divergent fréquemment, on peut estimer que
la dénitrification ne s'effectue dans des conditions acceptables que si le potentiel d'oxxdo—
réduction est inférieur a 220 mV (Degrémont, 1989). Selon Zehnder et Stumm (19885, la
réduction des nitrates en azote moléculaire se déroule des que le potentiel rédox est inférieur a
0,75 Volt (V) et ce jusqu'a 0,5 V environ. Néanmoins, une réduction partielle des nitrates en
nitrites se déroule lorsque le potentiel Redox est inférieur & 0,4 V. Il apparait donc que le produit

final de la réduction des nitrates sera fortement dépendant des conditions rédox du milieu.
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De nombreux auteurs ont signalé que, dans les traitements biologiques aérobies, on
constatait le plus souvent un déficit lorsqu'on effectuait le bilan en azote. Ceci est attribué a des
pertes d'azote moléculaire par dénitrification, ce qui semblerait indiquer une bonne tolérance vis-

a-vis de l'oxygene dissous.

4.2.5. Le pH

Les bactéries dénitrifiantes sont, pour la plupart, trés légérement basophiles avec un
optimum de pH compris entre 7,5 et 8,5, mais la dénitrification est possible pour des pH variant
de 4 a 11 (figure 8). Bradley et al. (1992b) rapportent que les taux de dénitrification diminuent

avec le pH.

vitesse de
dénitrification

A
\

N,O NO

Y

pH

Figure 8 - Influence du pH sur la dénitrification et la nature du produit final
(d'aprés Leblanc, 1978)
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Ainsi a pH 4 et lorsque le pH est le seul facteur impliqué, ce taux est inférieur de 68 % au
taux maximal observé & pH 7 pour des concentrations initiales en nitrates des sédiments de 2,3
M (0,14 mg/l). L'inhibition par le pH semble étre liée aux teneurs en nitrates et nitrites.
L'augmentation de la concentration en acides non ionisés aux faibles pH pourrait expliquer, au
moins partiellement, cette inhibition. Par ailleurs, I'effet du pH se caractérise par une modification
des produits finaux. La part de N»O augmente corrélativement a la baisse du pH jusqu'a étre

dominant & pH 4.

4.2.6. La température

La gamme des températures ou s'effectue la dénitrification, de +5°C (Mulbarger, 1987 ;
Dawson et Murph, 1972) a + 75°C, reflete la grande variété des micro-organismes capables
d'effectuer la dénitrification. La température optimale n'est pas clairement définie mais il n'y a pas
de dénitrification possible au-dessous de 3°C et au-dessus de 85°C. La température a une
influence sur les taux de dénitratation et de dénitritation puisqu'ils augmentent entre 5 et 30°C
selon I'équation (Degrémont, 1989):

rp=ryec * QT2

I'T €t Iygec : Vitesses de dénitrification a T et 20°C exprimées en mg N-NO3/mg MV.h

Q : constante d'Arrhenius égale a 1,116 entre 5 et 27°C

Une simulation a été réalisée, d'aprés cette €quation, avec quatre substrats différents
(éthanol, acide acétique, glucose et méthanol) pour des températures variants de 5 a 27°C (figure
9). 1l apparait que 'apport de substrat carboné sous la forme d'éthanol ou d'acide acétique permet
I'obtention de vitesses de dénitrification trés supérieures a celles obtenues lorsque la source de
carbone est le glucose ou le méthanol. De plus, le passage d'une température de 10°C
(température d'une nappe phréatique) & 20°C (température du laboratoire) multiplie par 2,8 la

vitesse de dénitrification.
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Une étude comparative, mise en place par Lind (1983), a des températures de 10 et 25°C,
correspondant respectivement a la température in situ et & la température de laboratoire, montrait

que les basses températures diminuent l'activité microbienne et donc les vitesses de

dénitrification.

(mg N-NO3/g MV.h)

vitesse de dénitrification

5 10 15 20 25 30
température (°C)

Figure 9 - Evolution de la vitesse de dénifrification en fonction de la température
[éthanol (M), acide acétique (-), glucose (OQ), méthanol ()]

Lors d'une étude de dénitrification en bioréacteur sur des eaux contenant des
concentrations de l'ordre de 40 a 75 mg/l, Eppler et Eppler (1988) ont déterminé qu'une
augmentation de la température du réacteur de 10°C (de 12 a 22°C) doublait la vitesse de
dénitrification, lorsque le substrat carboné est 1'éthanol. La courbe obtenue avec l'ethanol (figure
9) donne une multiplication de la vitesse par 3 pour une méme variation de température. Gauntlett
et Craft (1979) expliquaient ce phénoméne par les effets synergiques de la température et de
'oxygéne : a des températures élevées, la solubilité de I'oxygeéne est moindre, augmentant ainsi la

vitesse des procédés biologiques anaérobies.
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4.2.7. Les inhibiteurs potentiels

Si le principal inhibiteur de la dénitrification reste la concentration en oxygéne, d'autres
substances sont connues pour les effets inhibiteurs qu'elles excercent sur la réduction des nitrates
(tableau 4). Les plus importants sont les composés sulfurés. Knowles (1982) a mis en évidence
l'action inhibitrice de 1'acétyléne sur la réaction NpO/N». Cette inhibition a donné naissance a une
méthode ("the C,H, block technique™) permettant de quantifier l'activité dénitrifiante en dosant

I'oxyde nitreux, N,O, accumulé.

Inhibiteur nature du milieu Références
utilisé

fongicides : sol Bollag et Henniger (1976)
captam, nabam, maneb

herbicides sol —
azoture (N3) milieu Knowles (1982)
cyanure (CN") synthétique

pesticides :
napam, dalapon sol
SO, 8% sol Kowalenko (1979)
Cd (>50ug/ml), Cu (>50pg/ml), milieu Bollag et al (1973)
Zn (>500pg/ml) synthétique

Tableau 4 - Principales substances ayant une action inhibitrice sur la dénitrification

MacElhammon et al. (1981a, 1981b, 1984) ont constaté que la dénitrification était
retardée par de trés faibles quantités de pesticides (< 1pg/g de sol) tels que 'atrazine, la simazine,
la nitrapyrine et l'etridiazole. Néanmoins, dans une étude comparative, Bremmer (1986) n'a pu
confirmer ces résultats.

La plupart des métaux lourds se comportent comme des toxiques vis-a-vis de la flore
bactérienne. C'est le cas plus particuliérement du cuivre, du chrome, du nickel, du zine, du

mercure et du plomb. Ces métaux agissent soit en se fixant sur certains sites enzymatiques qu'ils
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bloquent, soit en dénaturant certaines enzymes, soit enfin en modifiant la perméabilité¢ de la
membrane cellulaire.

Des anions comme les cyanures, les fluorures, les arsémiates, les chromates et
bichromates ont un comportement analogue (Degrémont, 1989). Dans la pratique, il est souvent
possible d'adapter une culture bactérienne a la présence de toxiques ou d'inhibiteurs, et de reculer
les seuils de toxicité. Ainsi, certains métaux peuvent se fixer sur le floc bactérien, sous forme de
complexes organo-métalliques insolubles, sans perturber la croissance bactérienne.

L'arsenic inhibe les activités dénitrifiantes et contribue a 1'accumulation des nitrates dans
les eaux. Au cours d'une €tude réalisée sur des sédiments ou la teneur en nitrates excédait 56
mg/l, Bradley et Chapelle (1993) émettaient une distinction entre les effets sur la dénitrification
d'une exposition a court terme & l'arsenic et d'une exposition chronique. Il apparait que I'effet
inhibiteur d'une exposition chronique a l'arsenic est partiellement réversible. Une diminution de
sa concentration permettant une augmentation significative de l'activité dénitrifiante. Une
augmentation sur une ‘lcourte période de la teneur en arsenic ne semble avoir une influence
négative sur la dénitrification uniquement lorsque les sédiments sont amendés en glucose.
L'arsenic est supposé bloquer la production d'ATP par inhibition compétitive de la
phosphorylation de I'ADP (Lehninger, 1970). 1l est alors raisonnable de supposer qu'un tel
mécanisme d'inhibition métabolique augmente de fagon importante lorsque les réserves en ATP

cellulaire s'épuisent (Bradley et Chapelle, 1993).

5. APPLICATIONS DANS LE TRAITEMENT IN SITU

5.1. Généralités

Actuellement, les exigences dans le domaine de la dépollution font naitre de nouvelles

opportunités en matiére de technologies des procédés. Les ressources des micro-organismes dans
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ce domaine sont immenses et les biotechnologies apparaissent comme les plus prometteuses. Des
études, que les USA ont été les premiers a mettre en place, montrent les potentialités importantes
des populations naturelles et tentent de les intégrer dans des processus de décontamination. Les
procédés microbiologiques sont exploités a partir de réactions qui interviennent spontanément
dans la nature quand les conditions sont\gfavorables. Deux modes opératoiresl‘icompléternent
différents existent pour les procédés de biotraitement (Hamer, 19..) : d'un coté les opérations"\,in
situ résultant de la stimulation des activités des micro-organismes indigénes, déja présents dans
l'environnement pollué ; de l'autre, le traitement des eaux et des sols pollués dans des installations
de surface facilitant ainsi I'optimisation des conditions opératoires. En réalité, il existe une grande
confusion de langage entre les différents procédés permettant le biotraitement de nappe. On
distingue actuellement trois types de procédés (Figure 10):
- le procédé "in situ" sensu stricto (type 1 ) ou l'eau reste en place et le traitement se
réalise dans le milieu naturel, nécessitant uniquement un apport de nutriments en solution
dans la nappe pour favoriser le développement des souches présentes. L'injection de
solution grace a des puits n'est envisageable que lorsque la matrice rocheuse réceptrice a
une perméabilité supérieure 4 10°m/s. Pour des valeurs inférieures, il s'avére nécessaire de
fracturer au préalable la roche grice a une injection d'air sous pression dans le puits.
- le procédé "on site' avec dépollution "in situ” (type 2) ; il nécessite le pompage de l'eau
et sa ré-injection dans le sol aprés apport de nutriments, voire de micro-organismes,
- le procédé "on site' avec bioréacteur (type 3) ; l'eau polluée est pompée depuis la nappe
et traitée en surface dans des installations spécifiques. L'eau traitée est ensuite ré-injectée
dans la nappe.
Les procédés de traitement biologique de l'azote (mitrification et/ou dénitrification) sont bien
connus et couramment utilisés dans les stations de traitement des eaux urbaines. Les industriels
ont trés souvent sur leur réseau d'effluents de process une station d'épuration traitant les composés
azotés. S'ils existent la conception des systémes de dépollution azotée des eaux industrielles est

basée sur l'expérience acquise dans les installations d'épuration municipales.
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Cependant, il existe trés peu d'applications de ces procédés pour le traitement des eaux
industrielles hors stations d'épuration. Néanmoins, la compréhension du procédé fondamental de
la dépollution azotée est impérative lors du passage a l'application industrielle, et ce d'autant plus
que les eaux a traiter renferment trés souvent des composés toxiques. Ainsi, dans le cas, de la
dénitrification biologique, les nitrates sont convertis en nitrites puis en azote gazeux.

En conditions de stress, comme par exemple dans des eaux toxiques, la dénitrification
peut étre inhibée et entrainer une accumulation de nitrites. Comme les nitrites sont toxiques pour
les micro-organismes dénitrifiants, cette accumulation diminue trés sensiblement 1'efficacité du
procédé (Brond et al., 1994). Un des facteurs les plus stressants pour les micro-organismes
dénitrifiants est la carence en substrat carboné utilisable.Si le but premier a atteindre, lors de la
mise en place d'un procédé de biotraitement, est 1'élimination quasi-totale du polluant toxique,
aucun des substrats ou compléments apportés ne doit :

v se retrouver dans l'eau, au terme de 1'opération, a une concentration supérieure a celle
autorisée par la norme ou par les objectifs fixés en concertation avec les partenaires
institutionnels (objectifs fixés dans les conditions techniques et économiques du
moment),

v donner lieu a des composés ou métabolites toxiques a des teneurs, elles aussi

supérieures aux objectifs fixés (norme "eau potable”,...).

5.2. La dénitrification "in situ" naturelle

Le principe du traitement biologique in sifu repose sur la présence dans le sol et les eaux
souterraines de nombreux micro-organismes capables de dégrader la plupart des produits
organiques considérés comme des polluants. La dénitrification in situ souterraine pose quelques
problémes majeurs difficiles & résoudre, notamment les vitesses de dénitrification qui restent
faibles et difficilement controlables car elles dépendent de facteurs tels que la dispersion au sein

de l'aquifére et ses caractéristiques géologiques (Mateju et al., 1992), le nombre de bactéries
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présentes, leurs activités spécifiques, la présence d'une source d'électrons. D'une fagon plus
générale, Lallemand-Barrés et Bonnin (1989) signalent dans le rapport remis au Ministére de
I'Industrie et de I'Aménagement du Territoire que la vitesse du processus dépend de différents
facteurs comme la température, le pH, la perméabilité, qui doit étre suffisante pour permettre une
bonne circulation des additifs injectés, et de la présence de nutriments (rappor adéquate C/N/P).
D'autres désavantages ou limites du traitement i sifu sont constitués par le colmatage des espaces
poreux de l'aquif€re par les gaz produits lors de la dénitrification (Mariotti, 1990), la précipitation
de sels minéraux et la mort du matériel biologique, phénoménes déja rencontrés lors de
contaminations faibles et auxquels nous risquons d'étre confrontés de fagon trés importante lors

de cette étude.

Dans le Nord de la France, les conditions géologiques entrainent l'existence d'un certain
nombre de secteurs ou la nappe de la craie passe de 1'état libre a I'état captif sous un recouvrement
imperméable alluvionnaire ou tertiaire. Lorsqu'on dispose de suffisamment de forages situés a
proximité et de part et d'autre de l'interface nappe libre - nappe captive, on constate que de
brusques diminutions des teneurs en nitrates s'effectuent sur de courtes distances (Caulier et
Préaux, 1983). Le passage en captivité des nappes rend les échanges gazeux avec l'air
atmosphérique plus difficiles. On observe une consommation de l'oxygéne par les micro-
organismes entrainant des teneurs trés faibles dans la nappe captive et la baisse du potentiel
d'oxydo-réduction. L'aquifére acquiert alors un caractére réducteur qui favorise la réduction des
nitrates.

Dans le cas de sols calcaires, Erickson et al. (1990) ont rapporté que le transport au sein
des agrégats se réalise largement par diffusion. Dans les aquiféres anaérobies, de nombreuses
études ont montré que la disponibilit¢ en azote et en carbone, de méme que le pH, la
concentration initiale et apportée en oxygene, et, bien sir, la population de bactéries dénitrifiantes
sont susceptibles de limiter les potentialités dénitrifiantes des sols (Payne, 1981 ; Mitsutoshi et

al., 1984).
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5.3. La dénitrification "in situ' provoquée
5.3.1. Principes de base
De nombreux chercheurs (Dahab et Lee, 1992 ; Soares ef al., 1988) ont entrepris des
études afin de mettre en évidence l'intérét de la dénitrification biologique provoquée en place
pour la réduction des nitrates dans les eaux souterraines. On a vu précédemmment que I'efficacité
des procédés biologiques dépendait de deux parameétres principaux, a savoir la concentration en
biomasse (conditionnant la Charge Volumique) dans les installations, et les constantes cinétiques
spécifiques des micro-organismes (conditionnant la Charge Massique), lesquelles sont soumises
aux parametres environnementaux (température, pH...). L'optimisation des procédés d'épuration
biologique passe donc par une augmentation de la quantité des micro-organismes dans les
bioréacteurs, et ce principalement grace a leur fixation sur un support mobile ou immobile.
Dans le traitement in sifu, le réacteur est constitué par le milieu naturel ce qui présente

plusieurs intéréts par rapport au traitement ex situ en bioréacteurs :

v le matériel géologique constitue une carriere filtrante au sein de l'aquifére qui va

permettre 1'adsorbtion des micro-organismes.

v dans un tel procédé, on traite I'eau et la matrice simultanément sans nécessiter de

pompage important de 1'eau hors de I'aquifere ce qui diminue les cofits en équipements

physiques. Selon Eppler et Eppler (1988), le colit d'une opération de dénitrification

biologique en réacteur comprend les cofits de maintenance, de personnel, de

fonctionnement et bien stir du réacteur lui-méme, soit environ 10% des cofits annuels

totaux.

v le traitement in situ diminue trés nettement les risques de variations saisonniéres de

température.
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Ces mémes auteurs reportent que le rendement d'épuration des nitrates (r = ([NO3leptrée -
[NOs]sortie) X 100 / [NOjlentrée) de ce traitement biologique variait entre 90 et 100% lorsque la
concentration initiale en nitrates des eaux est de 60 mg/1 et que 'apport en éthanol est de 27 mg/1.
Il est intéressant de noter & ce niveau que tout procédé biologique posséde une limite inférieure de
rendement. Dans le cas d'un traitement d'une pollution azotée, il est donc plus important de

s'intéresser a la teneur en nitrates dans 1'effluent.

Le traitement in situ présente également des inconvénients :

v le contrdle du procéd€ in situ est rendu plus difficile, notamment par la difficulté de
mettre en place des outils de mesure travaillant en continu dans l'aquifére et
I'impossibilité d'ajuster instantanément les apports a réaliser.

v l'aspect non homogeéne de l'aquifére crayeux rend tres difficile une répartition
uniforme des nutriments apportés (la perméabilité de la craie diminuant avec la
profondeur, par exemple). En admettant que les nutriments, avant toute utilisation par
les bactéries, doivent d'abord €étre dissous dans l'eau de la nappe, leur utilisation par les
micro-organismes sera dépendante de leur solubilité et de leur diffusibilité¢ dans cette
phase (Hamer, 19..). Il devient alors nécessaire de mettre en place de nombreuses
zones d'injections du substrat pour optimiser la répartition des nutriments dans
I'ensemble de la zone a traiter. Dans les cas précédemment étudiés, l'injection est

réalisée grace a des puits.

Afin d'aboutir a un transport immédiat du substrat du puits d'injection vers l'aquifére,
celui-ci est tres souvent injecté par pulsion et par intermittence. Ce systéme présenterait
I'avantage de limiter la production de biomasse autour du puits et par conséquent de minimiser les
problémes de colmatage au niveau des puits. Selon Mercado ef al. (1988), l'injection intermittente
du substrat par pression aboutit a la respiration endogéne des nitrates limitant ainsi la production

de la biomasse et prévenant d'éventuels colmatages de l'aquifére. Lors de toutes les études
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précédemment citées, il ne faut pas oublier que les concentrations en nitrates a traiter restaient
inférieures a 300 mg NO3~/l, induisant des apports en source carbonée qui restaient malgré tout
limités. Lors des injections intermittentes, Dahab et Lee (1992) ont observé une chute importante
de la fraction de nitrates réduits au début de chaque cycle, mettant ainsi en évidence que lors de
chaque période de dormance, ou l'alimentation en carbone est interrompue, les bactéries
dénitrifiantes sont contraintes a effectuer la respiration endogéne devenant ainsi moins actives. Le

systéme retrouve une activité dénitrifiante dés que l'alimentation reprend.

5.3.2. Dispositifs de terrain
Quelques systemes de dénitrification sur site avec biotraitement in sifu ont été proposés,
nécessitant tous l'installation de puits. Quelques uns de ces systémes, considérés a ce jour comme

les plus performants, sont proposés ci-dessous.

5.3.2.1. Le systéme Daisy

Proposé par Mercado et al. (1988), le systeme Daisy est constitué de plusieurs puits
d'injection disposés concentriquement par rapport a un puits de pompage (Annexe 2, figure 1). En
comparaison d'autres systémes ou l'alimentation et le pompage sont réalisés sur le méme puits
("vertical doublet system in a large diameter well"), ou le systéme constitué de deux puits de
profondeurs différentes ( "recharge and pumping at the same well"), il présente I'avantage de ne
nécessiter qu'un seul puits de pompage de l'eau et donc de diminuer les coits. La dispersion
hydrodynamique est un parameétre important gouvernant l'efficacité du systtme Daisy. Dans le
cadre de 1'étude menée par Mercado et al., la réduction des nitrates de 100 a 50 mg/l nécessiterait
5 & 6 puits d'injection dans un périmétre de quelques metres. Ces résultats, qui peuvent apparaitre
médiocres, sont interprétés comme le résultat d'un mauvais mélange entre 1'eau de la nappe et
I'eau injectée et d'un colmatage important par des produits gazeux. Par ailleurs, le choix du
saccharose, sucre fermentescible, apparait inadapté car son pouvoir de sélection des seules

souches dénitrifiantes est faible (Mariotti, 1990).
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5.3.2.2. Le systéeme Nitredox

Dans ce systéme, les puits d'injection sont disposés sur deux cercles concentriques
(Annexe 2, figure 2). Les injections de substrat sont réalisées simultanément a un pompage dans
les puits adjacents du cercle externe afin d'assurer une bonne homogénéisation. Les puits situés
sur le cercle interne servent au pompage de l'eau via un aérateur ou le dinitrogene est enlevé et ou
l'eau est saturée en oxygeéne ; ceci afin d'oxyder les nitrites résiduels. Le puits central permet le
pompage de l'eau apres traitement.

Proposé en Autriche par Braester et Martinell (1988), le systéme Nitredox est constitué de
9 puits sur I'anneau externe et 9 sur le cercle interne. De l'eau et du méthanol sont injectés dans
I'anneau externe. Ce principe leur a permis d'obtenir, avec un débit de 215 m>/h, un abattement de
la concentration en nitrates de plus de 100 a moins de 25 mg NO;7l, et de maintenir la
concentration en nitrites inférieure a 0,02 mg/l. Ce procédé devrait limiter le colmatage,
permettre,dans la partie intérieure oxydante du dispositif, la totale minéralisation par oxydation

du carbone organique résiduel non utilisé lors de la dénitrification (Mariotti, 1990).

5.4. La dénitrification sur site

La dénitrification sur site correspond a un systéme de dénitrification aérien en réacteur
suivi d'une ré-injection de I'eau dans le sous-sol (m- figure 8, type 3). Cette troisiéme approche est
la plus utilisée a I'heure actuelle car elle permet un contrdle facile de I'ensemble des paramétres.

Collin et al. (1984) et Boussaid er al. (1985) rapportent une expérimentation sur la nappe
alluviale de la Vilaine dont la teneur en nitrates des eaux varie entre 50 et 60 mg NOs/l. Une
parcelle de 1,5 hectare a été €quipée de la fagon suivante : un forage central et trois réacteurs
dénitrifiants a lits fixés de 1 m3 disposés en étoile autour du forage a environ 15 métres de ce
dernier (Annexe 2, figure 3). Le support utilisé est le sable calcaire et 1'apport de carbone est

réalisé sous forme de matiéres organiques végétales. Un plot de 1 m2 de surface recoit ensuite
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I'eau. Avec un débit d'exploitation de 3 m*/h (20 a 30 % étant recyclés), environ 200 a 300 I/h
sont envoyés sur chaque réacteur. Un abattement de la teneur en nitrates de 65 % est alors
observé en sortie des réacteurs.

En 1986, Bockle et al. relatent les résultats obtenus lors d'essais de dénitrification sur site.
Le procédé est composé de deux étapes : la premiére consiste en un traitement de l'eau a la
surface suivie d'une étape qualifiée de "naturelle” dans le sol qui a pour réle principal d'éliminer
la DCO résiduelle. L'eau polluée par les nitrates est pompée. Aprés addition de nutriments (acide
acétique et phosphates), l'eau subit une dénitrification dans un réacteur a lit fixé composé de
charbon actif. L'eau est ensuite enrichie en oxygene, afin d'éliminer les nitrites éventuellement
présents en sortie de réacteur, avant d'étre ré-injectée dans I'aquifére par un puits (Annexe 2,
figure 4). Lors des essais menés par Bockle er al. (1986), il a €t€ mis en évidence une diminution
sensible du pourcentage d'élimination des nitrates lorsque la DCO de sortie était fixée a 0,1 mg/l
comparativement a ceux obtenus avec une DCO résiduelle de 1 mg/l. En maintenant une DCO
résiduelle supérieure & 1,5 mg/l, une diminution de la concentration en nitrates en sortie de
réacteur de 92 % (de 60 a 5 mg NO5/l) est obtenue. Apreés infiltration de 1'eau dans le sous-sol,

aucune diminution de la concentration en nitrates n'est observée ; par contre, la DCO diminue.

5.5. La quantification de la dénitrification in situ

De nombreuses méthodes de caractérisation de la dénitrification (mesure du potentiel
Redox, dosage des gaz, analyse de la flore,...) ont été proposées dans la bibliographie (Mariotti,
1990), mais il n'existe pas de méthode universelle permettant de quantifier, de facon simple et
fiable, la dénitrification en milieu naturel.

Au niveau de la dénitrification dans les sols, la constitution de la microflore dénitrifiante
semble une variable tres aléatoire et ne constitue donc pas un parameétre de mesure réaliste. De

méme, l'aptitude a produire du N,O est un caractére peu stable qui varie avec les bactéries
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(Germon et Henault, 1994). Dans les eaux, le dosage des nitrates et nitrites résiduels reste la
méthode la plus simple a2 mettre en oeuvre.

Une approche directe consiste a utiliser le tragage isotopique naturel de l'azote qui
accompagne le processus de dénitrification. L'azote posséde deux isotopes, stables 14N et 15N,
présents en quantités différentes dans I'environnement. Il existe donc un effet isotopique
important puisqu'il y a une différence de masse entre les deux isotopes. Lors de la dénitrification
biologique, les enzymes conduisant a la réduction des nitrates en azote gazeux sont beaucoup plus
actives avec l'isotope 14N car les liaisons établies entre I'oxygéne et l'azote léger 14N sont plus
facilement rompues que celles établies avec I'azote lourd 15N (Mariotti, 1990). Cette technique de
mise en évidence de la dénitrification trouve sa limite lors du traitement d'eaux contenant de
I'ammoniaque parallélement aux nitrates. En effet, lors du préleévement, 'aération des échantillons
conduit a une oxydation de 'ammoniaque, qui, lorsque les concentrations en ammoniaque présent

sont importantes, modifie de fagon importante la concentration en azote nitrique résiduel.

6. CONCLUSION

L'avenir semble donc prometteur pour les nouvelles technologies de traitement des nappes
phréatiques polluées par les nitrates au moment ou est publié, aprés quatre ans d'attente, le décret
"nitrates" réclamé par Bruxelles (Journal Officiel du 5 mars 1996). Face a une prise de conscience
collective du patrimoine que constitue 'eau, les nouvelles technologies devront s'intégrer dans
I'environnement tout en prenant en compte les contraintes économiques fortes -qui pesent
aujourd'hui sur les entreprises responsables de la pollution.

La dénitrification biologique nécessite de nombreuses conditions quant & son démarrage et

son déroulement optimal. Dans de trés nombreux cas, la dénitrification est limitée par la présence
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d'un donneur d'électron et non par la présence de bactéries dénitrifiantes qui semblent
omniprésentes (Mariotti, 1990). La majorité des expériences actuellement mises en place font
appel & des donneurs d'électrons tels que I'éthanol ou le méthanol. De plus, les expériences
reportées correspondent a des expériences ot le volume d'eau traité varie de 20 a 60 m3/h, avec
des capacités de réduction des nitrates de 25 a 97 %, ce qui correspond a des taux de réduction
faibles de 0.11 a 0.31 Kg N/h, qui plus est sur des concentrations initiales faibles, par
comparaison avec des méthodes de traitement en réacteur de surface (Mariotti, 1990). L'efficacité
des interventions directes sur la nappe reste tres discutée. En Allemagne, il ressort d'une étude
statistique sur une centaine de cas que la réussite totale est impossible, notamment en raison du
colt (Académie des Sciences, 1991). Aux U.S.A., I'Environnemental Protection Agency (E.P.A.)
a démontré que les colits des travaux de décontamination sont d'autant plus élevées et leur
réussite meilleure que le diagnostic et les €tudes préalables font 1'objet d'une bonne approche
scientifique. Cette approche passe par la maitrise des parametres nutritionnels des micro-

organismes.

L'arrivée accidentelle ou provoquée de carbone organique dans un aquifére permet le plus
souvent a la dénitrification de démarrer mais l'analyse des cas étudi€s montre que ces techniques
d'épuration in situ sont encore trop rustiques et trop brutales, gérant mal les problémes de
prolifération bactérienne, génératrice de colmatage (Mariotti, 1990). Dans l'état actuel des
connaissances et des techniques, l'expérience prouve qu'il est encore difficile et couteux de réussir
la réhabilitation d'une nappe contaminée, quels que soient le type de polluant concerné, les
moyens mis en oeuvre, la rapidité d'intervention. Il est notamment exceptionnel de pouvoir la
rendre utilisable pour la consommation humaine. Il se confirme donc que seule la prévention peut
assurer la pérennité de la qualité des nappes phréatiques (Rapport de I'’Académie des Sciences,

1991).
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Le programme de recherches mis en place pour le déroulement de la thése a compris une
période d'acquisition d'informations complémentaires dans la zone d'étude choisie et
d'interprétation des parameétres physico-chimiques en terme d'activité biologique potentielle.
Cette phase est passée par la réalisation de sondages carottés courts au droit des différents points
de la nappe phréatique, l'analyse des paramétres physiques et l'identification des micro-
organismes présents tant au niveau des sols prélevés que des eaux. Il convenait alors d'avoir une
phase de réflexion et d'analyse des résultats et de la bibliographie pour examiner de quelle
maniére, compte tenu du contexte physique, il était possible d'intervenir pour provoquer ou
stimuler un traitement in situ de dépollution par dénitrification. Il s'est alors avéré nécessaire de
mettre en place des essais de reproduction de 1'écosystéme naturel grice a la mise en oeuvre de
pilotes de laboratoire reproductibles in situ, essais qui visaient la recherche des conditions
optimales de développement et d'activité, et 1'évaluation des parameétres physiologiques et

métaboliques.
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Au cours de cette étude, les différentes analyses effectuées sur le site et au laboratoire ont
nécessité 'utilisation de techniques trés différentes (Figure 11) :
v des techniques microbiologiques afin de mettre en évidence, de dénombrer puis
d'identifier les micro-organismes présents,
v des techniques physico-chimiques de dosage des éléments minéraux et organiques,
v des techniques biochimiques d'identification des bactéries grace a l'analyse qualitative

de leurs acides gras membranaires.

1. TECHNIQUES MICROBIOLOGIQUES

1.1. Les milieux de culture
1.1.1. Les milieux solides

Les milieux PCA (Plate Count Agar) servent au dénombrement des bactéries sur boite de
Pétri. Deux types de milieux gélosés ont été utilisés : un milieu sans nitrates (PCA+glc) et un

milieu nitraté¢ (PCA+glc+NOy"). Ils ont la composition suivante :

hydrolysat peptidique de caséine 5¢g/
extrait de levure 2,5 g/l
glucose 1 g/
agar 15 g/l

Pour le milieu nitraté, 2 g/l de nitrate de potassium sont ajoutés.

1.1.2. Les milieux liquides

La composition du milieu d'enrichissement utilisé est la suivante (pH 7,2):

phosphate disodique 3,58¢/1
phosphate monopotassique 0,98g/1
sulfate de magnésium 0,03g/1
nitrate de potassium 2g/1
glucose 2g/1

carbonate de calcium 5g/1
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Les milieux liquides utilisés pour les cinétiques de dénitrification par les souches pures

sont réalis€s a partir du milieu de base (pH 7,2) :

phosphate disodique - 3,58 g/l
phosphate monopotassique 0,98 g/l
sulfate de magnésium 0,03 g/l
éthanol 0,40 g/1

Différentes quantités en fer, cuivre, cobalt, molybdéne et/ou nitrates sont éventuellement
ajoutées au milieu de base pour atteindre des concentrations de 0 4 0,2 mg/l de fer, 0 a 1 mg/l de

cuivre, 0 & 50 pg/l de cobalt et molybdéne et/ou 0 a 1000 mg N-NO37/1.

1.1.3. Préparation des milieux de culture liquides

Les différents composants sont dilués dans 1'eau distillée portée a ébullition pendant cinq
minutes sous agitation. Apres refroidissement du milieu sous barbotage d'azote (N, 100%), un
agent réducteur (Na,S) est introduit en chambre anaérobie. Le pH est ajusté a 7,2 avec H,SO, ou
NaOH. Le milieu est alors réparti en flacons de 250 ml ou en tubes & essai hermétiquement
fermés puis stérilisés par autoclavage a 120°C pendant 20 minutes. L'éthanol stérile est introduit

dans les différents récipients apres refroidissement du milieu.

1.2. Dénombrement
1.2.1. Réalisation des prélévements

Les prélévements dans les réacteurs sont réalisés avec des pipettes stériles aux différents
lieux prévus a cet effet (m. §5.1.).

Lors des cultures en flacons, les prélévements sont effectués manuellement a l'aide d'une

seringue stérile apres stérilisation a l'alcool du bouchon.

1.2.2. Sur milieu gélosé
Le dénombrement des micro-organismes hétérotrophes est fait sur boite de Pétri
contenant des milieux gélosés. Pour la composition du PCA se reporter au paragraphe 1.1.1. Huit

dilutions sont réalisées. Les boites de Pétri contenant le milieu nitraté sont placées en jarres
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d'anaérobiose Gaspales. Apres incubation des boites a 30°C pendant 48 heures, les colonies de
bactéries sont dénombrées. Le milieu gélosé a l'extrait de malt (Annexe 3) permet la recherche et
le dénombrement des levures et moisissures aprés incubation a 30°C.

D'autres milieux plus sélectifs sont utilisés :

v Le milieu lactosé 2-3-5 triphényl tétrazolium (TTC) (Annexe 3) permet le
dénombrement des coliformes totaux a 30°C et des coliformes dits "fécaux" a 44°C.

v Le milieu Chapman-mannité (Annexe 3) est utilisé pour l'isolement des
Staphylocoques. Le pouvoir inhibiteur du chlorure de sodium permet d'ensemencer
abondamment les boites de Pétri. L'incubation est réalisé a 37°C.

v La gélose lactosée biliée au cristal violet et au rouge neutre (VRBL) (Annexe 3) est
utilisée pour le dénombrement de certaines entérobactéries (Eschérischia coli, Citrobacter,
Klesbiella, FEnterobacter,...). Elle inhibe la croissance des bactéries a Gram positif et
pratiquement celle des autres bactéries & Gram négatif. Le dénombrement se réalise en

profondeur aprés incubation a 30°C pendant 24 heures.

Le dénombrement des micro-organismes chemiolithoautotrophes est réalisé¢ sur milieu minéral
H; gélosé (Annexe 3)(Malik, 1988). Ce milieu posséde un fort pouvoir tampon et a été

développé pour un large spectre de micro-organismes.

1.2.3. Par mesure de I'absorbance 2 600 nm

La croissance est suivie par 1'évolution de la densité optique (DO) a 600 nm dans des
cuves plastiques de 1cm de trajet optique avec un spectrophotometre KONTRON UVIKON 940.
La densité optique est rapportée au nombre de bactéries grace a une droite d'étalonnage. Le suivi
de la croissance microbienne par mesure de la longueur d'onde est une méthode de détection
rapide qui est préférée au dénombrement par étalement sur boites de Pétri lorsque la fréquence
des prélévements est élevée. Néanmoins, nous avons gardé en mémoire la limite de cette

méthode qui ne permet pas de différencier les cellules vivantes des mortes.
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1.3. Identification

Chaque colonie de morphologie différente est isolée sur milieu gélosé PCA+glucose et
incubée 48 heures a 30°C. Sur chaque isolement, des tests d'identification sont simultanément
réalisés.

v Coloration de Gram. Chaque colonie est observée sous objectif & immersion.

v Recherche de la cytochrome oxydase. Il s'agit d'une enzyme appartenant a la chaine
respiratoire. Dans un tube contenant 1 ml d'eau physiologique, on introduit la colonie a
caractériser. On apporte ensuite quelques gouttes d'une solution diluée d'oxalate de diméthyl p-
phénylamine. Une coloration rose a violette rose a violette apparait lorsque le réactif est oxydé.

v Recherche de la catalase. Cette enzyme respiratoire est particuliérement importante
pour certains germes car elle empéche l'accumulation d'H,O, qui est létale. Sa présence est
détectée par le dépot, directement sur la colonie de gouttes d'eau oxygénée a 30 % (v/v). Une
réaction positive se traduit par la formation de bulles d'oxygénes.

v Milieu Kligler-Hajna (Annexe 3). Ce milieu permet la mise en évidence de bactéries
fermentant le lactose, le glucose, produisant du gaz. La production particuliére de H2S se traduit
par un noircissement du milieu dans la zone joignant le culot 4 la pointe. On ensemence le culot
par piqure et la surface par strie. L'incubation est réalisée pendant 48 heures a 30°C. La
fermentation du glucose se traduit par un jaunissement du milieu dans la masse et la fermentation
du lactose est mise en évidence en surface par l'apparition d'une couleur jaune.

v' La gélose nutritive molle (Annexe 3) est un milieu nutritif qui convient & la culture
des germes ne présentant pas d'exigences particuliéres. On régéneére la gélose en la faisant fondre
au bain-marie puis en la faisant reprendre en masse sous l'eau froide en culot. L'ensemencement
est réalisé par piqure centrale dans le culot. Les tubes sont incubés 24 heures a 30°C. Du fait de
la faible teneur en gélose du milieu, les bactéries peuvent s'y déplacer :

* les bactéries mobiles troublent le milieu,

* les bactéries immobiles persistent preés de la piqure centrale.

Les bactéries aérobies strictes ne cultivant pas dans la profondeur, leur mobilité ne peut étre lue.

v Le milieu mannitol-mobilité-nitrates (Annexe 3) est utilisé pour la différenciation

des entérobactéries. Il permet de lire les caractéres suivants :
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* la fermentation du mannitol. Les bactéries mannitol + acidifient le milieu qui vire au
jaune. L'acidification produite par les bactéries aérobies strictes est en général insuffisante pour
permettre le virage de l'indicateur du fait de l'importance du pouvoir tampon du milieu.

* la mobilite,

* la réduction des nitrates et la production de gaz. La présence de nitrates permet la
recherche d'une nitrate réductase en ajoutant les réactifs habituels de Griess pour la mise en
évidence des nitrites.

v La gélose viande-levure 15%o0 (Annexe 3) est utilisée pour l'isolement des bactéries
anaérobies en surface et pour 1'étude de leur pouvoir hémolytique.

v La gélose viande-foie 6%o0 (Annexe 3) est un milieu semi-solide permettant la
recherche du mode respiratoire des bactéries. Il est régénéré par ébullition afin d'éliminer les gaz
dissous puis ensemencé par piqure lorsque la température est proche de 45°C. Apreés incubation a
30°C, l'examen des tubes permet de préciser le mode respiratoire des micro-organismes :

* aérobie strict . le micro-organisme se développe uniquement a la surface du tube,

* anaérobie strict : le micro-organisme se développe uniquement dans le fond du tube,

* aéro-anaérobie : le micro-organisme se développe dans tout le tube.

v Galerie API 20E et 20NE. Ces galeries d'identification sont utilisées pour les bacilles
gram négatif ne fermentant pas le glucose (20NE) et les Entérobactéries (20E) selon les

instructions du fabricant.

1.4. Préparation des cultures

Une préculture des souches isolées est préalablement réalisée dans les mémes conditions
d'incubation afin d'obtenir une concentration bactérienne suffisante et permettre l'induction des
systémes enzymatiques nécessaires. La préculture en phase exponentielle de croissance est alors
centrifugée a 5000 g pendant 10 minutes et seul le culot est récupéré. Celui-ci est ensuite remis
en suspension dans le milieu liquide adéquate jusqu'a ce qu'une densité optique a 600 nm proche
de 0,1, correspondant a environ 8. 107 UFC/ml, soit obtenue. Apres ensemencement, la culture

se poursuit jusqu'a épuisement des nutriments du milieu, les conditions extérieures de
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température €tant maintenues constantes & 20°C. Au terme de chaque expérience, la pureté des

cultures microbiennes est contrdlée par isolement sur milieu gélosé (composition w= §1.1.).

2. TECHNIQUES MICROSCOPIQUES

2.1. Controle de la pureté des souches

La pureté des différentes colonies isolées est contrdlée par l'observation en microscopie
optique. La colonie est placée dans une goutte d'eau distillée stérile entre lame et lamelle.
L'observation est effectuée a I'objectif X100 sous immersion et permet également de mettre en

évidence la mobilité des souches isolées.

2.2. Observations en microsopie électronique
Les biofilms étudiés proviennent des réacteurs (m §4.1). Ils sont prélevés a la surface des
morceaux de craie et des particules détachées des supports, entrainées dans la phase liquide des

réacteurs, et sur lesquels des bactéries se sont développées.

2.2.1. Préparation des échantillons pour la microscopie électronique a balayage

Les granules sont préfixés a la glutaraldehyde 0,5% en tampon cacodylate 0,1 M pH 7,2
pendant 30 minutes. Aprés fixation a la glutaraldehyde 5% pendant deux heures, ils sont rincés 5
fois pendant 30 minutes par du tampon cacodylate. Les granules sont ensuite post-fixés par une
solution a 2% de tétraoxyde d'osmium en tampon cacodylate pendant 2 heures. Ils sont ensuite
rincés 5 fois par du tampon cacodylate, puis traités par une solution de thiocarbohydrazide
(TCH) 1% pendant 20 minutes. Les granules sont ensuite rincés a l'eau distillée par périodes de
10 minutes. Une seconde post-fixation a I'osmium (1%) en eau distillée est effectuée pendant 2
heures suivie de 6 lavages a 1'eau. Le traitement au TCH 1% est répété suivi de 6 lavages a l'eau.
Les granules sont ensuite déshydratés par bains successifs dans de 1'éthanol a 50, 60, 75, 90 et

100% puis placés dans la chambre d'un appareil point critique Balzers. Aprés échange avec le
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dioxyde de carbone liquide, la chambre est réchauffée lentement et ramenée & un vide partiel. Les
granules sont récupérés et collés sur support.

Avant toute analyse, les échantillons sont métallisés en surface par dép6t sous vide d'une
couche d'or d'une centaine d'angstroms d'épaisseur. Cette couche a pour but d'éviter la création

de charges superficielles qui déplaceraient 1'impact électronique a la surface des échantillons.

2.2.2. Préparation des coupes pour la microscopie électronique a transmission

Les échantillons sont fixés selon la méthode de Ryter et Kellenberger (1958) par le tétraoxyde
d'osmium (OsO4) 1%, puis par l'acétate d'uranyl 1% dans le tampon Michaelis pH 6, a
température ambiante, durant 1 heure et 12 heures respectivement. La déshydratation se fait dans
I'éthanol 70, 96 et 100% puis dans l'oxyde de propyléne également en concentrations croissantes.
L'inclusion est réalisée dans lI'épon (Luft, 1961). Si la friabilité¢ des échantillons géne les
opérations, il est possible de procéder a une inclusion préalable dans la gélose, 2% d'agar. On
traite ensuite des portions gélifiées de 1 a 2 mm3 découpées sur une lame de verre. Les coupes
sont réalisées a 1'aide d'un ultramicrotome Sorval "Porter-Blum" et récupérées sur des grilles a
carreaux nus en cuivre ou en or. Elles sont ensuite contrastées par le citrate de plomb (Reynolds,
1963) et l'acide périodique-thiosemicarbazide-protéinate d'argent (Thiery, 1967). Cette méthode
permet de mettre en évidence les polysaccharides.

La concentration en éléments chimiques des échantillons est déterminée grace a la
microanalyse par Spectrométrie d'Emission de Rayons X. Lorsqu'un faiseau d'électrons traverse
I'échantillon, il peut interagir avec les atomes qui le constituent. Si cette interaction se traduit par
l'expulsion d'un électron des couches profondes, les €électrons de ces atomes sont alors dans un
état excité. L'énergie libérée par le retour des électrons dans un état fondamental est dégagée sous

forme de rayonnements secondaires caractéristiques des éléments constituant le matériau.

2.2.3. Matériels utilisés
En microscopie a balayage, toutes les observations sont effectuées sur un microscope
électronique a balayage "JEOL JSM" a 25 KeV. En microscopie & transmission, les coupes sont

observées au microscope électronique "JEOL. 200 CX" a 80kV.
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3. ACQUISITIONS DE DONNEES DE TERRAIN

3.1. Analyses physico-chimiques
Un réseau de surveillance pi€zométrique a €té mis en place sur le site en 1989. Il
comprend 16 piézometres captant la formation crayeuse dans les environs immédiats de la plate-

forme industrielle (figure 12).

Ces points ont été nivelés par rapport a un point de repere pres de Béthune en dehors de la
zone affectée par les affaissements miniers. Ils ont été nettoy€s et équipés afin de permettre des

prélevements d'eau représentatifs de la nappe de la craie.

3.1.1. Sur les sols

Quatre sondages carottés ont réalisés a proximité des piézometres 12, 15, 16 et 75. Sur
chaque sondage, trois échantillons représentatifs de sols sont prélevés a des profondeurs
différentes grace 4 une foreuse a la tariére soigneusement nettoyée entre chaque prélévement. Les

recherches portent sur :

4 l'analyse multiélémentaire, avec mesure de la perte de masse a 40°C et de la perte de
poids & 450°C, des éléments majeur (analyse par fluorescence X) et en traces (analyse par
spectrométrie d'émission & plasma d'argon) de constitution de la matrice (35 éléments).

4 l'analyse des anions majeurs (sulfates, chlorures, carbonates, ammonium, azote Kjedhal,
soufre total) par méthode chimique,

4 la détermination de la teneur en sodium

4 la détermination de la teneur en carbone organique total (COT) par extraction directe a
partir du solide,

4 la détermination de la teneur en eau.
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Lors de l'analyse par fluorescence X, 1'échantillon, mis sous forme de poudre ou fondu en perle
de verre, est irradié par un tube de rayon X. Le rayonnement de ﬁuorescence émis par
'échantillon est décomposé en rayonnements spécifiques des différents éléments et mesurés a
l'aide de compteurs spécifiques. La comparaison avec des courbes d'étalonnage permet d'obtenir
la concentration des éléments. Lors de l'analyse par ICP, l'échantillon mis en solution par une
fusion est nébulisé dans un plasma d'argon & 600-8000°C. Les différents éléments excités,
émettent un rayonnement caractéristique qui est décomposé en ses différentes longueurs d'onde
dans un spectrométre et mesuré a l'aide de photomultiplicateurs. La comparaison de la mesure de

lumiére a des courbes d'étalonnage permet 1'obtention de valeurs en concentrations.

3.1.2. Sur les eaux

Des échantillons d'eau de la nappe de la craie sont réalisés sur l'ensemble du réseau
piézométrique et des forages de surveillance. Les ouvrages sont nettoyés par purge de l'eau
stagnante qui, si elle n'est pas éliminée, perturbe la représentativité de l'échantillon. En effet,
cette eau stagnante a souvent une température, un pH et un potentiel rédox différents de celle de
'eau de la fbfmation (Lallemand-Barres, 1993). Le volume de purge est fix€ a trois le volume de
I'eau stagnante du puits, soit une durée de pompage de 20 minutes avec la pompe électrique
immergée utilisée. Les échantillons, prélevés en plagant la pompe environ 4 métres au-dessous
du niveau de la nappe, sont représentatifs de la qualité de la nappe dans l'ensemble du
piézométre. Lors du prélévement, différents parameétres sont mesurés directement sur le terrain

apres collecte des échantillons :

4 le pH,

4 la conductivité,

4 la teneur en oxygene dissous,
4+ le potentiel rédox,

4 la température.

Les ouvrages situés dans, ou a proximité, du panache de pollution font l'objet des analyses

prévues par le décret n°91-257 du 7 mars 1991 (Annexe §, tableau 2). Pour ces analyses



(détaillées ci-dessous), les échantillons sont stabilisés (abaissement du pH, protection contre la
lumiere) jusqu'a I'analyse de facon a ralentir voire inhiber les différents processus chimiques ou

biologiques. Les échantillons sont par ailleurs conservés dans une glaciére a 4°C avant l'analyse.

Les méthodes analytiques utilisées sont le plus souvent celles homologuées par I'Agence
Francaise de Normalisation (AFNOR, 1990). Elles sont présentées dans 1'ordre choisi dans le
tableau 2 de I'Annexe 8. Pour chaque analyse, la norme de référence est indiquée ainsi que le
principe général que celle-ci décrit (noté entre "guillemets").

v la couleur (NF T90-034) est déterminé par "comparaison visuelle de la coloration de
I'échantillon avec celle de témoins de coloration." Les résultats sont exprimés en unités de
coloration Hazen. Une unité correspondant a "la coloration d'une solution contenant 1 mg de
platine par litre sous forme d'acide chloroplatinique, en présence de 2 mg de chlorure de
cobalt (II) par litre".

v la turbidité (NF T90-033) est mesurée par "comparaison de la lumiére diffusée et de la
lumiére transmise par l'échantillon d'eau et par une gamme é€talon constituée de solution de
formazine".

v le CO, équilibrant (NF T90-011) est dosé aprés avoir recueilli l'eau "sur une quantité
d'hydroxyde de sodium légérement supérieure a celle qui est nécessaire pour neutraliser
I'anhydre carbonique libre. L'hydroxyde de sodium en exces est ensuite dosé, en présence de
phénolphtaléine par une solution titrée d'acide chlorhydrique".

v l'oxydabilité (NF T90-050) de l'eau est déterminée apres "chauffage de l'échantillon en
présence d'une quantité connue de permanganate de potassium et d'acide sulfurique pendant
10 minutes".

v le Carbone Organique Total (NF T90-102) est dosé aprés "oxydation du carbone en
dioxyde de carbone".

v l'azote ammoniacal (NF T 90-015) est dosé aprés "entralnement a la vapeur en milieu

alcalin de l'ammoniaque libre par acidimétrie de I'ammoniaque recueilli.
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v l'ion fluorure (NF T90-004) est dosé "par mesure dans l'échantillon analysé de la différence
de potentiel entre une électrode sélective de l'ion fluorure et une électrode de référence, a un
pH compris entre 5 et § et & température et force ionique totale du milieu constantes”,

v les ions sodium et potassium (NF T90-019) sont "atomisés dans la flamme dun
spectrophotométre d'émission de flamme". Les concentrations sont déterminées "aux
longueurs d'onde de 589 nm pour le sodium et 766,5 nm pour le potassium",

v’ le phosphore total (NF T90-023) forme "en milieu acide un complexe avec le molybdate
d'ammonium et le tartrate double d'antimoine et de potassium" qui est "réduit par l'acide
sorbique en un complexe coloré" et dont I'absorbance est mesurée au spectromeétre a 700nm.

v les ions métalliques cuivre et zinc (NF T90-112) sont dosés par spectrométrie d'absorption
atomique dans la flamme,

v les ions cobalt et nickel (NF T90-119) sont dosés par mesure de l'absorbance a une
longueur d'onde spécifique apres injection dans le four d'un spectromeétre d'absorption
atomique équipé d'une source d'atomisation €lectrothermique.

v les détergents anioniques (NF T90-039) sont dosés aprés la "formation en milieu alcalin de
sel coloré avec le bleu de méthyléne". Ce sel est extrait par le chloroforme et la densité
optique est mesurée a 650 nm.

v’ les hydrocarbures totaux (NF T90-114) sont extraits par le tétrachlorure de carbone et
séparés des autres matieres organiques par chromatographie sur colonne.

v la somme des Hydrocarbures Polycycliques aromatiques est calculée aprés dosage de 6
HPA (NF T90-115)

v les ions nitrates et nitrites, les sulfates, les chlorures, la silice, la dureté totale, l'azote
Kjeldhal sont mesurés par colorimétrie sur auto analyseur,

v les ions calcium, magnésium, aluminium, fer, manganése, bore et vanadium sont dosé€s par

spectrométrie d'émission atomique (ICP).

3.2. Analyses microbiologiques
Des analyses microbiologiques sont mises en place afin de révéler la présence de micro-

organismes dans la nappe de la craie et dans les formations géologiques sus-jacentes. La prise
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d'échantillons nécessite des conditions de prélévement et de conditionnement (dans des flacons
stériles) spécifiques afin de préserver l'intégrité des échantillons et de limiter la contamination
externe. Au cours des analyses réalis€es en anaérobiose a 30°C, les milieux gélosés sont utilisés
pour déterminer deux types de flore de fagon indirecte : la flore totale fermentant le glucose

anaérobie stricte ou facultative et Ia flore dite "dénitrifiante".

4. ESSAIS DE DENITRIFICATION AU LABORATOIRE

4.1. Réacteurs de dénitrification a biofilms fixés
4.1.1. Réacteurs a flux ascendant (""upflow'') avec alimentation en glucose
Les deux réacteurs mis en place sont des paralléiépipedes verticaux fabriqués en résine de

polyester et se somposent de trois compartiments (Annexe 5, planche 1) :

¢ Un compartiment central garni avec des morceaux de roches concassées (diamétre de 2 a
3 cm). 11 constitue le lieu privilégié de la dénitrification. Chacune de ses faces est percée
sur sa partie inférieure d'ouvertures permettant l'alimentation en flux ascendant de l'eau
nitratée,

+Un compartiment d'entrée recevant l'eau nitratée et permettant son passage dans le
compartiment central,

¢ Un compartiment de sortie servant a 1'évacuation de l'effluent par surverse.

Les caractéristiques des réacteurs sont :

longueur : 53 cm

largeur : 43 cm

hauteur : 50 cm

capacité totale : 801

capacité utile : 351

points de prélévements : 1 en surface (mAnnexe 5, planche 1)

Le choix des supports minéraux (disposés dans le compartiment central) repose sur deux

critéres : la porosité, qui doit étre suffisante pour permettre la fixation d'un grand nombre de
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bactéries, et le faible coiit, pour permettre une utilisation a grande échelle. Nous avons ainsi
sélectionné deux roches , chacune remplissant un réacteur :
4 la pouzzolane, roche d'origine volcanique, qui sert de référence dans cette étude grice a
sa trés bonne porosité et au bon attachement bactérien qu'elle permet,
¢ la craie, qui est la principale roche mere de la Région Nord - Pas de Calais et est donc
disponible en grande quantité.

Pour mener des études paralleles, et ainsi comparer les différentes cinétiques de
dénitrification, une méme source de carbone est utilisée pour les deux réacteurs : le glucose. Il
présente l'avantage de constituer une source de carbone de bonne disponibilité pour les micro-
organismes. Deux €quations liant la consommation en glucose a la réduction des nitrates sont
habituellement utilisées : l'une s'applique a la croissance bactérienne lors du démarrage des
réacteurs, l'autre & la dénitrification a I'équilibre.

a/ en absence de croissance microbienne (équation 1)
CgH,,0¢ + 5,6 NO;~ + 9,6 H' + 4em-mmmmmmnem- >6C0,+10,8 H,O+2,8N,

soit un apport de 0,52 g de glucose/g de nitrates a éliminer

b/ avec une croissance bactérienne (équation 2)
CHy,06 + 3,36 NO;~ + 7,3 H +3.94 €™ >0,5 CsH/NO, +3,5 CO, + 7,9 H,0 + 1,4 N,

soit un apport de 0,94 g de glucose/g de nitrates a éliminer

Le phosphore est un élément constitutif de la biomasse, suivant des proportions de 1 42,5
% de la matiére séche (Carberry et Tenney, 1973 ; Ohtake et al., 1988). La synthése de biomasse
associée a la réduction de 1 g de nitrates nécessite la consommation de 4,4 mg P/l. Le phosphore

est ajouté a 'eau d'alimentation sous la forme de sels potassiques (KH,PO,).
L'ensemencement des réacteurs se fait par arrosage des supports minéraux avec un litre

d'enrichissement (m= §1.1.2.) pour les bactéries dénitrifiantes (108 U.F.C./ml). Apres absorption

du milieu par la roche, 'alimentation en eau polluée et en solution glucosée débute a un débit
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total de 4 ml/min., soit un temps de séjour hydraulique équivalent & 6 jours. Le rapport des débits
eau polluée/solution glucosée est maintenu égal a 3.

Un dénombrement de la flore présente dans la phase aqueuse libre est réalisé¢ lors du
démarrage. Un dosage des différentes formes minérales azotées (NO;”, NO, et NH,"), des
phosphates (PO42') et de la demande chimique en oxygene (DCO) est réalisé sur les échantillons
apres filtration (4 0,22um). Le pH est contr6lé. Le principe de dosage et les méthodes opératoires
sont tirés du manuel d'utilisation du spectrophotométre HACH DR/2000 (Annexe 6). Ces
techniques reposent sur la réalisation de complexe coloré a partir de 25 ml d'échantillon filtré en
présence de réactifs spécifiques mis au point par la Société Hach. Toutes les mesures sont
réalisées avec une pipette automatique (précision +/- 0,001 ml a 20°C) et comparées a une
gamme étalon préalablement réalisée pour chaque dosage. Le pH est mesuré a l'aide d'un pH-

metre a électrodes au KCI-AgCl, étalonné entre 7 et 10 (précision +/-0,01).

4.1.2. Réacteurs a flux horizontal avec alimentation en éthanol

Les quatre réacteurs mis en place sont des parallélepipedes horizontaux permettant un
déplacemen{ latéral de l'eau (Annexes 5, planche 2). Ils sont réalisés en polyester stratifié et
recouverts de gel pour limiter les phénomenes d'adhésion des films sur la paroi. Des morceaux de
craie concassée de 2 a 3 cm de diamétre sont disposés a l'intérieur pour permettre la fixation des
micro-organismes.

4+ Les caractéristiques des réacteurs sont :

longueur : 250 cm

section carrée : 10 cm

capacité totale : 251

capacité utile : 181

points de prélévements : en surface a 50, 100 et 200 cm apres le point d'alimentation

L'alimentation des réacteurs en eau polluée provenant du site et en nutriments est
effectuée a débits connus grice a des pompes péristaltiques. Elle est réalisée dans les premiers
centimétres 4 environ 5 cm sous la surface. Le débit total est fixé a 2,5 ml/min, ce qui correspond

a un temps de séjour hydraulique (TSH) de 0,5m/jour.
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Le choix du substrat carboné s'est porté sur l'éthanol, moins onéreux que le glucose.
L'éthanol reste un substrat cher et un surdosage peut entrainer une concentration résiduelle en
carbone élevée. 11 est donc essentiel d'ajuster son apport a la concentration en nitrates a éliminer,
et ce grice aux équations stoechiométriques liant l'apport en éthanol 4 la dénitrification

hétérotrophe (Hambsch et Werner, 1989) :

a/ en absence de croissance bactérienne (équilibre) (équation 3)
5 C,Hs0H + 12 NO3™ ----m-m--- >10 HCO3"+2OH +9H,0+ 6N,

soit un apport de 0.31 g d'éthanol/g de nitrates a éliminer

b/ avec une croissance bactérienne (période de démarrage) (€quation 4)
0,613C,H;OH + NO;3~ ------ >0,102CsH;NO, + HCO3~ + 0,301CO, + 0,902H,0 + 0,466N,

soit un apport de 0,45 g d'éthanol/g de nitrates a éliminer.

Un inoculum constitué de sept souches supposées dénitratantes, isolées dans l'eau
souterraine a traiter et non identifiées, est introduit lors du démarrage des réacteurs. La
concentration en colonies dénombrées dans cet inoculum était de 10°U.F.C./ml. Les analyses
physico-chimiques et microbiologiques réalisées sont identiques a celles mises en place sur les

réacteurs ("up-flow").

4.2. Suivis des cinétiques de dénitrification

Dix ml des échantillons, prélevés a des fréquences variables, sont centrifugés a 5000g
pendant 5 minutes a une température de 4°C. Le dosage des formes minérales de l'azote est alors
effectué sur la phase liquide surnageante dépourvue de bactéries. Le dosage des nitrates, nitrites
et ammoniaque est réalisé selon les normes AFNOR NF T90-045, NF T90-013 et NF T90-015
(Normes de référence pour l'analyse des eaux destinées a la consommation humaine (Arrété du
20 février 1990)) (Annexe 7). La fréquence des dosages, initialement fixée a 4 heures, est

modulée en fonction des résultats obtenus.
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4.3. Exploitation des résultats

L'exploitation des résultats sur tableur conventionnel (Microsoft EXCEL) permet le
tracage des graphiques correspond aux différentes informations rassemblées lors des
prélévements. Lorsque les données sont exprimées en fonction du temps, le graphique xy est
utilisé. Les histogrammes en trois dimensions sont employés pour visualiser l'influence
combinée de deux parametres.

L'utilisation du logiciel STATITCF de I'Institut Technique des Céréales et des Fourrages,
adapté au traitement statistique des données, permet de définir un modéle mathématique liant une
valeur a expliquer a une valeur explicative. Il est utilisé pour déterminer le taux de croissance

maximal des différentes souches bactériennes a partir d'une portion seulement du graphique.

S. ANALYSES BIOCHIMIQUES PAR CHROMATOGRAPHIE
EN PHASE GAZEUSE

S.1. Prépéi‘ation des échantillons

Le systéeme d'identification choisi repose sur une analyse qualitative de la composition
des acides gras des micro-organismes. Les cellules modifient la composition de leurs acides gras
pour maintenir la fluidité de la membrane lorsque les conditions environnementales changent. Il
devient alors essentiel de controler la durée et la température d'incubation des cellules afin de

pouvoir comparer la composition des acides gras avec une collection.

5.1.1. Conditions de croissance des cellules

La composition des acides gras est particuliérement stable lorsque les cellules se trouvent
en fin de phase exponentielle de croissance. Ainsi, les conditions standards pour les bactéries
sont définies pour une température de 28+/-1°C et une période d'incubation de 24+/-2 heures en
aérobiose. Dans le cas des bactéries présentant une croissance lente, la durée d'incubation est
fixée a 48 heures.

Le milieu solide utilisé est le Trypcase-soja (Biomérieux) contenant par litre :
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bio-trypcase 17¢

bio-soyase 3g
chlorure de sodium S5g
phosphate bidpotassique 25¢g
glucose 25¢g
pH 7.3

La croissance de colonie bactérienne est réalisée par repiquage en stries de fagon & obtenir

des colonies isolées et s'assurer ainsi de la pureté de la culture

5.1.2. Composition de réactifs

Quatre réactids sont nécessaires a la préparation des échantillons ; chacun correspondant a
une étape a savoir la saponification, I'estérification, 1'extraction et le lavage. Ils sont préparés en
flacon en verre brun et peuvent étre stockés pendant un mois a température anbiante.

Leurs compositions sont détaillées ci-dessous.

réactif de saponification réactif de méthylation
hydroxyde de sodium 45¢g acide chlorydrique 6N 325ml
méthanol 150ml méthanol 275ml
eau distillée 150ml
réactif d'extraction base de lavage
hexane 200ml hydroxyde de sodium 10.8g
méthyl-ter-butyl-ether 200ml eau distillée 900ml

5.1.3. Préparation des échantillons

La préparation des échantillons pour l'analyse de leurs acides gras membranaires

comporte cinqg €tapes :
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- une étape de centrifugation. Environ 40 mg de poids sec de colonies isolées sur milieu
gélosé sont mis en suspension dans I ml d'eau distillée stérile dans un tube. Le mélange est
centrifugé pendant 20 minutes a 4000 g et a 4°C. Le surnagent est alors évacué.

- une étape de saponification pour libérer les acides gras des lipides cellulaires par lyse de
la bactérie. La base forte renfermant du méthanol combinée a un choc thermique entraine la
mort des cellules par lyse et les acides gras sont alors séparés des lipides cellulaires et
convertis en leurs sels de sodium. Pour cette saponification, 1 ml de réactif est ajouté au
culot cellulaire. Aprés homogénéisation , la suspension est portée & 100+/-1°C pendant 5
minutes puis placée dans de la glace pendant 30 minutes.

- une étape de méthylation aboutissant a la formation de méthyl esthers d'acides gras.
Ceux-ci augmentent la volatilité des acides gras pour I'analyse chromatographique. 2 ml de
réactif de méthylation sont introduits dans le tube puis le milieu est homogénéisé. Le tube
est mis au bain-marie pendant 10+/-1 minutes a 80°C et refroidi rapidement dans de la
glace.

- une étape d'extraction visant a transférer le méthyl esters des acides gras de la phase
aqueuée vers une phase organique grace a une extraction liquide-liquide. 1,25 ml du réactif
d'extraction est introduit dans le tube refroidi et le contact entre les deux phases est réalisé
par agitation manuelle douce pendant 10 minutes. La phase aqueuse est ensuite éliminée.

- la derniére étape consiste & laver la phase organique avec 3 ml de la base de lavage
(§5.1.2.) pendant 5 minutes. Les acides gras libres et les réactifs résiduels se trouvent alors
dans la phase aqueuse inférieure. La phase supérieure est transférée dans un flacon stérile

qui est serti.

5.2. Mise en évidence de la composition des acides gras membranaires
5.2.1. Matériel utilisé et injection des échantillons

Quelques microlitres de I'échantillon contenant les acides gras & analyser sont injectés en
amont de la colonne chromatographique (Hewlett-Packard, modéle 5890, série II)(Annexe 4,

figure 1). Au niveau de l'injecteur, I'échantillon est vaporisé puis entrainé par une phase de gaz
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vecteur (I'hydrogene) qui constitue la phase mobile du systéme. Le gaz contenant 1'échantillon
vaporisé traverse ensuite la colonne capillaire qui renferme la phase dite stationnaire greffée sur
ses parois. A mesure que les constituants de I'échantillon sont entrainés le long de la colonne,
ceux qui présentent une affinité¢ importante pour la phase stationnaire vont étre ralentis alors que
ceux qui n'ont pas ou peu d'affinité sont évacués vers l'extrémité de la colonne. En régle générale,
les composés sont élués par degré de volatilité décroissante ou par poids moléculaire croissant.

A son extrémité, la colonne est reliée a un détecteur a ionisation de flamme(FID) qui va
permettre la quantification des constituants séparés au niveau de la colonne. Le principe de ce
détecteur est basé sur les propriétés de combustion des substances isolées a l'intérieur d'une
flamme d'hydrogéne brilant dans un flux d'air ce qui provoque I'émission d'électrons et la
production d'un courant électrique qui peut alors étre mesuré et enregistré. La limite de détection

du détecteur FID est de l'ordre de 1 pg/ml.

5.2.2. Traitement des données

L'identification des composés recherchés s'effectue par la mesure du temps de rétention
des différerifs constituants du mélange. Le temps de rétention représente le temps €coulé entre
I'injection de I'échantillon et la sortie du constituant. C'est une valeur qui dépend uniquement des
conditions chromatographiques (température de I'injecteur (250°C), débit de gaz (55 ml/min.),...)
d'ou l'importante de réaliser un échantillonnage de substances de concentration connue avant
chaque test (Annexe 4, figure 2). La quantification des constituants est réalisé en comparant la
surface du pic obtenue pour 1'échantillon avec celle enregistrée lors de l'injection de 1'échantillon
de référence. l'identification est réalisée grdce a& une table de composés tirée du systéme
d'identification microbiologique (Microbial Identification System software package, Microbial
ID, Inc., Newark, Del.). Les quantités de chaque pic sont exprimées en pourcentage de la surface

totale.
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3EME PARTIE : RESULTATS ET DISCUSSION




1. INVESTIGATIONS SUR LE SITE

L'évaluation de la contamination d'un site pollué est le résultat d'une démarche qui
commence par la collecte et l'exploitation de l'information existante, se poursuit par des
investigations sur place, 'analyse du danger potentiel, et se termine par I'étude des solutions de

traitement les plus adaptées au cas et la mise en place du procédé retenu (Lecomte, 1995).

1.1. Etat du site

Le site concerné est situ€ a l'aval d'une plate-forme chimique dans un contexte minier ou
le sous-sol présente une pollution diffuse en azote et en hydrocarbures. Un cours d'eau passe a
proximité du site et draine ou alimente la nappe selon les endroits. Sur ce site, cinq bassins de
décantation collectent 'ensemble des eaux usées en provenance de la plate-forme industrielle, a
savoir les eaux pluviales, les eaux de lavage des sols et aires de chargement, les eaux usées des
appareils de fabrication, de lavage des gaz et des batiments (hormis celles issues des sanitaires,
lavabos et restaurant) et les condensats recyclables (figure 13). Ces bassins de décantation sont
creusés dans des assises crayeuses pratiquement affleurantes sous un recouvrement limoneux ou
de remblais ae moins d'un métre d'épaisseur au droit de la plate-forme. Cette formation crayeuse
constitue le principal réservoir d'eau souterraine de la Région Nord-Pas de Calais. Pendant plus
de 40 ans, les eaux décantées s'infiltraient dans la nappe sous-jacente via les bassins de
décantation. La masse d'azote, principalement sous forme ammoniacale, injectée chaque année a
été estimée a 1400 tonnes, entrainant une pollution diffuse de la nappe sur plusieurs kilomeétres
en aval du site. En décembre 1989, une infiltration massive des effluents, depuis les bassins vers
la nappe, a provoqué une hausse importante de la pollution azotée sur un temps court créant un
front de pollution. Suite a4 une demande de la D.R.I.R.E., les bassins ont été étanchés en 1990
stoppant ainsi toute pollution de la nappe. Cependant, les déversements des eaux provenant de la
station d'épuration communale dans le cours d'eau se poursuivent a ce jour.

Une étude antérieure (Darmendrail et Pernel, 1991), réalisée grace a des financements de
la société concernée, du Ministére de I'Environnement (titre VI-protection des eaux souterraines)
et du Ministére de I'Industrie (Crédits Service Public/BRGM), a permis de mettre en évidence

une importante contamination, de type azotée, de I'aquifére crayeux.
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Figure 13 - Localisation de la zone du site industriel et des bassins de décantation
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L'azote est essentiellement retrouvé sous sa forme "nitrates" (a 1'aval hydraulique du site, cette
concentration atteint 1 500 mg NO;/1). Des analyses de type C3, C4a et C5! (Annexe 8, tableau
2) ont été effectuées sur des échantillons d'eau prélevés dans les ouvrages les plus
caractéristiques. Elles ont porté sur les éléments et composés chimiques suivants : cations et
anions majeurs, parametres toxiques et indésirables, hydrocarbures polycycliques aromatiques,
pesticides organophosphatés et chlorés, herbicides azotés, haloformes apparentés. Hormis la
présence en quantités importantes d'azote, les résultats de ces analyses ont montré la présence de
chlorures, de sulfates, de potassium, d'arsenic (55 pg/l), de détergents ioniques (0,36 mg/l),
d'’hydrocarbures polycycliques aromatiques (HPA, 0,69 pg/l)) ainsi que de pesticides et
herbicides. La mise en évidence des HPA laisse supposer une contamination résiduelle de
I'environnement par les anciennes activités industrielles de la zone d'étude. L'extension latérale
de cette pollution ne pourra étre précisée que par des analyses complémentaires d'eau prélevée
sur les ouvrages de contrdle situés a l'aval hydraulique. Son extension longitudinale atteint

plusieurs kilométres en aval.

Aprés étanchéification des bassins de décantation, on pouvait remarquer, sur tous les
piézomeétres proches des bassins et situés a l'aval hydraulique, une diminution trés nette de la
concentration en substances azotées apres étanchéification des bassins (Bouexiere, 1993). Par
contre, ceux situé€s a plus d'un kilometre du site voyaient leurs teneurs augmenter petit & petit
(vitesse faible de déplacement des pollutions de la nappe). Les bassins ayant €té étanchés, une
des sources de pollution azotée de la zone d'étude a été éliminée. Toutefois, des relargages des
substances azotées stockées sous les bassins dans la zone de battement de la nappe se produisent
lors des remontées de la nappe augmentant périodiquement la teneur en azote de 1'aquifére, et ce

tant que le stock ne sera pas épuisé.

1 Programmes d'analyses d'échantillons réalisés grice aux normes homologuées en relation avec les exigences de
qualité des eaux (décrét n°91-257 du 7 mars 1991)
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1.2. Suivi de la pollution azotée aprés 1993

La phase d'acquisitions complémentaires de données physico-chimiques et
microbiologiques entreprise en 1993 permet de parfaire 1'état de connaissance du milieu dans la
zone d'étude. Cette phase constitue une premiere étape pour permettre 1'élaboration d'un projet
d'expérimentation en vue de la réalisation d'un pilote de dénitrification iz sifu dans la nappe de la
craie. Pour effectuer ce suivi, il a été nécessaire de compléter le réseau d'observation par la
réalisation d'un nouveau piézomeétre de contrle (P75) dans la zone d'étude (figure 14). Ce
piézometre est placé a mi-distance entre les bassins de décantation (P15, PO1) et le piézomeétre
P12 ou les concentrations en nitrates apparaissent "anormalement” faibles. La réalisation de
sondages carottés avec prise d'échantillons intacts sur 5 métres de profondeur pour analyses
physico-chimiques et microbiologiques a été effectuée ainsi que des prélévements d'échantillons
d'eaux de la nappe de la craie et du cours d'eau.

Nous limiterons les résultats présentés aux aspects les plus caractéristiques de la pollution
présente.

L'appréciation du degré de pollution liée a l'activité du site nécessite le choix d'un état de
référence "naturel” de la nappe, suffisamment éloigné, et en amont, de la zone d'infiltration des
bassins. La connaissance de l'historique de la pollution azotée du site nous a conduit a choisir le
piézomeétre P14 comme référentiel. Le piézomeétre P14 se trouve en effet en amont hydraulique

des bassins de décantation dans 1'axe Nord Nord-Ouest/Sud Sud-Est d'écoulement de la nappe.

1.2.1. Analyses physico-chimiques
Les principaux résultats obtenus sur les sols et les eaux sont présentés tableau 5.

L'ensemble des résultats est repris en Annexe 8, tableaux 3 et 4.
IIs mettent en évidence :

v une concentration élevée en nitrates (109 mg NO;7/l dans P14) en amont du site

industriel (Tableau 5, figure 15),
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Figure 14 - Carte piézométrique de la nappe a I'aval proche des bassins de décantation en

octobre 1993
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p14* | P00 | Po1 | P02 | PO8 | P09 | P12 | P13 | P15 | P16 | P18 | P19 | P48 | P75
pH 705 | 7.04 | 661 | 681 | 808 | 653 | 697 | 697 | 679 | 664 | 712 | 6.60 | 7.09 | 6.66
T(°C) 12 166 | 174 | 129 | 112 | 125 | 134 | 124 | 183 | 158 | 131 | 144 | 125 17
NOjy
(mg/M) | 109 556 :| 1870 | 528 146 0.4 0.6 489 | 1590 | 1027 | 59.8 | 784 99 929
NO,
(mg/) | <0.05 <005 | 005 | 009 | 149 | <005 | <0.05 | <005 | 005 | 047 | <005 | 012 | <0.05 | 0.5
NH,*
(mg/l) | <0.05 | 115 265 25 | <0.05 | 2.1 23.3 1 350 124 | <0.05 | 266 | 3.35 130
CoT
(mg/l) 1.7 2.5 3 2.5 2.2 8.4 3.2 2.9 3.5 3.9 4.3 2.5 2.6 4.2
HPA
(ng/l) | <0.005 | 0.057 | 0.038 | <0.005 | <0.005 | 0.02 | 0.034 | <0.005 | 0.27 | 0.017 | 0.016 | 0.009 | 0.01 | 0.425

08

Tableau 5 - Analyses physico-chimiques réalisées sur la nappe de la craie (octobre 1993) (Institut Pasteur de Lille )

[* : piézométre situé en amont hydraulique de la source principale de pollution azotée, servant de témoin]
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Figure 15 - Carte des isoconcentrations en nitrates (mg/l) (état de la nappe en
novembre 1993) (modélisation réalisée grace au logiciel SESAME,
BRGM)
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v des concentrations en nitrates oscillant, dans le panache de pollution, entre 150 mg NO;
/1 en aval hydraulique de la plate-forme industrielle (P08) et 1870 mg/l pour les ouvrages

les plus pollués (P01) (figure 15),

v de faibles concentrations en azote, sous toutes ses formes, ainsi qu'en Carbone
Organique Total (COT) dans la formation crayeuse (analyses des matériaux solides du

sous-sol , cf Annexe 8, tableau 4)

v une température de l'eau anormalement élevée (moyenne : 14,24°C, écart-type : 2,23),
indiquant un gradient thermique se développant depuis les bassins de la plate-forme
(18,3°C dans P15) sur plusieurs kilometres (15,8°C dans P16)(figure 16). Ce parameétre
constitue un bon traceur de la pollution issue de la plate-forme industrielle (coefficient de
corrélation entre la température et l'ammoniaque égal a 0,91) car les eaux de process
s'infiltrent dans la nappe a une température proche de 40°C au droit du site. Il parait
probable, au vu de ces résultats, qu'il existe toujours une pollution au droit de la plate-

forme,

v un pH proche de la neutralité dans la zone d'étude (Annexe 8, tableau 3),

v des teneurs en nitrites, forme instable de 1'azote en nappe libre, variant entre 0,05 et 1,49
mg/l (figure 17). Les concentrations relativement élevées peuvent s'expliquer soit par une
nitrification ou une dénitrification s'arrétant au stade NO,", soit par une pollution parasite.
En effet, certains piézométres (P12, P16, P75, P48, P13) sont situés en zone agricole. Les
nitrites peuvent provenir de l'oxydation de l'ammoniaque des engrais azotés dans les

couches superficielles du sol et entrainés dans la nappe par I'eau infiltrée.

v une forme ammoniacale, sous laquelle se trouve la majeure partie de l'azote des
effluents rejetés par la plate-forme industrielle, uniquement présente dans le panache de

pollution (figure 18).
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Figure 16 - Répartition de la température (°C) dans la nappe de la craie (état de novembre 1993)
(modélisation réalisée grace au logiciel SESAME, BRGM)
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Figure 17 - Carte de répartition des concentrations en nitrites (mg/l) dans la nappe de la craie (état

de novembre 1993)
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1.2.2. Analyses microbiologiques

En ce qui concerne la qualité microbiologique des eaux et des formations sous-jacentes,
les résultats obtenus montrent la présence d'une flore hétérotrophe dénitrifiante capable de se
développer dans la nappe et les sols! . D'une maniére générale, on estime que la flore viable et
cultivable représente 30% de la flore réellement présente. Dans les formations géologiques, les
résultats obtenus montrent que le nombre d'Unités Formant Colonies (UFC) diminue lorsque la
profondeur augmente (tableau 6 & Annexe 8, figures 1, 2, 3, 4). Ce phénoméne est mis en
évidence a la fois pour la flore totale et la flore "dénitrifiante”. Au droit du piézométre P15,

proche de la source de pollution, la flore dénitrifiante apparait dominante sur la majorité des

échantillons.
piézométre profondeur du dénombrement en UFC x 102/g log UFC
prélévement (m) nature du milieu gélosé /g
PCA+gle PCA+glctNO;” | PCA+gle
P15 2,1 190 460 2.7
2,6 230 190 2.36
3,1 76 170 1.88
3,5 19 240 1.28
P75 2 0 0 -
3 52 63 1.72
4 190 26 2.27
4.8 26 23 1.41
P12 1 1500 1500 3.18
2 130 540 2.73
P16 1.5 3400 3500
1,65 840 440

Tableau 6: Analyses microbiologiques effectuées sur les échantilions de sol (octobre 1993) [les
cases grisées indiquent les prélévements de sol réalisés dans la nappe] [PCA, Plate
Count Agar - glc, glucose - NO3-, ion nitrate - UFC, Unité Formant Colonie]

1 Comparativement, Reasoner et Geldreich (1985) ont dénombré, sur milieu PCA, 210 UFC/ml dans I'eau destinée &
la consommation humaine apres 48 heures d'incubation.
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Au niveau des piézomeétres P12, P16 et P75, les dénombrements suggérent qu'il s'agit
essentiellement d'une flore fermentative anaérobie stricte ou anaérobie facultative. Sur les
¢chantillons prélevés dans les formations supérieures des piézométres P12 et P16, le nombre plus
important de micro-organismes dénombrés est la résultante de 1'apport de nutriments (notamment
en carbone et phosphates) par lessivage des sols agricoles superficiels (mAnnexe 8, tableau 4).
Le passage dans la zone saturée entraine une baisse rapide du nombre de colonies
dénombrées. Selon les analyses physico-chimiques réalisées sur les eaux, deux explications sont
possibles :
v le caractére nocif de 'eau liée a la présence de polluants secondaires inhibiteurs tels que
les cyanures (106 pg/l dans P16), les hydrocarbures (0,27 et 0,425 pg/l respectivement dans
P15 et P75)(m Annexe 8, tableau 3), ou d'autres non analysés,
v l'absence de substrat carboné facilement assimilable par les micro-organismes.

Dans l'eau, les premiéres observations montrent un niveau d'activité bactériologique faible

proche de celui observé dans le piézométre de référence (P14) (tableau 7).

log UFC
numération en UFC X 10%/ml /ml
numéro du teneur en nitrates PCA+glc PCA+glc+NO5~ PCA+glc
piézomeétre (mg/l)
P14* &9 1 4,7 0
P15 1570 320 1,1 2.51
PO1 1885 2,83 3,16 0.45
P02 580 1,6 5,1 0.2
P75 895 37 25 1.57
P08 128 3,2 5,6 0.51
P12 2 11 1,4 1.04
P16 955 5,2 7,8 0.72

Tableau 7 - Analyses microbiologiques effectuées sur les échantillons d'eau (octobre 1993)
* piézométre, situé en amont hydraulique de la source principale de
pollution azotée, servant de témoin [PCA, Plate Count Agar - glc, glucose
- NO3’, ion nitrate - UFC, Unité Formant Colonie].
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Seuls les piézometres P15 proche de la source de pollution, et P75 proche du cours d'eau,
présentent des concentrations microbiologiques plus élevées. A l'exception de ces deux
piézometres, il semble donc que la concentration en nitrates de I'eau ne constitue pas le facteur
limitant la croissance microbienne. Par contre, les conditions physico-chimiques, ou encore un
pH éloigné de la neutralité, peuvent exercer une influence néfaste sur les micro-organismes. Dans
le cas présent, les valeurs de température et de pH ne constituent pas des paramétres limitant la
croissance bactérienne. Le principal facteur limitant de la croissance microbienne est I'absence de
substrat carboné utilisable par les micro-organismes hétérotrophes. En effet, la présence d'une
flore "totale" plus importante au droit des piézométres P15 et P75, est corrélée avec la présence
d'une source de carbone importante en ces points (Hydrocarbures Polycycliques Aromatiques
dans le premier cas et matiéres organiques d'origine domestique dans le second cas). Néanmoins,
sur l'ensemble des prélévements réalisés, la croissance bactérienne sur milieu gélosé n'est
observée qu'aprés 48 heures (& 20 et 37°C), en réponse aux propriétés contraignantes et
défavorables du milieu souterrain. Dans des milieux ou la pression environnementale est forte
(faible concentration en nutriments,...), les souches sélectionnées ne sont que trés rarement celles

présentant les temps de doublement les plus courts (Yanagita, 1990).

Des analyses microbiologiques plus complétes sont réalisées sur le piézométre (P01) afin
de caractériser la flore viable et cultivable rencontrée dans la nappe prés de la source de
pollution. Aucune entérobactérie d'origine "fécale" n'est dénombrée sur le milieu T.T.C. a 41°C,
ce qui valide le fait que les bassins de décantation ne collectent pas les eaux domestiques usées.
La flore dénombrée est constituée, dans sa grande majorité, de colonies bactériennes. Les levures
et moisissures représentent moins de 0,01% de la flore observée en aérobiose (figure 19).

La flore bactérienne apparait n'étre constituée que d'un nombre limité de colonies
morphologiquement différentes que l'on observe aussi bien en aérobiose (PCA+glc) qu'en
anaérobiose (PCA+glc+NO;"). L'observation a 'oeil nu des boites de Pétri a permis d'isoler neuf
types de colonies bactériennes différents. Des tests de caractérisation rapide ont alors été

effectués sur chaque type. Ils mettent en évidence (tableau 8) :
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. levures & moisissures
milieu PCA+glc

(<0.01%) Micrococcus varians

\[ (44%)

\\\‘\

flore totale denombree : Xanthomonas maltophila
2,83x 10°U.F.C./ml (9%)

Micrococcus roseus

(2%) h
Sphingomonas paucimobilis
(13%)
Bacillus sp.
(1%)
Chromobacterium sp.
Aeromonas hydrophila (2%)
(25%) Pseudomonas fluorescen:
(4%)

milieu PCA+gle+NOy” Bacillus sp.

ahaSebines 0
e Pseudomonas fluorescens (2%}
flore totale dénombrée : (5%) Micrococcus varians

3,16 x 10°U.F.C./ml SR /- (41%)

Xanthomonas maltophila

(13%)
Micrococcus roseus
(1%)

Sphingomonas paucimobilis
(18%)

Chromobacterium sp.
(2%)

Aeromonas hydrophila
(18%)

Figure 19 - Répartition des différents micro-organismes viables et cultivables dénombrés au
niveau du piézometre PO1 (octobre 1993)
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colonie isolée forme | Gram [ oxydase Kligler type catalase Mannitol-Mobilité-nitrates profil API identification
bactérie ‘respiratoire 20NE
glucose | lactose | gaz mannitol | mobilité | NO, en | NO, en
NO, N,
- rorﬁé coque + - + - - aéro + - - + - Micrococcus
blanche strict varians
ronde translucide | bacille - + + - + |aéro-ana | + + + - 7530014 Aeromonas
hydrophila
jaune bacille - + - - - aéro - - + 1461204 Sphingomonas
strict paucimobilis
blanche coque + - aéro + - Micrococcus
envahissante strict roseus
ronde beige bacille - - - - - aéro - - + - - 1472341 Xanthomonas
strict maltophila
beige bacille - + - - - aéro + - + + - 5142555 | Chromobacterium
strict sp.
moisissure beige Moisissures
ronde rose aéro Levures
strict
irreguliere bacille | + - + - - |aéro-ana + - + + - Bacillus sp.
blanche en chaine
beige bacille | - + - - - aéro + - + - + 1147455 Pseudomonas
strict fluorescens

Tableau 8 - Caractérisatibn des flores dénombrées dans la nappe au droit du piézométre PO1 (octobre 1993)



- I'absence de bactéries anaérobies strictes,

- un nombre élevé de colonies gram positives (48%),

- la mobilité de la majorité des souches rencontrées,

- 'utilisation des nitrates comme accepteurs d'électrons en absence d'oxygéne par 98% des
souches dénombrées. Au sein de cette population, 62% des colonies ne réalisent que 1'étape

de dénitratation et 38% réduisent successivement les nitrates puis les nitrites.

Comme déja mentionné, la dénitrification est due trés souvent a l'action successive de
souches de bactéries hétérotrophes qui, en conditions limitantes en oxygeéne, réduisent d'abord les
nitrates en nitrites, puis en gaz. L'étape de dénitratation est I'étape la plus productrice d'énergie. Il
apparait en conséquence logique que les bactéries dénitratantes soient les plus nombreuses dans
les conditions physico-chimiques de la nappe (présence de nitrates, oxygéne et carbone
limitants). Par ailleurs, une partie de 'azote nitrique peut étre utilisée a la synthese de bactéries

jouant un réle épurateur autre que 'élimination des nitrates.

Les tests biochimiques, éventuellement complétés par 1'étude des profils API 20 NE, ont
permis de déterminer de facon présomptive le genre voire l'espece des souches bactériennes
rencontrées : Micrococcus varians, Micrococcus roseus, Aeromonas hydrophila, Sphingomonas
paucimobilis, Xanthomonas maltophila, Pseudomonas fluorescens, Bacillus sp. et
Chromobacterium sp..

Parmi ces micro-organismes, Aeromonas sp. a été particulierement étudiée en raison des
maladies gastriques qu'elle est susceptible de provoquer (Golik ef al., 1990). Sa présence est
observée aussi bien dans les eaux usées (Boussaid er al., 1991) que dans les eaux souterraines
(Kersters et al., 1995). Au vu des résultats publiés par Kersters et al. (1996), la densité de
Aeromonas hydrophila (~50 UFC/ml), rencontrée dans la nappe de la craie au droit du
piézométre PO1, est trés fortement supérieure a celle habituellement mise en évidence dans les
eaux naturelles (~0.01 UFC/ml). Une des explications possibles pourrait étre la grande capacité
d'adaptation de cette souche a un environnement ou la concentration en azote constitue le

principal paramétre sélectif.
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1.3. Conclusions

1.3.1. Possibilités de traitement applicable a la nappe de la craie

Lorsqu'll y a contamination des eaux souterraines, plusieurs méthodes peuvent étre mises
en oeuvre pour en limiter I'extension et pour entreprendre les travaux de dépollution. Mais sauf
exception, ces procédés ne permettent pas la réhabilitation compléte de la nappe (Académie des
Sciences, 1991) ; on ne retrouve pas les "teneurs originelles".

Le probleme le plus important souligné par cette étude est constitué par les trés fortes
concentrations en nitrates (dépassant en certains points 1500 mg NO; /1), dix fois supérieures aux
concentrations (50 - 150 mg NO;7/1) rencontrées lors des expériences de traitement in situ déja
réalisées (Collin et al., 1984 ; Boussaid ef al., 1985 ; Braester et Martinell, 1988 ; Mercado et al.,
1988). Dans le cas présent, le choix du procédé de dénitrification doit répondre a plusieurs
exigences (Ouvrage collectif, 1990) :

v élimination des nitrates sans accumulation de nitrites, ni d'ammoniaque,

v augmentation faible de la biomasse microbienne au cours du déroulement de la
dénitrification pour éviter le colmatage des ouvrages,

v stabilisation du procédé et des rendements pendant de longues périodes de

fonctionnement.

Nous nous sommes intéressés aux procédés biologiques d'épuration, mais il apparait
évident que l'on pourrait envisager d'autres solutions utilisant les procédés de traitement physico-
chimiques (résines échangeuses d'ions par exemple). Les procédé€s physico-chimiques nous sont
en effet apparus moins adaptés au probléme propre du site notamment en raison de la
maintenance lourde qu'ils nécessitent. Les installations de dépollution biologique peuvent étre
regroupées en deux classes :

v Le piége hydraulique. La création de cones de dépression par pompage dans la nappe,

suivie d'un traitement en surface, reste la technique la plus mise en place en France. Compte
tenu de l'importante fracturation de la craie dans la zone d'étude, la mise en place d'un picge

hydraulique efficace suppose le prélévement d'environ 3 600m3/jour a traiter dans une
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installation de surface (Darmendrail et Pernel, 1991). Le traitement en surface de l'eau
prélevée doit, par ailleurs, étre complété par la diminution des apports en azote dans le cours
d'eau. de telles conclusions résultent de la réalisation d'un modéle de transfert, basé sur 1'état
réel en 1991, mis en évidence lors des différentes campagnes d'analyses dans le secteur
d'étude, et simulant une pollution chronique d'une durée de 30 ans )(figure 20). Selon le
modele, les concentrations en nitrates dans les ouvrages les plus pollués (& savoir, a
proximité des bassins) ne diminueraient de fagon sensible qu'apreés 5 a 10 ans de traitement
(Bouexieére et al., 1994). Les concentrations résiduelles dues a la pollution issue de la plate-

forme industrielle seraient alors inférieures a 500 mg/1.

v la stimulation des phénoménes de dénitrification biologique pour accélérer la
décontamination de I'aquifére crayeux. L'absence de substrat carboné et, par conséquent,
le faible nombre de micro-organismes dénombrés (inférieur 4 10% U.F.C./ml) dans les sols et
la nappe ne permettent pas d'envisager une réduction biologique spontanée de la totalité des
nitrates présents dans la nappe. L'addition d'une source de carbone organique permettrait la
stimulation de la dénitrification mais les effets de ce processus ne seraient ressentis qu'apres
plusieurs semaines ; cette durée étant nécessaire a l'augmentation de la biomasse. L'apport

d'un inoculum permettra de faciliter le démarrage de la dénitrification.

1.3.2. Perspectives de traitement du site

Au vu des concentrations en nitrates a traiter, notre choix s'est orienté vers une
dépollution ir situ utilisant les capacités dénitrifiantes de la flore présente dans la nappe et les
formations géologiques sus-jacentes. Ce choix repose sur le coiit inférieur de cette solution et une
meilleure intégration dans I'environnement du site.

Comme cela a été souligné ci-dessus, il sera nécessaire de mettre en place un inoculum.
Celui-ci peut contenir des micro-organismes exogeénes connus pour leur bonne capacité a

dénitrifier.



CONCENTRATION EN AZOTE TOTA

(g/1)
¥ ¢ > 5.000
N 1.000 < C < 5.000
] 0.500 < C < 1.000
/ 0.250 < C < 0.500
(@ 0.100 < C < 0.250
. : 0.050 < C < 0.100
0.025 < C < 0.050
] 0.000 < C < 0.025
C = 0.000

S T ™ | ' T

Figure 20 - Carte reconstituant la pollution chronique de la nappe aprés 30 ans d'activité
industrielle et 11,5 ans aprés la pollution accidentelle avec une diminution des
rejets a 100 tonnes par an et 10 ans aprés la mise en fonction d'un puits de
dépollution pompant en continu 150m3/h (logiciel SESAME, BRGM)

94



L'introduction de micro-organismes modifiés dénitrifiants dans un environnement compétitif non
stérile nécessite qu'ils soient capables de survivre en nombre suffisant et gardent la capacité
d'exprimer le phénotype catabolique désiré. Malheureusement, un déclin général des micro-
organismes exogenes introduits a déja été observé (Bamault et Sylvestre, 1993). Cette
constatation est a 1'origine du regain d'intérét pour 1'écologie microbienne et 1'étude des activités
métaboliques de la flore indigéne. L'inoculum peut également étre constitué de micro-organismes
indigénes multipliés ex situ. Les dénombrements de la flore microbienne de la nappe ont mis en
évidence la présence de micro-organismes hétérotrophes n'utilisant pas les nitrates dans un
environnement fortement pollué par les nitrates. L'équilibre nutritionnel naturel établi souligne
l'intérét d'utiliser un écosystéme indigéne constitué a la fois de micro-organismes dénitrifiants et
non-dénitrifiants lors de la mise en place d'une unité de dénitrification afin de respecter

1'équilibre microbien

Dans le procédé de dépollution in situ choisi, la porosité de la craie, roche-mére de la
région d'investigation, va jouer un rdle important car plus elle sera élevée, plus la masse de
bactéries fixées par unité de volume sera importante et par conséquent, plus la charge volumique
traitée pourra étre élevée. Dans la zone d'étude, la porosité de la craie est importante (15%) et le
caractére pulvérulent de ce matériau engendre un risque de colmatage du support par la biomasse
et le gaz produits au cours de la dénitrification. Si des lavages périodiques des supports sont
possibles en réacteurs ex situ, le colmatage reste le premier paramétre susceptible de provoquer

une baisse de l'efficacité de I'installation in situ, voire son arrét complet.

Afin de mieux connaitre et comprendre les parametres qui gouvernent la dénitrification de fortes
teneurs en nitrates, les expériences mises en oeuvre dans la suite du travail seront consacrées a :
v des essais de dénitrification en réacteurs de laboratoire, dans les conditions hydrauliques
et physico-chimiques de la nappe de la craie, afin de mieux comprendre la dénitrification a
forte teneur en azote, puis de déterminer les apports optimaux en nutriments,
v l'étude morphologique et physiologique des souches dénitrifiantes rencontrées lors des

essals en réacteurs.
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2. ESSAIS DE DENITRIFICATION

Afin de permettre l'adsorbtion de la microflore telle qu'elle se réalise dans une aquifére, nous
avons €tudier la dénitrification en réacteurs a biofilms fixés sur des supports minéraux. Ces
réacteurs sont trés efficaces pour la dénitrification car ils permettent :
v un temps de séjour hydraulique (TSH) suffisant pour un rendement important de la
réaction. En effet, le piége biologique créé au sein de biofilms permet d'augmenter le temps
de contact entre les micro-organismes et l'eau, et crée des zones d'anaérobiose (Gongalves
etal., 1994).
v la diminution des risques de lessivage puisque la biomasse est fixée sur un support,
permettant de faire face a des variations de débit (Ryhiner et al., 1994).
v la dimintuion des volumes des réacteurs (Jansen et al., 1994).
Les principaux inconvénients sont les risques de colmatage et l'apparition & moyen terme de

passages préférentiels de 1'eau (Liessens ef al., 1988).

2.1. Déroulement des expériences
2.1.1. Les réacteurs up-flow (verticaux)

Le travail réalisé avec les réacteurs up-flow est une étude comparative des capacités de

réduction des nitrates de deux réacteurs a biofilms fixés.

Théoriquement pour les genres de supports utilisés (craie ou pouzzolane), le nombre de
bactéries fixées est de 108U.F.C./ cm? de réacteur. Dans le cas d'un volume utile de 35 litres, la
masse supposée de 3,5 g de bactéries permet théoriquement la réduction de 1120 mg NO;” soit
32g NO3'/m3 Jjour [équation (1)? liant la réduction des nitrates a la consommation de glucose (v
4.1.1.)]. Ceci correspond a la masse maximale théorique de nitrates que peut réduire la biomasse

bactérienne fixée dans un réacteur. Au sein des réacteurs up-flow, la montée en charge est

2CgH] 906 + 5,6 NO3™ + 9,6 H' + de -r-ermemenv > 6 COy + 10,8 HyO + 2,8 Ny
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réalisée de fagon progressive afin de ne pas provoquer une intoxication des micro-organismes en
raison des concentrations trés importantes en nitrates et en ammoniaque. Cette période de
démarrage permet l'augmentation progressive de la charge volumique en nitrates jusqu'a sa
valeur maximale, tout en maintenant un temps de séjour relativement court de 1'eau dans les
réacteurs. ['alimentation en eau polluée par les nitrates se fait & une concentration en nitrates
telle que la charge volumique soit égale au 1/10¢éme de la charge volumique maximale théorique
(environ 3 g NO3'/m3 Jjour).

Sur la période de 0 a 10 jours, le temps de séjour est fixé arbitrairement & 6 jours (figure
21). Le faible débit total favorise la fixation et le développement des micro-organismes sur les
supports minéraux. Le temps de séjour hydraulique (TSH) est ensuite abaissé a 3 jours (période
jo+10 a jo+13) puis a 1,5 jours (période jo+13 a jo+24). Sur ces périodes, la charge volumique en
nitrates se trouve ainsi multiplier par deux. L'augmentation du débit total qui en résulte permet
d'accroitre dans la méme proportion le débit de glucose et de faciliter la répartition du substrat

carboné dans les réacteurs.
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Figure 21 - Augmentation de la charge volumique en nitrates(M) et variation du temps de
séjour hydraulique (-) dans les réacteurs up-flow
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En raison des fluctuations importantes des rendements azotés qu'engendre ce faible temps de
séjour hydraulique (1,5 jours), nous avons préféré fixé le TSH final a 3 jours.L'accroissement de
la charge volumique est alors réalisé par une augmentation de la concentration en nitrates dans
l'eau d'alimentation. Dans la pratique, 'eau de nappe utilisée est de moins en moins diluée jusqu'a
I'utilisation de l'eau de nappe pure contenant environ 1 200 mg NO;7/l. Les fluctuations des
concentrations en nitrates dans l'eau de nappe, liées aux périodes de pompage dans la nappe, se

répercutent normalement sur la charge volumique.

2.1.2. Les réacteurs horizontaux

L'objectif de l'étude en réacteurs horizontaux est de se placer dans des conditions trés
proches de celle de la nappe a traiter (TSH, concentrations en nitrates et en polluants
secondaires).

Quatre réacteurs (R1 a R4) ont €té utilisés en paralléle pendant cing périodes de temps

spécifiques (tableau 9)

période/apport R1 R2 R3 R4
jo a jot+36 éthanol faible éthanol faible éthanol fort éthanol fort
phosphates phosphates
jo+37 a jo+43 aucun aucun aucun aucun
jot+44 a jot+90 éthanol faible éthanol faible éthanol fort éthanol fort
phosphates phosphates
jot91 a jo+145 éthanol faible éthanol faible éthanol fort éthanol fort
Fer, Cuivre, phosphates Fer, Cuivre, phosphates
Cobalt Fer, Cuivre, Cobalt, Fer, Cuivre,
Molybdéne Cobalt Molybdene Cobalt
Molybdéne Molybdéne
jot146 a jo+190 |aucun aucun aucun aucun

Tableau 9 : Déroulement des essais de dénitrification en réacteurs horizontaux [éthanol faible (0,31
g éthanol/g NOj"), éthanol fort (0,45 g éthanol/g NO;"), [PO43‘](1)* < 4,4 mg/l, [fer]* =
200 pg/l, [cuivre]* = 1 mg/l, [cobalt]* = 50 pg/l, [molybdeéne]* = 50 pg/l]

(1) * . les concentrations en éléments métalliques appliquées a l'entrée des réacteurs sont égales aux valeurs maximales
admissibles imposées par la Iégislation en matiére d'alimentation en eau potable. Pour le cobalt et le molybdéne (pas de CMA),
la concentration a été fixée identique a celle du manganése et du magnésium (50 pg/l).
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@ période 1 : de jo a jo+36, période correspondant a la phase de stabilisation des réacteurs.
Un apport en éthanol, a différentes concentrations, et éventuellement en phosphates, est
réalisé. Cette période a pour objectif principal de mettre en évidence l'influence des différents
apports sur la vitesse de mise en place de la dénitrification,

€ période 2 : de jo+37 a jo+43, ou l'apport a été stoppé de fagon a voir l'incidence sur la
dénitrification d'une carence nutritive (éventuellement provoquée par un incident technique),
@ période 3 : de jo+44 a jo+90, période de reprise de l'alimentation en éthanol avec ou sans
phosphates aux concentrations définies lors de I'étape 1. Cette phase permet de déterminer les

concentrations limites que I'on peut atteindre dans nos conditions expérimentales,

@ période 4 : de jo+ 91 a jo+145 : I'apport de nutriments est complété par 1'ajout de 4 métaux
impliqués dans les enzymes de la dénitrification (fer, cuivre, cobalt, molybdéne). Le nickel,
déja présent dans la nappe n'a pas €té rajouté,

@ période 5 : de jo+146 a jo+ 190 : Tout apport externe est supprimé. En effet, il apparait
difficilement envisageable de poursuivre infiniment des apports en substrats lors de la mise ne
place du pilote in situ. Cette période a donc pour objectif de suivre 1'évolution du systéme
apres retour aux conditions physico-chimiques naturelles de la nappe de la craie.

2.2. Influence du substrat carboné et des phosphates sur la dénitrification
2.2.1. Sur la réduction des nitrates et des nitrites
a/ les réacteurs up-flow

La période de démarrage est écourtée grace a une large inoculation des réacteurs. Au sein
du réacteur "Pouzzolane", le rendement de dénitrification augmente tres rapidement (figure 22).
Parallélement, on observe un retard du démarrage apparent de la dénitratation dans le réacteur
"Craie", d{ & un relargage des nitrates d'origine agricole et stockés dans la roche. Cependant, ceci
n'a pas été vérifié par un dosage des nitrates adsorbés sur la roche. Puis, le rendement de
dénitratation augmente rapidement. Au sein des deux réacteurs, l'efficacité de la dénitratation
diminue périodiquement lors de chaque modification de la charge volumique. A chaque
changement de débit ou de charge, I'équilibre du systeme est rompu. Un certain temps (de 2 a 7

jours) correspondant a une nouvelle croissance cellulaire est alors nécessaire pour obtenir un
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nouveau régime permanent. De plus, d'importantes chutes de rendement, particuliérement dans le
réacteur "Pouzzolane" sont observées ; elles sont dues a la rupture de l'alimentation en glucose
par colmatage des tuyaux en raison de la prolifération de bactéries hétérotrophes et

l'agglomération de poussieres de roches favorisées par le faible débit.
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Figure 22 : Evolution du pourcentage de nitrates €liminés en fonction de la charge appliquée et de la nature du
support (Ml : charge volumique en nitrates ; @ : réacteur pouzzolane ; O : réacteur craie).

Apres adaptation de la flore aux nouvelles conditions, les rendements de réduction des
nitrates se stabilisent entre 90 et 99 %, ce qui correspond a une concentration résiduelle
inférieure a 100 mg NO;~ dans l'effluent. Au terme de I'expérimentation (jo+98), la charge
volumique atteinte est égale a 285 g NO3'/m3 jour. Elle est trés supérieure a la valeur théorique
de32 g NO3'/m3 jour. Une explication possible réside dans le fait que nous n'avions pris en
considération, lors de I'estimation de la charge volumique, que la flore fixée sur la roche. Or on
observe la présence de flocs bactériens en suspension et d'une flore libre dénitrifiante présente en

grande quantité dans les réacteurs (§2.5). De plus, leur adaptation rapide & une nouvelle
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augmentation de la charge laisse supposer une croissance rapide de la flore dénitrifiante (environ
24 heures).

Les nitrites résultant de la réduction des nitrates ont été dosés dans le compartiment
d'entrée du réacteur et dans l'effluent, en début et en fin d'expérience, c'est a dire durant la
période de montée en charge des nitrates et lors de l'application de la charge maximale. Au sein
du réacteur-craie, il apparait que les nitrites s'accumulent de fagon importante dans le

compartiment d'entrée puis sont partiellement éliminés dans l'effluent (figure 23).
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Figure 23 : Evolution des concentrations en nitrites en fonction de la charge appliquée dans le
réacteur-craie [charge volumique en nitrates (M) ; influent (O) ; compartiment d'entrée (@) ;
effluent (@)].

On peut donc en conclure que la réduction des nitrates débute des l'introduction de I'eau
polluée dans les réacteurs grace a des bactéries non fixées sur la roche.
Le phénoméne inverse est observé dans le réacteur-pouzzolane ou, a forte charge volumique en
nitrates, la concentration en nitrites apparait plus élevée dans 'effluent que dans le compartiment

d'entrée (figure 24).
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Figure 24 : Evolution du pourcentage de nitrites relargués en fonction de la charge appliquée dans le
réacteur pouzzolane [charge volumique en nitrates (M) ; influent (O) ; compartiment d'entrée
(@) ; effluent (®)].

Dans les deux configurations étudiées, dés que l'on dépasse une charge volumique de 200
mg NO3'/m3 Jour, l'apparition de nitrites dans les effluents confirme le fait que la dénitritation

constitue l'étape limitante de la dénitrification.
b/ les réacteurs horizontaux

Méme aprés une inoculation microbienne, une période d'adaptation traduite par une faible

¢limination de l'azote est nécessaire (Figure 25).
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Figure 25 : Evolution du pourcentage de nitrates éliminés en fonction du temps et des apports réalisés [éthanol
faible (), éthanol faible+PO,> (#); éthanol fort (O); éthanol fort+ PO, (<)]



Le pourcentage d'élimination des nitrates dépend trés largement de 1'apport de phosphates lors de
cette période. Ainsi, avec une "complémentation" phosphorée, la période de démarrage est
réduite a2 10 jours (R, et R,) alors que 20 jours sont nécessaires a l'obtention de 1'équilibre sans
apport phosphoré (R;). Ces résultats sont en accord avec ceux obtenus par Hiscock er al. (1991),
bien que l'apport en phosphates optimal (5 mg PO43‘/1) apparait, dans nos conditions, trés
supérieur a celui proposé par Hiscock et al. (0,2-0,4 mg/l).

Aprés cette période de démarrage, la dénitrification se met en place rapidement.
Cependant, les charges volumiques en nitrates éliminées se stabilisent 4 2,5 kg NO; /m? jour
(soit 80 & 95 % d'élimination) aprés 50 jours de fonctionnement des réacteurs a l'exception du
réacteur R3 ou I'éthanol est apporté en fortes concentrations (0,45 g/g de nitrates a éliminer) sans
ajoout de phosphore. Les rendements obtenus avec un faible apport d'éthanol (0,31 g/g de
nitrates a éliminer) sans phosphore externe (réacteur R1) semble indiquer la présence d'une flore
adaptée avec une affinité spécifique pour les phosphates trés importante (un Ks tres faible), et/ou

la dissolution du phosphore contenu dans la craie lors des variations du pH (m§ 2.2.5.).

Type de nature du |substrat carboné| charge volumique références
réacteur support kg NO; /m3.j our
lit fixé craie éthanol 5.28 Delarminat et al. (1990)
lit fixé polyuréthane méthanol 7.17 Liessens et al. (1989)
lit fixé craie acide acétique 1.76 Richard (1989)
lit fluidisé sable méthanol 9.34 Liessens et al. (1991)
lit fluidisé plastique acide acétique 36.5 Lazarova et al. (1994)

Tableau 100) - Exemples de performances obtenues avec des procédés de dénitrification
biologique hétérotrophe

Dans nos conditions, la présence du support crayeux entraine une assimilation

microbienne et une précipitation physico-chimique, qui se caractérise par une succession de

3Le tableau 10 présente les charges volumiques obtenues par d'autres équipes (pour mémoire)
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phases d'élimination et de relargage de phosphates. Ceci est lié a 1'équilibre existant entre les ions
Ca2* et PO,3- établi par Robertson et al. (1989). Lors de la période d'adaptation, on constate une
augmentation trés importante de la concentration en nitrites dans les effluents (figure 26). Ce
relargage de nitrites dans la phase liquide caractérise la différence qu'il existe dans les vitesses de

mise en place de la dénitratation, d'une part, et de la dénitritation, d'autre part.

L'addition d'éthanol a une forte concentration (0,45 g/g de nitrates & éliminer) permet de
réduire significativement cette accumulation (200-250 mg/l (réacteurs 3 et 4) contre 300-350 mg
NO,7/1 sans apport phosphoré (réacteurs 1 et 2)). Aprés quatre semaines de fonctionnement, la

concentration en nitrites se stabilise a 50 mg/l dans tous les réacteurs.

2.2.2. Sur I'élimination de I'ammoniaque

L'ammoniaque constitue la forme azotée préférentielle d'assimilation pour les micro-
organismes et selon la concentration en oxygene du milieu, la synthése microbienne s'effectuera
avec ou sans couplage a la dénitrification. Deux réactions sont possibles. En présence d'oxygene
moléculaire, la production de cellules bactériennes, ou autres micro-organismes, conduit & la
réduction compléte du milieu.

substrat carboné + a NH‘,+ +b 0,2 cCsH,NO, +dCO, +e H,O+fH' (a)

En absence d'oxygéne moléculaire, la synthése microbienne est couplée a la réduction des
nitrates qui fournit aux cellules l'oxygene qui leur est nécessaire.

substrat carboné + g NOy + hNH," + i H = j CsH,NO, + k CO, + I N, + m HyO (b)

Selon la réaction (fonction des caractéristiques du milieu) qui va se dérouler dans les réacteurs,
lors de la synthése bactérienne, il y a production ou consommation de protons, donc acidification

ou alcalinisation du milieu.
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a/ les réacteurs up-flow
Lors du démarrage des réacteurs, et par conséquent sous de faibles charges volumiques en
nitrates et en ammoniaque, on note un relargage important d'ions ammonium dans les effluents

(figure 27), probablement provoqué par la mise en solution d'ions fixés sur les supports

minéraux.
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Figure 27 : Evolution de la concentration en ions ammonium dans l'effluent en fonction de la charge
appliquée et de la nature du support minéral [charge volumique en ammoniaque (H) ;
réacteur-pouzzolane (@) ; réacteur-craie (O)].

Par la suite, on reléve une assimilation de 1'ammoniaque (environ 35%) en relation avec la
production de la biomasse. Il apparait ainsi que chaque augmentation de la charge en nitrates
(o162, 4166, jo+77, j,+83) se traduit par une synthése bactérienne plus importante et donc une
consommation importante de I'ammoniaque présent. On rélévera également des modifications de
la charge en ammoniaque liée a l'utilisation d'eau distillée additonnée de nitrate de potassium lors
des périodes o nous ne disposions plus d'eau de la nappe. Ces périodes (jo+50 & jo+65, jo+76 a

jo+82 et jo+85 a jo+92) sont indiquées sur la figure 27 par la présence d'une fleche.
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b/ les réacteurs horizontaux
Lors du démarrage, on remarque une élimination de 'ammoniaque (35-45%) liée a la
croissance bactérienne (figure 28). La présence d'ammoniaque en concentration suffisante
constitue ici un avantage certain dans la mesure ou des eaux trés chargées en nitrates nécessitent
toujours une complémentation ammoniacale pour faire face aux exigences de croissance des

micro-organismes (Neytzell et De Wilde, 1977).
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Figure 28 : Evolution de la concentration en ions ammonium dans les effluents en fonction du
temps et des apports réalisés [influent (-) ; éthanol faible (m) ; éthanol faible/PO43'(0) ; éthanol
fort (0) ; éthanol fort/ P04 (<)

Contrairement & ce que Adams et al. (1970) ont pu observer en présence de teneurs en
ammoniaque trés importantes, celui-ci ne constitue pas, dans notre cas, un facteur limitant la
dénitrification. Dans nos conditions anoxiques, la synthése bactérienne, et donc l'assimilation
d'ammoniaque, peut étre ou non couplée a la dénitrification en fonction du rapport

carbone/nitrates. En présence d'un excés de substrat carboné, la fermentation se met en place
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entrainant une production d'acides organiques, la synthése de biomasse et donc une augmentation
de l'assimilation de I'ammoniaque. Par contre, un apport trop faible en carbone organique s'avére
insuffisant pour assurer & la fois la réduction des nitrates et la synthése de biomasse. Cela génére
une diminution de la consommation d'ammoniaque et un relargage d'ammoniaque par lyse
cellulaire, la dénitrification se déroulant a partir du substrat présent. Ces phénoménes peuvent
expliquer les variations d'assimilation observées sur la durée des essais. Aprés une période de
synthése microbienne active, l'ammoniaque n'est presque plus €liminée (10%), il est alors la
principale forme minérale azotée rejetée dans les effluents.

Méme apres stabilisation du systéme, les concentrations résiduelles en ammoniaque (190
mg/l) et nitrites (60 mg/1) restent trop importantes pour envisager la mise en place d'un tel
procédé sur le terrain. De plus, les concentrations en nitrates dans les effluents augmentent apres
une période de fonctionnement de 60 jours, indiquant une diminution de l'activité microbienne

probablement liée a une déficience en micro-€léments.

2.2.3. Sur I'assimilation des phosphates

a/ les réacteurs up-flow

La concentration en phosphates est maintenue a des valeurs telles que cet ion ne soit pas
un facteur limitant le métabolisme bactérien et donc la dénitrification. La présence des nitrates
dans le milieu inhibe 1'élimination des phosphates par voie biologique (Rabinowitz, 1985). Ceci
pourrait expliquer la chute importante des rendements d'assimilation de phosphates observés
aprés chaque augmentation de la charge en nitrates. Dans les deux réacteurs, la dénitrification est
optimale lorsque la concentration en phosphates, dans l'eau d'alimentation, est supérieure a 10
mg PO43'/1. Dans le réacteur-pouzzolane, l'assimilation des phosphates est plus importante aux
fortes charges volumiques en nitrates (+5,36 mg PO,>7/1) qu'aux faibles charges (+4,67 mg PO,
/1). Le phénoméne inverse est observé au sein du réacteur-craie. Des phosphates sont relargués (-
2,16 mg PO43'/I) a forte charge volumique en nitrates mais éliminés de fagon importante (+6,18

mg PO43'/1) a plus faible charge. Durant le fonctionnement des réacteurs, l'assimilation des
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phosphates apparait sup€rieure lorsque le support est constitué par de la pouzzolane (+4,97 mg

PO43 /1) que lorsqu'il est de nature crayeuse (+2,53 mg PO43'/1).

b/ les réacteurs horizontaux

L'apport de phosphates diminue la période de démarrage lorsque l'apport en éthanol ne
répond qu'a la seule dénitrification (0,31g/g de nitrates a éliminer). En présence de substrat
carboné en concentration plus élevée (0,45g/g de nitrates a éliminer), aucune influence positive
n'est constatée. Au contraire, I'addition de phosphates entraine souvent la présence de souches
d'Acinetobacter, impliquées dans l'élimination biologique des phosphates mais seulement
capables de réaliser la dénitratation. Ceci peut expliquer les plus fortes concentrations en nitrites
résiduels relevées (respectivement égales a 63 et 71 mg NO,7/l) dans les réacteurs 2 et 4
alimentés en éthanol et phosphates, comparativement a celles obtenues dans les réacteurs 1 et 3

(50 et 56 mg/1) alimentés seulement en éthanol.

Des fluctuations hebdomadaires importantes rendent difficile l'interprétation du roles des
phosphates. Leur élimination peut étre mise en relation avec l'assimilation microbienne mais
aussi leur précipitation, en présence d'éléments tels que le fer, le sodium ou le potassium, et leur
adsorption sur la craie ou les biofilms bactériens. Ces réserves, dont I'importance est trés difficile
a évaluer, sont susceptibles d'étre remobilisées dans des conditions et des proportions encore mal

connues. Cette remobilisation pourrait étre a l'origine des relargages observés.

2.2.4. Sur I'élimination du carbone organique

a/ les réacteurs up-flow
Pendant toute la phase de démarrage et de montée en charge des réacteurs, nous avons
utilisé I'équation (1)*(® liant la consommation en glucose & la réduction des nitrates (1,04 g de

glucose/g de nitrates a éliminer). Aucune optimisation de cette consommation n'est recherchée au

* (1) CgH1~Og + 5,6 NO3~ + 9,6 H + de™mmmmmemmmn >6 CO» + 10,8 HHO + 2,8 N
6H1206 3 2 2 2
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cours de cette période afin de permettre un développement maximal de la biomasse. Aprés 2
mois de fonctionnement, en raison des faibles pourcentages d'utilisation (60%) du substrat
carboné, nous avons décidé de réduire les apports en glucose jusqu'a atteindre des rendements
d'élimination de la DCO soluble proches de 0,90. En effet, il est nécessaire d'optimiser a terme
I'apport en carbone organique, colit principal du fonctionnement de Il'installation. Ceci a
également pour conséquence de mettre en compétition la flore hétérotrophe avec les bactéries
dénitrifiantes autotrophes a croissance plus lente.

L'adaptation des apports en glucose (1g glucose = 1 g DCO), pour l'obtention d'un fort
rendement de dénitratation, montre l'existence d'un rapport optimal dans l'influent proche de 1 g
DCO/g NOjs’, soit un apport en glucose supérieur & 1 g/g de nitrates a éliminer (figure 29). Cet
apport optimal est trés proche de celui déterminé grace a 1'équation (2)*@ liant la consommation

en glucose a la réduction de nitrates associée a une synthése microbienne.
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Figure 29 - Influence de I'apport en glucose (rapport g DCO/g NO3") sur le taux de
dénitratation [réacteur-pouzzolane (@) ; réacteur-craie (O)]
[stoéchiométrie théorique d'apres I'équation (1) : 0.52 g DCO/g NO3~ ;d'apres
I'équation (2) : 0.94 g DCO/g NO3 14

*(2) CgH,0¢ + 3,36 NO3~ + 7,3 H' +3.94 ¢ > 0,5 CsH/NO, +3,5 CO, + 7,9 H,O+ 1,4 N,
4Rappel : 1 g glucose = 1g DCO
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L'analyse en parrali¢le de la DCO soluble (85 % d'élimination en moyenne) et de la DCO

totale (75 % d'élimination en moyenne), c'est-a-dire de la DCO soluble et la biomasse non

retenue par le filtre, indique que les micro-organismes constituent l'essentiel de la demande

chimique en oxygéne totale de 1'effluent (preés de 90%). Le renouvellement de la biomasse dans

les réacteurs se traduit par une évacuation, dans les effluents, des cellules bactériennes "mortes".

La biomasse évacuée dans l'effluent peut ainsi €tre estimée a 30 mg/l. Ce turn-over bactérien

permet de faire face a I'élimination des bactéries non fixées qui sont évacuées dans les effluents

sans entrainer de diminution de l'efficacité de la dénitrification.

I'élimination des nitrates (figure 30).

% NO3 éliminés

L'apport en carbone, exprimé en Demande Chimique en oxygéne (DCO) influence

100.

80.

40.

20.

Figure 30 - Influence de l'apport en éthanol (rapport g DCO/g NO3") sur le taux de
dénitratation (résultats présentés pour l'ensemble des réacteurs)

b/ les réacteurs horizontaux

0.65 (éq. 3)

0.94 (éq. 4)

0.4

0.6

0.8
g DCO/ g NO3 2 éliminer

12

[stoéchiométrie théorique d'aprés 1'équation (3) : 0.65 g DCO/g NO3™ ;
d'aprés I'équation (4) : 0.94 ¢ DCO/g NO3'J’

56q. (3) 5 CoHgOH + 12 NO3™ wmnmemees

> 10 HCO3™ +2 OH" + 9 HyO + 6 Ny
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Pour un rapport initial g DCO apporté/ g NO; & éliminer supérieur a 0,85 (soit 0,41g
éthanol/ g nitrates a éliminer), on obtient un trés bon pourcentage de dénitratation qui décroit
parallelement a la diminution du rapport.

L'apport optimal de 0,41g éthanol/ g nitrates a éliminer, déterminé graphiquement, est
trés proche de celui calculé par Mycielski ef al. (1983) selon la formule :

Ce=2,00N; + 1,28 N,
(avec Ce : concentration en éthanol en g/l ; Ny : concentration en nitrates en g N-NO;7/1 ; N, :
concentration en nitrites en g N-NO,/1).

I1 se classe entre ceux publiés pour des stations d'épuration : 0,7 g éthanol/g NO;™ pour une
efficacité de 72% selon Richard (1989) et 0,27 g éthanol/g NO;™ (74% des nitrates sont alors
¢liminés) selon Rogalla et al. (1990). D'autres substrats carbonés (glucose et méthanol), comme
source de carbone et d'énergie, donnent des valeurs semblables du rapport g DCO/g NO,
(Shimizu et al, 1978a, 1978b ; McCarty et al., 1989). Contrairement aux observations de
Rabinowitz (1985) et Bortone et al. (1992), nous n'avons pas relevé, dans nos réacteurs, de
corrélation négative entre l'apport de substrat carboné et I'élimination des phosphates. Au
contraire, l'apport de phosphates améliore 1'élimination de la DCO notamment apres un Temps de
Séjour Hydraulique (TSH) de 1 jour (prélévement & 50 cm en aval de l'alimentation des
réacteurs) : 63 et 59% respectivement pour R, et R, contre 17 et 15% pour R, et R;. Dans le cas
ou il n'y a pas de "complémentation" en phosphates (R; et R3), 'élimination majeure du carbone
organique est plus tardive : TSH entre 1 et 2 jours. Enfin, dans la mesure ou les nitrates sont,
dans leur grande majorité, éliminés dés le premier jour de TSH, le carbone consommé, au-dela,
n'est pas utilis¢ pour la dénitratation mais pour d'autres fonctions métaboliques dont l'une

pourrait €tre la dénitritation.

L'apport optimal de 0,8 a 1 g DCO/g NOj3™ dans l'influent se révéle, lors des deux séries
d'expériences, indépendant de la nature du substrat carboné. De plus, aucun acide gras volatil

(AGV®) n'est détecté lors de l'analyse des effluents en chromatographie phase gazeuse. Le

€q. (4) 0,613CoH5OH + NO3™ ------ > 0,102C5H~+NO5 + HCO3™ + 0,301CO, + 0,902H50 + 0,466N»
Rappel : 1 g d'é¢thanol =2.09 g DCO
bacide iso-butyrique, acide iso-valérique, acide valérique, acide propionique, acide lactique.
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carbone éventuellement détecté au cours des analyses en routine provient donc de la biomasse

microbienne présente dans le filtrat.

2.2.5. Sur la variation du pH

a/ les réacteurs up-flow

Au cours du contrdle de pH lors du premier jour de fonctionnemnt des réacteurs, on
reléve un pH plus alcalin dans les effluents que dans l'eau d'alimentation (figure 31). Cette
observation est & mettre en relation avec la présence vraisemblable d'ions adsorbés sur les
supports minéraux qui sont relargués dans la phase liquide. Les faibles acidifications des
effluents, constatées lors de la premiére semaine, correspondraient, dans cette hypothése, a la
baisse progressive de ce relargage. On note cependant que le pH des effluents reste supérieur a
celui contr6lé dans 'eau d'alimentation sur cette période. Ceci est en accord avec les équations
stoechiométriques (1) et (2) (m § 4.1.1) qui mettent en évidence la consommation de protons

lors de la réduction des nitrates en présence de glucose.
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Figure 31 - Evolution du pH des effluents des réacteurs [influent (=) ; réacteur- pouzzolane (0) ;
réacteur-craie (O)].
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Afin de maintenir le pH de l'eau d'alimentation aux valeurs optimales pour les bactéries
dénitrifiantes (entre 7,5 et 8,5), on ajoute du chlorure de sodium & I'eau d'alimentation a partir du
10¢me jour. Dés lors, on constate que le pH des effluents est presque toujours inférieur a celui de
l'influent. La différence de 0,5 a 1 unité pH entre I'effluent du réacteur-craie et celui du réacteur-
pouzzolane, observée lors des premi¢res semaines, diminue au cours de la période
d'expérimentation pour devenir quasiment nulle.

Toute augmentation de la charge volumique au-dessus de 100 mg NO3'/m3 Jour se traduit
par une baisse du pH plus ou moins marquée selon que 'on se situe dans le réacteur-pouzzolane
ou le réacteur-craie. Le fonctionnement correct de la dénitrification nécessiterait donc
I'augmentation temporaire du pH de 1'eau d'alimentation lors de chaque montée en charge. Selon
les équations de la dénitrification, la baisse de pH peut étre attribuée a l'assimilation de
I'ammoniaque par les bactéries. Ces acidifications correspondraient a des périodes de synthése
bactérienne, en présence d'oxygeéne moléculaire provenant de l'importante interface air-eau. Le
pH constitue donc, au-deld de son role d'indicateur de la bonne mise en route de la

dénitrification, un parametre essentiel dans le pilotage d'une installation de longue durée.

b/ les réacteurs horizontaux
Lors de la dénitratation en présence d'éthanol, il y a réduction des formes minérales
azotées et donc alcalinisation du milieu*. Dans nos réacteurs, le pH des effluents diminue dans un
premier temps (relargage d'ions adsorbés sur le support crayeux, assimilation importante
d'ammoniaque ?), puis augmente de une unité pH indiquant la mise en place de la dénitratation
(figure 32).Par la suite, la craie joue son role tampon et le pH se stabilise & des valeurs proches

du pH de l'eau d'alimentation (6,9-7,1).

*(3)5 CoHsOH + 12 NOj™ —-cememeee > 10 HCO,~ +2 OH- + 9 H,0 + 6 N,
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Figure 32 - Evolution du pH dans les réacteurs [influent (—) ; éthanol faible (H),
éthanol faible+PO4> (@®); éthanol fort (O); éthanol fort+PO,>™ (<)]

2.3. Probléme posé par I'accumulation des nitrites

L'accumulation des nitrites, produit intermédiaire de la dénitrification, constitue le
probléme le plus dangereux pour la santé humaine. Cette accumulation a été observée a la fois
dans les bioréacteurs a biofilms fixés et dans des cultures bactériennes hétérotrophes (Vossoughi
et al., 1982 ; Chalupa, 1985 ; Wilderer et al., 1987 ; Lazarova et al., 1994) ou autotrophes
(Kruithof et al., 1985 ; Kurt ef al., 1987 ; Dries et al., 1988). La nitrite réductase (NiR) constitue
donc l'enzyme-clé de la dénitrification car elle catalyse la réduction des nitrites en monoxyde
d'azote (Zennara et al., 1993) et ainsi le départ irréversible d'azote sous forme gazeuse (Abraham

et al., 1993).

Les principaux facteurs responsables d'une inhibition partielle ou totale de 'activité de la

NiR sont bien connus :

v présence d'oxygene (Krul et Veeningen, 1977)
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v baisse du pH (Beccari ef al., 1983) a des valeurs trés inférieures de l'optimum (pH
optimum =38,5) pour la réduction des nitrites (Timmermans et Van Haute, 1983),

v nature des souches présentes (Lazarova et al., 1994) : la prolifération des souches
anaérobies facultatives capables de réduire les nitrates en nitrites défavorise les

souches dénitrifiantes "vraies" (Germonpré ef al., 1991).

Dans notre étude, la fixation des micro-organismes sur un support crayeux permet la
création de zones d'anoxie au sein du biofilm, et la craie tamponne le milieu. De plus, nous avons
choisi un inoculum, constitué de souches indigénes, de préférence & une souche unique non
adaptée aux conditions physico-chimiques de la nappe. Enfin, les expériences de Blaszczyk
(1993) ont montré que I'accumulation de nitrites dans le milieu est trés fortement dépendante de
la composition du milieu de culture et notamment de sa teneur en oligo-éléments et vitamines.
Dans les bactéries dénitrifiantes, les transporteurs d'électrons et les oxydo-réductases utilisent
certains métaux comme co-facteurs. Les plus connus sont le fer, le cuivre et le molybdeéne (figure

33); le cobalt intervenant dans les chaines respiratoires.

fer, molybdéne

cuivre cuivre
NO, NO,
_ NO g N:0 N,
Nitrate Nitrite NO Réductase N,O réductase
Réductase Réductase

Figure 33 - Principaux sites d'action des métaux couplés aux enzymes de la dénitrification
g p p zy.

Or, les analyses de I'eau de la nappe et de la craie utilisées (Annexe 9, tableau 1) montrent
de trés faibles quantités de cuivre, cobalt, molybdéne et fer probablement insuffisantes pour faire
face aux besoins des micro-organismes lors de la dénitrification, méme dans la mesure ou elles
pourraient étre remobilisées. Nous avons donc étudié l'effet de l'apport de ces métaux sur la

dénitrification.
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2.4. Influence des métaux sur la dénitritation

L'influence des métaux sur la réduction des nitrites est étudiée a l'aide des réacteurs
horizontaux apres 100 jours de fonctionnement. Afin de réduire les concentrations en nitrites des
effluents, les métaux impliqués dans la dénitrification sont ajoutés aux apports déja réalisés (re
tableau 7). Toutefois, afin de ne pas dépasser dans les effluents les limites maximales
admissibles dans les eaux destinées a la consommation humaine, ces éléments métalliques sont
introduits aux concentrations fixées par la Législation : 1 mg cuivre/l, 200 pg fer/l, 50 ug/l de
cobalt et de Molybdéne. L'analyse des effluents, aprés 55 jours de fonctionnement dans ces
conditions, révele des concentrations en nitrates et nitrites égales a 10 mg NO;7/1 et 0,05 mg NO,
/1 (Annexe 9, tableau 2) et donc inférieures aux valeurs maximales légales admissibles, et

réduites respectivement de 40 et 75% (Figure 34).
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Figure 34 - Influence de la complémentation métallique sur I'élimination des formes
minérales azotées (concentrations résiduelles dans les effluents avant (W) et
aprés (J) I'addition de métaux) [N.B. : les concentrations indiquées sont
celles relevées aux laboratoire par le dosage colorimétrique HACH]

Parallélement, I'élimination de I'ammoniaque est stimulée (20%). Ces améliorations sont
obtenues apres une période d'adaptation de la flore aux nouvelles conditions environnementales
qui se traduit par une hausse temporaire des concentrations en nitrites dans les effluents. Un autre
aspect intéressant induit par la complémentation métallique est la stabilisation des résultats
obtenus sur les différents réacteurs. En effet, on observe que 'écart - type, entre les périodes 3 et

4 (respectivement avant et apres addition des métaux), sur les concentrations résiduelles en
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nitrates passe de 116,2 a 56,7, de 5,9 a 2,2 pour les nitrites et de 16,5 a 9,9 pour les ions
ammonium. L'élimination de 'ammoniaque ne s'explique pas simplement par une assimilation
microbienne car la flore dénombrée n'augmente pas en présence de métaux mais tend plutdt a
diminuer. L'explication la plus vraisemblable serait la nitrification aérobie induisant la
production de nitrites et de nitrates. Cependant, leurs concentrations diminuent ici également. De
plus, la nitrification nécessite un apport important en oxygene, ce qui est en désaccord avec la
nature anaérobie du milieu. Le déficit en ions ammonium semble donc résulter de leur utilisation
comme donneur d'électrons inorganique lors de la dénitrification. Cette hypothese, avancée par

Mulder et al. (1995) et Van de Graaf et al. (1991, 1990) se traduit par I'équation :
3NO;™ + 5 NH," ---nnmmme- >4N,+9H,0+2H" avec AGo = -297 kl/mol NH,*

D'aprés cette équation, la réduction des nitrates en présence d'ions ammonium comme
donneurs d'électrons entraine une baisse du pH. La craie possédant un fort pouvoir tampon,
aucune variation significative de ce paramétre n'a été observée lors des essais en réacteurs. Il

n'est donc pas possible de confirmer ou d'infirmer cette hypothese.

Le dosage des métaux résiduels montre que seule la concentration en fer est
ponctuellement supérieure a celle imposée par la Législation (Annexe 9, tableau 3). Lors de
l'analyse des effluents par chromatographie gazeuse, on ne détecte pas d'acide gras volatil ou
d'éthanol résiduel (Annexe 9, tableau 2). L'origine du carbone organique restant dans les
effluents apparait alors probablement liée a la biomasse en suspension non retenue apres

filtration (0,22 um).

2.5. Développement de la microflore
Dans le cas des réacteurs up-flow, l'inoculum est constitué de bactéries issues d'une
parcelle agricole recevant des engrais azotés : genres Pseudomonas, Achromobacter, Aeromonas,

Enterobacter... Par contre, les réacteurs horizontaux sont inoculés avec des bactéries choisies
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parmi les souches indigénes de la nappe polluée, pour leur aptitude a croitre sur milieu gélosé

nitraté : Bacillus, Pseudomonas, ...

a/ les réacteurs up-flow
Les performances atteintes par ces réacteurs sont trés supérieures a celle déterminée par
'équation stoechiométrique (1). Ils sont capables d'éliminer 285 g NO3'/m3 Jour aulieude 32 g
NO3'/m3 Jour théoriquement. Ceci laisse supposer l'existence d'une flore non fixée sur la roche
en plus de la flore constituant les biofilms. Afin de caractériser cette flore bactérienne libre, trois

dénombrements sont effectués pour chaque réacteur sur différents milieux (tableau 10).

jour milieu milieu milieu milieu milieu
PCA+glc | PCA+glctNO, lactosé lactosé Chapman-

TTC (37°C) | TTC (43°C) mannité

réacteur-pouzzolane

i 2,85.107 |2,85.107 |N.D. N.D. N.D.
jo+86 N.D. N.D. 1,83 10° 0/0,1 ml 0/0,1 ml
jt98 4.4.10° 4,56.10° |ND N.D. N.D.

réacteur-craie

io 2,85.10"7  |2,85.107 |N.D. N.D. N.D.
jo+86 N.D. N.D. 2,87.10°  [0/0,1 ml 0/0,1 ml
jot98 321.107  |2,03.107 |N.D. N.D. N.D.

Tableau 11 - Dénombrement de la flore libre totale dans les réacteurs up-flow (résultats
exprimés en U.F.C./ml a l'exception des résultats sur milieu lactosé et Chapman-
mannité (U.F.C./0,1ml)) [PCA; plate count agar ; glc, glucose ; NOj, nitrates ;
ND, non déterminé ; TTC, milieu lactosé 2-3-5 triphény! tétrazolium]

Le milieu PCA+glc permet le dénombrement de la flore dite 'totale”" regroupant la flore

aérobie stricte ou facultative alors que le milieu PCA+glc+NO;™ placé en anaérobiose autorise la
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croissance des bactéries anaérobies strictes, des bactéries fermentant le glucose et celles réduisant
les nitrates en absence d'oxygéne.

Lors de l'ensemencement des réacteurs (jo), le méme nombre de colonies croit sur ces
deux milieux car les bactéries ayant servi a la mise en place de l'inoculum ont été sélectionnées
pour leur aptitude a se développer en présence de nitrates et de glucose en atmosphére non
renouvelée.

Pour contréler l'inocuité de la flore se développant dans les réacteurs, des dénombrements
sur des milieux sélectifs ont été réalisés : sur milieu lactosé au triphényl tétrazolium pour les
coliformes totaux & 30°C et fécaux a 43°C et sur milieu "Chapman-Mannité" pour les
staphylocoques. Lors de ces analyses, aucune bactérie dite "pathogéne" n'a été mise en évidence.
Des bactéries coliformes ont €été¢ dénombrées mais celles-ci ne représentent qu'un pourcentage
trés faible de la flore totale (<0.001%).

Apres 3 mois de fonctionnement (jo+98), alors que la charge volumique en nitrates a été
multipliée par un coefficient de 100, la flore libre dénombrée (3,1 4 4,4 .107 U.F.C./ml) apparait
quantitativement peu modifiée (contre 2,85. 10’ UF.C./ml & jo). On constate que les flores sur
PCA+glc en aérobiose et PCA+glc+NOj™ incubées en anaérobiose restent numériquement tres
proches. Dans un environnement ou la pression (substrat carboné, concentration en azote) est
aussi forte, on peut avancer 'hypothese que les bactéries réduisant les nitrates présentes dans les
réacteurs, et en conséquence capables de croitre sur milieu nitraté en anaérobiose, sont dans leur
trées grande majorité aérobies. Apres 98 jours de fonctionnement des réacteurs en continu
(j0+98), on note une uniformisation de la flore libre cultivée se caractérisant par la prédominance
trés nette d'un type de colonies. La morphologie unique de ces colonies se caractérise sur les
milieux gélosés par une couleur beige et une forme ronde d'un diameétre inférieur a 0,5 mm. Ces
colonies représentent respectivement 84 et 100% de la flore dénombrée dans la phase liquide des
réacteurs "Pouzzolane" et "Craie".

Des tests biochimiques rapides montrent que cette souche est capable de réduire les
nitrates en nitrites, de fermenter le glucose et donc susceptible de produire des acides gras
volatils (AGYV). En produisant des AGV, les bactéries fermentatives provoquent une acidification

du milieu qui peut expliquer la baisse de pH observée dans les effluents. Grace au systeme API
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(Analytical Profil Index), la bactérie dominante de la phase libre a été identifiée a Klebsiella
oxytoca. Cette souche, fermentant le glucose, réduit les nitrates mais n'effectue pas la
dénitritation. Les nitrites relargués dans la phase liquide servent alors d'accepteurs d'électrons

pour les bactéries fixées et/ou sont €liminés dans les effluents.

b/ les réacteurs horizontaux

L'éthanol constitue un substrat potentiel pour le développement d'une flore hétérotrophe
complexe avec une vitesse de croissance rapide. Dans tous les réacteurs, a l'interface air/eau, un
biofilm se développe renfermant de nombreux micro-organismes filamenteux et autres
organismes communément observés dans les eaux usées. Les biofilms se développent également
sur les morceaux de craie (m= §2.1.6) et des "flocs" sont présents dans les interstices.

L'évolution qualitative et/ou quantitative de la population microbienne est souvent
interprétée comme indicateur de stress ou de modification du milieu (Wardle, 1992), notamment
lors de changements quantitatifs ou qualitatifs du substrat carboné (Powlson et al., 1987). La
flore totale a donc ¢ét¢ dénombrée dans la phase liquide aux trois distances de prélévement
prévues (Figure 35). L'apport de l'inoculum, lors du démarrage, permet d'accroitre la population
bactérienne de 10> 4 108 U.F.C./ml . Cette concentration est en accord avec celle obtenue par
Blaszczyk (1993) dans des conditions de fixation et de substrat carboné identiques. La période de
croissance bactérienne (9 semaines) est plus longue que la période d'adaptation pour I'élimination
des nitrates (3 semaines). Ce phénomeéne, déja observé par Werber et Corseuil (1994), indique
que la croissance microbienne dans les réacteurs est moins rapide que l'adaptation des systémes
enzymatiques aux conditions du milieu.

L'évolution quantitative des populations bactériennes dénitrifiantes et hétérotrophes est
semblable. Elles présentent d'abord une croissance trés rapide lors du démarrage (3 semaines)
suivie d'une croissance plus lente (Figure 35). Ces deux phases sont en relation avec I'adaptation
de la flore. A 0,5 métre de I'apport des nutriments, elle réagit plus rapidement aux modifications
chimiques du milieu. A cette distance, I'apport du substrat organique entraine une croissance

microbienne rapide.
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Lors des apports en métaux apres 91 jours de fonctionnement (j,.9;), la modification du
milieu provoque des arréts de la prolifération microbienne qui sont plus marqués a 0,5 métre qu'a
1 et 2 métres. Cette diminution de la flore libre (de 10% 4 10° U.F.C./ml) est probablement due a
la toxicité de ces métaux (notamment du cuivre et du molybdéne (m= §3.3.3.)) sur les souches ne
possédant pas les enzymes complexées a ces métaux. L'addition d'éléments métalliques entraine
donc vraisemblablement une plus grande spécificité de la flore vis a vis de la pollution & traiter.
La trés bonne performance des réacteurs horizontaux, en présence de métaux, apparait donc
davantage liée a l'activité biologique importante des souches dénitrifiantes qu'a la forte

concentration en biomasse.

De la méme fagon, aprés l'arrét définitif des apports en nutriments (jy.145), la
concentration bactérienne dans les eaux chute tout d'abord a 0,5 metres puis a 1 et 2 métres. En
absence d'éthanol résiduel ou d'acide gras volatil, la biomasse présente dans les réacteurs se
développe en utilisant les cellules mortes et des polyphosphates stockés (w- § 2.1.6). Apres
retour aux conditions physico-chimiques de la nappe, le nombre de micro-organismes libres se
stabilise autour de 10° a 10* U.F.C./ml, soit 4 une valeur légérement supérieure a celle relevée

dans la nappe lors de la phase d'acquisitions de données (re= §1.2.).

Les micro-organismes isolés sont capables de croitre sur milieu gélosé nitraté en
anaérobiose lorsque du glucose ou de 1'éthanol sont ajoutés. Certaines souches ne peuvent étre
cultivées que sur un milieu gélosé glucosé avec ou sans nitrates ; elles peuvent donc étre classées
comme des micro-organismes fermentatifs stricts non dénitrifiants. Dans les réacteurs, leur
croissance est rendue possible par l'accumulation de biomasse en exces et la production des
métabolites secondaires. Parmi les souches dominantes, on trouve également des especes qui
réduisent les nitrates en nitrites ou effectuent la dénitrification totale. L'équilibre atteint, les

Pseudomonas sp. constituent le genre dominant rencontré dans les effluents.
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2.6. Observation des biofilms

L'observation au cours du temps des morceaux de roche montre la formation d'une couche
de bactéries; leur multiplication et enfin la formation d'un biofilm atteignant plusieurs microns
d'épaisseur. Cette couche se développe principalement sur les faces de la roche qui ne sont pas en
contact direct avec le flux d'arrivée d'eau (face supérieure pour les réacteurs upflow et face
tournée vers la sortie pour les réacteurs horizontaux). Ces faces sont en effet les plus protégées
face aux turbulences. Les observations sont réalisées sur les biofilms issus des réacteurs

horizontaux.

* En microscopie électronique a balayage' (planche 1)

L'observation en microscopie €lectronique a balayage est réalisée sur des biofilms prélevés
aj,+60 (photos (notées P1a5) et j,+150 (photos 6 et 7).

Les biofilms de 60 jours se présentent sous la forme d'une structure dense (P;) présentant, &
plus fort grossissement, des agglomérats de bactéries pédonculées (P,) et des bacilles
incurvés en chainettes (P,). Les agglomérats microbiens sont entourés de cristaux
automorphes. On reléve la présence de coccolithes (Coccolithus Emiliana huxleyi),
corpuscules calcaires fossiles trés structurés (P3), généralement rencontrés dans les milieux
marins, et de rares diatomées (Ps). Apres 150 jours de fonctionnement des réacteurs,
'ensemble du biofilm apparait emprisonné dans le réseau polysaccharidique du glycocalyx
(Pg). Les individualités disparaissent dans la matrice. Les formes coccoidales (diamétre
inférieur a 2 um), aspect dominant déja observé par Krieg (1984) et Terasaki (1972) chez

des vieilles cultures, ainsi que les batonnets droits prédominent (P;).

* En microscopie électronique a transmission (planche 2)
En raison de la nature rocheuse du support, il n'est pas possible d'observer l'interface avec
le biofilm. Toutefois, nous avons retrouvé les mémes types de cellules microbiennes et
d'organisations spatiales dans tous les échantillons, c'est-a-dire des colonies mixtes et des

micro-colonies.

I Observations effectuées avec I'aide de J. BRETON (BRGM, Direction de la Recherche)
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Photos 1 et 6 - Vues d'ensemble des biofilms (X 500)

Photos 2 et 7 - Agrandissements d'une portion de la photo 1 (photo 2) ou de la photo 6 (photo 7)
(X 6500)

Photo 3 - Corpuscule calcaire (X 9000)

Photo 4 - Agrandissement d'une partie de la photo 1 (X 8000). La fleche indique la présence
d'aggrégats calcaires)

Photo 5 - Diatomée (X 12000)

Planche 1 - Observation des films mixtes de dénitrification en microscopie €lectronique a
balayage. Les échantillons sont préparés selon la méthode a la glutaraldéhyde et
tétraoxyde d'osmium (Ryter et Kellenberger, 1958) (Les barrres représentent 10um

pour les photos 1 et 6, et 1pm pour les autres)
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Photo 1 - Biofilm mixte

Photo 2 - Aggrandissement d'une partie de la photo 1 (la fléche indique la présence probable de
virus)

Photos 3 et 4 - Microcolonies constituées de cellules bactériennes & Gram négatif entourées par
une gangue plus ou moins dense aux €lectrons et a structure fibrillaire vers la
périphérie

Photo 5 - Mise en évidence des polyosides intracytoplasmiques par la réaction de Thiéry. La
durée d'action du TCH est d'environ 30 minutes

Planche 2 - Observation des microcolonies bactériennes en microscopie électronique a
transmission. Les échantillons sont contrastés selon la méthode de Reynolds
(photos 1 a 4) ou de Thiéry (photo 5)
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Les ensembles mixtes sont constitués de divers micro-organismes répartis a priori de
fagon non structurée. De trés nombreuses cellules présentent des structures déformées et on
observe également en grande quantité des résidus membranaires plus ou moins enroulés
(photo P;). Ils peuvent résulter d'artefacts de préparation des échantillons. Les bactéries a
Gram négatif sont facilement reconnaissables par leurs enveloppes cellulaires
caractéristiques de ces bactéries. Les biofilms comprennent également des cellules
eucaryotes. On retrouve au sein des co-cultures mixtes des morphologies bactériennes
inhabituelles, trés comparables a celles décrites par Bystricky (1970). Les bacilles (1,2 X
0,5 um) portent & leur périphérie des granules de 0,1 um de diamétre, réguliérement rangés
pour former une structure apparemment hélicoidale (P,). Des virus, caractérisé€s par la
symétrie cubique de leur capside, sont présents. Il n'est pas exclu que ceux-ci trouvent,
dans 1'eau, la possibilité de se multiplier et contribuent a la clarification de 1'eau en lysant
les micro-organismes saprophytes (Paoletti, 1983).

Les micro-colonies renferment des cellules de morphologies identiques (P3, P4) et
sont enrobées dans une capsule commune, ou glycocalyx, constituée de polysaccharides
extracellulaires abondants. Cette gangue homogene devient fibrillaire en périphérie. La
méthode de contraste de Thiéry permet de distinguer deux types de micro-colonies :

v d'une part, les micro-colonies comportant un fort dépdt d'argent, en particulier
dans les interstices entre les bactéries indiquant la présence de polysaccharides
extracellulaires (P3) qui peuvent protéger les cellules de leur environnement
immédiat,

v dautre part, des micro-colonies qui sont presque totalement dépourvues
d'exoploysaccharides. Toutefois, des polyosides intracytoplasmiques (inclusions de
glycogéne ?) peuvent étre mis en évidence. Dans un premier temps, des exo-
polysaccharides de faible poids moléculaire sont synthétisés et excrétés en réponse
a la présence d'un support minéral (P5) (Allison et Sutherland, 1987). Par la suite,
des polyméres de haut poids moléculaire sont formés lorsque la colonie se stabilise.
La production de ces exo-polysaccharides par différentes bactéries entraine la

formation d'une gangue dont les caractéristiques de gélification et de viscosité sont
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hétérogenes. Ceci explique l'observation de zones plus ou moins denses aux

électrons.

L'action d'un micro-organisme dénitrifiant ne peut étre significative que dans la mesure
ou il demeure assez longtemps dans sa niche écologique. La colonisation du support résulte de la
multiplication des cellules, qui engendre des micro-colonies et forme des polyméres
extracellulaires en quantité importante. Les interactions entre les micro-organismes des biofilms
restent peu connus bien que ceux-ci soient étudiés depuis plus de 60 ans (Zobell, 1943). De plus,
la plupart des travaux réalisés dans ce domaine concernent des biofilms monomicrobiens rendant
ainsi difficile l'explication du role de

la complémentarité métabolique entre des populations. Le rdle de la matrice
polysaccharidique est primordial pour l'efficacité¢ du biofilm, par la création d'une micro-zone au
sein de laquelle la dispersion et la dilution des molécules sont limitées. Cette zone agit comme
un piége concentrant les nutriments. Ellwood et al. (1982) avancent 1'hypothése que les protons
relargués au cours du métabolisme diffusent lentement au sein des biofilms, augmentent ainsi le
gradient de pH et influencent donc la production d'ATP. Dans nos réacteurs a flux continu, le
systéme dynamique transporte I'eau et les micro-organismes par une combinaison de mécanismes
passifs et actifs. La sécrétion de la couche mucoidale de surface revét donc un aspect

fondamental en augmentant les capacités d'adhésion des cellules sur les supports.

Les définitions du biofilm (McFeters et al., 1984 ; Allison et Sutherland, 1987 ;
Characklis, 1989) ne prennent pas en compte les changements physiologiques, qui apparaissent
chez les micro-organismes, des que 'adhésion est réalisée. Cette fixation est-elle la cause d'une
modification d'activité ou sa conséquence ? On considére que c'est parce qu'elles sont fixées que
les bactéries deviennent plus actives. Les biofilms de dénitrification observés sont
métaboliquement actifs. Outre la division cellulaire, on observe une variation de taille des
cellules et la présence d'une large quantité de matériel de réserve. Ces inclusions cytoplasmiques
de PHB et la nature souvent extensive de la glycocalyx sont autant d'indicateurs d'un

métabolisme carboné intensif.
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Les méthodes de dénombrement des micro-organismes dans les biofilms sont trés

approximatives. Aussi, l'étude de la flore libre apporte quelques indications quant a la quantité

et la qualité des bactéries présentes dans les biofilms. Les cellules bactériennes, présentes dans

la phase libre, sont généralement des "cellules-filles" beaucoup plus hydrophiles que leurs

"cellules-méres" retenues dans le biofilm (Marshall, 1992 ; Carpentier et Cerf, 1993). La

composition bactériologique des effluents de nos réacteurs peut donc étre considérée comme un

indicateur de la diversité microbienne des biofilms (Liessens et al., 1993).

2.7. Conclusion

Les expériences menées en réacteurs de laboratoire ont permis de déterminer les

avantages et les limites de chaque type de réacteur, en relation avec la mise en place future d'un

pilote de dénitrification in situ (tableau 12).

réacteurs

avantages

limites

a flux ascendant
(llup_ﬂow")

v trés bonne réduction des
nitrates a forte charge (>90%)

v bonne répartition du substrat
carboné

v pouvoir tampon de la craie

v mauvaise  simulation du
déplacement de la nappe

v fortes  concentrations  en
nitrites et ammoniaque dans les
effluents

4 flux horizontal

v trés bonne élimination des
nitrates (~ 90%)

v simulation proche des
conditions rencontrées sur le site
v pouvoir tampon de la craie

v/ mauvaise  estimation des
risques liés au colmatage en
raison d'une porosité supérieure
a celle de la nappe

v accumulation de nitrites et
ammoniaque en sortie

Tableau 12 - Avantages et limites liés a la conception des réacteurs de laboratoire

L'addition d'une source de carbone organique, et éventuellement de phosphates, permet

de réduire de facon importante la quantité de nitrates dans l'eau. Cependant, a fortes charges en

nitrates, un déséquilibre apparait et entraine un relargage de nitrites dans les effluents. En effet,

c'est au-dessous d'une concentration-seuil en nitrates (fixée a 600 mg NOs /I par Martin (1979),



a 880 mg/l par George et Antoine (1982) ou a 960 mg/l par Vossoughi (1981)) que la
dénitritation est plus rapide que la dénitratation. Dans nos conditions de travail, les micro-
organismes sont soumis a des concentrations en nitrates telles que tout déséquilibre nutritif
entraine un dysfonctionnement métabolique, caractérisé par l'apparition de nitrites. De plus, la
carence en métaux couplés aux enzymes catalysant la dénitrification (Fer, cuivre, coball,
molybdeéne) diminue les rendements d'élimination des nitrates (40 %), des nitrites (75 %) et de
l'ammoniaque(20 %) lorsque les charges volumiques azotées sont élevées. Toutefois, l'addition
de fer et de cuivre peut également réduire chimiquement les nitrates en milieu alcalin.

Par ailleurs, en ce qui concerne la dénitrification biologique in situ, la température
constituera un parametre de biodégradation en influengant la vitesse de réduction, l'adaptation
des souches inoculées et l'équilibre entre les composantes de la population bactérienne. A la
température moyenne de 15°C de la nappe, dans les zones fortement polluées (m figure 11), la
mise en place de la dénitrification peut étre estimée graphiquement a 17 jours (m figure 9)
(vitesse jsecy/Vitesse pgecy~1,7) si des phosphates et de l'éthanol sont apportés en quantité

satisfaisante.

3. DENITRIFICATION DE HAUTES TENEURS EN NITRATES PAR DES
SOUCHES PURES

En vue de mettre en place un inoculum adapté destiné au réacteur in sifu, nous avons
étudié la dénitrification en milieu agité des souches dominantes isolées lors des expériences

précédentes et l'influence quantitative des apports métalliques sur la dénitrification.

3.1. Description des souches étudiées

3.1.1. Sélection des souches
Sept types de colonies ont été sélectionnés parmi la flore libre des réacteurs horizontaux

pour leur aptitude a croitre sur un milieu gélosé nitraté. Les colonies sont translucides, blanches,

133



creémes ou jaunes, convexes ou plates. Leur périphérie peut étre plus claire. Leur taille varie entre

0,5 et 5 mm. La réalisation des tests rapides de caractérisation primaire et des galeries API 20NE

(= §1.3.) a permis d'identifier six souches (Tableau 13) : dlcaligenes denitrificans, A. faecalis,

Pseudomonas stutzeri, P. vesicularis et Flavobacterium breve. Une souche (H) ne peut étre

identifiée de facon satisfaisante.

Apres plusieurs mois de conservationdes souches a -20°C et a +3°C, seuls Alcaligenes

denitrificans et la souche H restent viables et capables de réduire les nitrates.

3.1.2. 1a souche H et Alcaligenes denitrificans

* la souche H. Isolées sur gélose nitratée, en anaérobiose, les colonies rosées ont ensuite
perdu leur pigmentation apres plusieurs repiquages et apparaissent beiges. Les bactéries sont
des bacilles a Gram négatif de petite taille, faiblement mobiles. La culture sur milieu nutritif
ordinaire est abondante en 24 heures. Oxydase et catalase sont positives. Le type respiratoire
est aérobie strict. Les nitrates sont réduits en azote. Outre, les caractéres relevés
précédemment (tableau 13), I'étude du métabolisme carboné (tableau 14) indique que la
souche H ne pousse qu'en présence d'un faible nombre de composés carbonés comme seule
source de carbone et d'énergie. Ces résultats ne permettant pas de préciser l'identité de cette
souche parmi les bacilles a Gram négatif non fermentatifs, nous avons utilis¢ d'autres
techniques. L'analyse des acides gras membranaires de la souche H en chromatographie
phase gazeuse (CPG)! (figure 33) montre 'abondance des acides gras 16:0, 16:1, 18:0, 18:1
(89,28 % de la surface totale) avec une prédominance des acides gras & 18 atomes de
carbone insaturés (70,77% des acides gras extraits). Ces acides gras, souvent les plus
abondants présents dans les profils, sont connus pour étre les principaux constituants de la

membrane interne des bactéries & Gram négatif (Ratledge et Wilkinson, 1988).

I Ces annalyses ont été réalisées au sein du SERHMA de I'Institut Pasteur de Lille par Mesdemoiselles Rudnik et
Majchrzak.
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Gel

coloration de type Profils
Description forme Gram test oxydase | mobilité | respiratoire Kligler API 20NE Identification
de la souche
jaune - brun bacille négatif positif immobile aérobie strict | Lactose négatif 24 heures Flavobacterium
glucose négatif 0041205 breve
HjS négatif 48 heures (20,8%)
gaz négatif 0041205
brun - orangé bacille négatif positif mobile aérobie strict Lactose négatif 24 heures Alcaligenes faecalis
glucose négatif 0000455 (90,3%)
H7S négatif 48 heures
gaz négatif 0000457
grisatre bacille négatif positif mobile aérobie strict | Lactose négatif 24 heures Pseudomonas
glucose négatif 1040255 stutzeri
H7S négatif 48 heures (99,2%)
gaz négatif 1040255
non pigmentée bacille négatif positif mobile aérobie strict Lactose négatif 24 heures Pseudomonas
glucose négatif 0400004 | vesicularis (97,5%)
HyS négatif 48 heures
gaz négatif 0404204
créme bacille négatif positif mobile aérobie strict | Lactose négatif 24 heures Alcaligenes
glucose négatif 1000455 denitrificans
H»S négatif 48 heures (40 %)
gaz négatif 1000457
créme-rosé bacille négatif positif mobile aérobie strict | Lactose négatif 24 heures
glucose négatif 1005566 identification non
H7S négatif 48 heures satisfaisante
gaz négatif 1005566

Tableau 13 - Caractérisation de la flore libre des réacteurs horizontaux




9¢l

source de carbone

source de carbone

croissance bactérienne

source de carbone

croissance bactérienne

croissance bactérienne

oui non oui non oui non

érythriol X a methyl-D-glucoside X mélibiose X
D-xylose X a methyl-D-mannoside X saccharose X
glycérol X cellobiose X inuline X
D-arabinose X dulcitol X D-raffinose X
L-arabinose X inositol X amidon X
adonitol X L-sorbose X | glycogeéne X
ribose X lactose X xylitol X

D-mannose X maltose X D-fucose X

D-fructose X mannitol X L-fucose X
2 céto-gluconate X citrate X trehalose X
galactose X N acétyl glucosamine X D-arabitol X

B Methyl-xyloside X rhamnose X L-arabitol X

D-glucose X sorbitol X gluconate X

Tableau 1% - Etude du métabolisme carboné de la souche H
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L'étude en microscopie électronique a confirmé la présence de petits bacilles dont les
enveloppes sont caractéristiques des bactéries a Gram négatif (Planche 3, P;, P,). Mais
surtout, on remarque la présence de structures similaires aux "cysts" formés par
Azotobacter sp. ("Azotobacter-type cyst")(P; et P,) et observées par Whittenbury et al.
chez les bactéries méthylotrophes (1970). Ces structures apparaissent a un pdle de la
cellule bactérienne (P;). On voit clairement sur la photo 2 la continuité de la membrane
externe entre le corps bactérien et le "cyst". Sur la photo 1, certaines cellules semblant
posséder une enveloppe lamellaire pourraient étre ces "cysts" libres. Ces formes de
survie, qui pourraient étre la conséquence de l'absence d'oxygene dans le milieu de
croissance (Whittenbury et al, 1970), sont caractéristiques de la famille des
Methylococcaceae (Whittenbury et Krieg, 1984). Toutefois, la taxonomie et la
nomenclature peu précises de ces bactéries rendent difficiles l'affiliation certaine de cette

souche a une espéce (Jenkins et al., 1897).

Nos connaissances actuelles de la souche H limitent notre diagnostic a la présomption de
Methylobacterium sp. (Holt et al., 1994). Par ailleurs, la réduction des nitrates en azote
gazeux est une propriété métabolique qui semble différencier la souche H des souches
actuellement rattachées au genre Methylobacterium. Pour ces raisons, nous garderons la

lettre H pour définir cette souche lors des expériences ultérieures.

* Alcaligenes denitrificans. Cette souche a été bien identifiée grace aux méthodes
classiques de bactériologie (tableau 13). L'observation en microscopie électronique a
transmission d'Alcaligenes denitrificans (Planche 3, P;_4) révele des cellules de petite
taille (0,4-2,7 um X 0,4-0,5 um). Des polysaccharides sont présents a la surface des
cellules sous la forme de pelotes qui peuvent résulter des traitements de fixation et de
déshydration des échantillons. La photo 4 met en évidence l'existence des réserves

intracellulaires assimilables & des polyhydroxybutyrates ou des polyphosphates.
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Photo 1 - Vue générale de la souche H. (la fleche indique la présence probable de "cysts" libres
possédant une enveloppe lamellaire)

Photo 2 - Mise en évidence de la continuité de la membrane externe entre la forme végétative de
la souche H et le "cyst".

Photos 3 et 4 - Alcaligenes denitrificans. (la fléche indique la présence de polysaccharides
agglomérés par les traitement de fixation).

Planche 3 - Observation de la souche H et d'dlcaligenes denitrificans en microscopie
électronique a transmission. Les échantillons sont préparés selon la méthode de

Ryter et Kellenberger. (1958) [les barres représentent 1pum (P 34) ou 0,1pm
(Py)]
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3.2. Accumulation de nitrites
Cette étude préliminaire analyse le comportement de Alcaligenes denitrificans et de la

souche H en cultures pures en présence de différentes concentrations en nitrates. Elle a pour
objectif de :

v déterminer la quantité d'azote éventuellement accumulée sous forme de nitrites dans le

milieu lors de la dénitrification lorsque les conditions de croissance et 1'apport en éthanol

ne constituent pas des paramétres limitants,

v confirmer I'influence positive des métaux sur I'élimination des nitrites, observée dans les

réacteurs.

L'ensemble des résultats présentés porte sur deux séries de mesures dans les mémes
conditions. Les valeurs indiquées correspondent aux moyennes arithmétiques. On peut ainsi
constater que la présence de nitrites dans le milieu n'est détectée dans le milieu que pour des
cocnetrations en nitrates initialements présents supérieures & 50 mg N-NO;7/l pour Alcaligenes

denitrificans et 1 mg N-NO; /I pour la souche H (Figure 37).

900 __
800 L
700 L
600
500 L
400
300 _
200 L
100

y=0,3068x

[nitrites] (mg N/I)

[nitrates] (mg N/I)

Figure 37 - Corrélation entre la quantité initiale de nitrates et la quantité de nitrites
accumulés chez Alcaligenes denitrificans (O) et la souche H (M)[les courbes
de tendance sont obtenues a l'aide du logiciel Excell 5]
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Ces résultats sont a rapprocher de la limite de détection des nitrites par la méthode utilisée (NFT
90-013), a savoir 0,01 mg N-NO,7/1. Il existe donc une concentration limite en nitrates au-dessus
de laquelle les souches étudiées ne sont plus capables de réduire les nitrites produits, en l'absence
d'une complémentation métallique adaptée, et vont donc les accumuler temporairement dans le
milieu avant de les réduire. Ce phénomeéne d'accumulation temporaire a également été observé
chez Pseudomonas stutzeri (Blaszczyk, 1992), Alcaligenes eutrophus (Sann et al., 1994) et
Paracoccus denitrificans (Blaszczyk, 1993).

Pour Alcaligenes denitrificans, la quantité de nitrites accumulés augmente avec la
concentration en nitrates lorsque celle-ci est supérieure a 100 mg N-NO;7/1. Cette constatation
permet d'assimiler le relargage des nitrites dans le milieu a une fonction polynomiale de second
degré dans laquelle la concentration en nitrites est la variable a expliquer et la concentration en
nitrates la variable explicative.

[N-NO, ]z, mgty = 0,0005 [N-NO3F gy - 0,00009 [N-NO3] 1mgy (r=0,994)

Pour la souche H., la quantit¢ de nitrites accumulés varie de facon linéaire avec la
concentration en nitrates présente dans le milieu.
[IN-NO]g1, merty = 0,8068 [N-NO3] ey (r*=0,9939)
Pour les deux souches, les modéles choisis satisfont implicitement & la contrainte :

[N-NO,}=0 si [N-N057]=0.

3.3. Influence des métaux sur la dénitrification

Les cultures sont réalisées en fioles en présence de 1 g N-NO3/I dans un milieu additionné
ou non des métaux impliqués dans la dénitrification. Les courbes de croissance bactérienne
[mesures de la densité optique a 600nm (DOgqo)] et de dosage des nitrates et nitrites sont
rapportées dans les figures 38 et 39. Un important relargage transitoire de nitrites dans le milieu
est observé en absence de complémentation métallique a des valeurs respectives de 500 et 785
mg NO,7/1 (soit respectivement pour Alcaligenes denitrificans et la souche H 50 et 78% de

I'azote accumulé).
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Figure 38 : Cinétiques de dénitrification d'dlcaligenes denitrificans sous agitation en
anaérobiose et 4 20°C [milieu nitrates : DOg, (H), N-NO; (@), N-NO, (A) ; milieu

nitrates + métaux : DOy, (), N-NO; (O), N-NO, (>)]
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Figure 39 : Cinétiques de dénitrification de H sous agitation en anaérobiose et a
20°C [milieu nitrates : DOg, (H), N-NO; (@), N-NO, (A) ; milieu nitrates +
métaux : DOy, ((J), N-NO; (O), N-NO, (>)]
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Ces résultats confirment ceux obtenus par d'autres auteurs (Blaszczyk ef al., 1980 ;
Blaszczyk, 1992) et notamment par Kucera et al. (1986). La synthése de la nitrite réductase
débuterait apres ceile de la nitrate réductase avec pour conséquence l'accumulation de nitrites
dans le milieu. On constate une différence des vitesses maximales calculées entre la dénitratation
(30,5 et 10,5 mg N-NO;/h pour Alcaligenes denitrificans et la souche H) et la dénitritation
(respectivement égales pour chaque souche & 14,7 et 1,61 mg N-NO,/h) dans nos conditions.
Ces différentes vitesses sont calculées sur les plus fortes pentes des courbes.

Comme le souligne Ferguson (1994), il existe deux situations principales ou la réduction
des nitrates se déroule avant celle des nitrites méme lorsque les deux réductases s'expriment (ce
qui est ici le cas) :

- la capacité catalytique des systémes de transport des €éléctrons vers la nitrite réductase est
faible,
- la constante d'affinité de I'ubiquinol est élevée.
Dans les deux cas, la plus grande partie du flux d'électrons provenant des deshydrogénases est
orientée vers la nitrate réductase.

La c;mplémentation métallique permet de réduire 1'accumulation des nitrites a une valeur
inférieure a 10 mg/l pour les deux souches. Les vitesses de dénitratation et de dénitritation sont
alors égales a 50 mg N-NO;z;/h et 49,84 mg N-NO,/h pour Alcaligenes denitrificans, et 31,25
mg N-NO;7/h et 31,10 mg N-NO,7/h pour la souche H. L'addition des métaux permet donc de
stimuler les systtmes enzymatiques de la nitrate et de la nitrite réductase. Ces résultats sont en
accord avec ceux de Blaszczyk (1992, 1993) et mettent l'accent sur l'importance de la
stimulation, voire de l'induction, des systémes enzymatiques lors de la dénitrification.
L'accumulation de nitrites, chez les souches étudi€es, apparait due a la phase de latence pendant
laquelle se met en place l'adaptation enzymatique aux nitrites. La durée de cette phase détermine
le pourcentage d'azote accumulé sous forme de nitrites dans le milieu.

La croissance cellulaire (ppyax A_denit.)=0,05h'1 5 Mmax(n=0,03 8h!) présente une corrélation
positive (r>=0,92) avec I'élimination des nitrates, principale étape productrice d'énergie
(Stouthamer et Bettenhausen, 1973). Plus précisément, pour la souche H, la synthese

microbienne s'effectue en deux phases selon la concentration de nitrites présents dans le milieu ;
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la croissance se ralentit au-dessus de 300 mg N-NO,7/1 (i égal 4 0,007 h'!). Toutefois, elle n'est
jamais complétement inhibée.

En présence de métaux, la croissance bactérienne est inhibée tant que dure la
dénitrification  (Mmaxa denit)<0:01h™" 5 Max@=0,02h™) et démarre  ultérieurement,
vraisemblablement par fermentation de I'éthanol résiduel. L'ATP produit lors de la réduction des
nitrates est alors détourné de la synthese cellulaire vers un autre métabolisme.

L'influence relative des différents éléments métalliques sur la dénitrification et
notamment la dénitritation a ensuite été étudiée. Le plan mis en place est le suivant :

- ¢étude de l'influence disjointe des métaux couplés a la nitrate réductase (fer,
molybdéne) et a la nitrite réductase (cuivre),

rs détermination des concentrations seuils des différents métaux permettant d'obtenir le
relargage minimal de nitrites,

v étude de l'influence synergique des métaux.

Les résultats montrent que l'addition du couple fer-molybdéne et de cuivre dans le milieu
nitraté entraine des effets différents selon la souche bactérienne. Ainsi, Alcaligenes denitrificans
présente une grande sensibilit¢ a l'addition de fer-molybdéne et de cuivre (Figure 40). Les
concentrations en nitrites relarguées sont respectivement de 11,3 et 91,3 mg/1.

Par contre, la souche H réagit beaucoup plus a l'addition de cuivre (9,1 mg NOy”
relargués’D) qu'a celle de fer-molybdéne (587 mg NO7 ejgrgyss/D(figure 41).

Ces observations montrent que la réduction des nitrites est réalisée par des nitrites
réductases de nature différente. Il existe en effet deux sortes de nitrites réductases : des
réductases contenant du cuivre et des réductases contenant des cytochromes c et d. La majorité
des espéces posseédent l'une ou l'autre des réductases. Pour la souche H, les résultats obtenus
permettent d'affirmer que la nitrite réductase est une enzyme a cuivre. Certaines espéces
semblent posséder les deux enzymes (Pelmont, 1993). Ce qui est vraisemblablement le cas pour
la souche d'Alcaligenes denitrificans. On sait en effet que les deux types de nitrites réductases

existent chez le genre Alcaligenes (Shapleigh et Payne, 1985 ; Sann ef al., 1994).
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Figure 40 : Cinétiques de dénitrification de Alcaligenes denitrificans sous agitation, en
anaérobiose et a 20°C en milieu nitraté complémenté [ avec du cuivre
(1000ug/1) : DOg(, (M), N-NO; (@), N-NO, (A) ; avec du fer (200 pug/l) et
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Figure 41 : Cinétiques de dénitrification de la souche H sous agitation, en anaérobiose et a 20°C en
milieu nitraté complémenté [ avec du cuivre (1000pg/l) : DOy, (M), N-NO; (@), N-
NO, (A) ; avec du fer (200 pg/l) et molybdéne (50 pg/l) : DOg, (L), N-NO; (O), N-
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Cependant, en I'état actuel des connaissances, seul un type d'enzyme (couplé au fer ou au
cuivre) a été isolé chez une souche donnée (Coyne et al., 1989). L'addition d'inhibiteurs de la
nitrite réductase a cuivre ou & héme pourrait permettre de confirmer ou d'infirmer cette
hypothése. L'existence d'autres enzymes associées a du fer ou du cuivre (notamment la N,O
réductase) dans le processus de dénitrification est néanmoins susceptible de provoquer des
interférences avec les résultats obtenus (Zumft et al., 1992).

Bien qu'associés a la nitrate réductase, le fer et le molybdéne n'entrainent pas de
stimulation sensible de la réduction des nitrates. La comparaison des vitesses de dénitratation, en
présence de fer et molybdéne d'une part, et des quatre métaux d'autre part, (vitesses
respectivement égales a 31,25 et 50 mg/l pour Alcaligenes denitrificans et 9,6 et 31,25 mg/l pour
la souche H) montrent que 1'accumulation dans le milieu des formes azotées de degré d'oxydation
plus bas (NO,~, NO, N,O) limite la vitesse de dénitratation. La stimulation, principalement par le
cuivre, des systémes enzymatiques responsables de leur réduction ultérieure par 1'addition de
métaux permet de stimuler en méme temps I'expression de la nitrate réductase.

L'ensemble des vitesses spécifiques relevées est repris dans le tableau 15.

Alcaligenes denitrificans H
milieux nitratés | simple | +4 + + simple +4 + +
utilisés métaux | cuivre | Fe/Mo métaux | cuivre | Fe/Mo

VN-NO3 (mg/h) 30,5 50 24,57 | 31,25 10,5 31,25 | 26,64 9,6

VN-NO3 (mg/h) 14,7 49,84 | 22,12 | 28,87 1,61 31,10 | 25,92 3,67

[N-NO21max 500 7.9 91,3 13,1 785 8,2 9,1 587
(mg/)
Bmax (h) 0,05 | <0,01 | 0,03 0,04 | 0,038 | 0,022 { 0,009 | 0,018

Tableau 15 : Evolution des vitesses spécifiques et du taux de croissance a 20°C d'dlcaligenes
denitrificans et de la souche H lors de la phase d'accumulation des nitrites en
fonction de la composition du milieu (concentrations en métaux utilisées : 200 ug
fer/l, 1 000 pg cuivre/l, 50 pg cobalt/l et 50 pg molybdéne/l). Le calcul des taux de
croissance a été réalisé aprés modélisation des courbes grice au modéle de
Gompretz.
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Ces expériences permettent de préciser les concentrations minimales en fer ou en cuivre
au-dela desquelles la concentration minimale en nitrites relargués n'est plus affectée de facon
significative (tableaux 16 et 17). Elles sont respectivement de 10 et 50 pg/l pour Alcaligenes
denitrificans et 50 et 100 ng/l pour la souche H. Ces concentrations sont trés nettement
inférieures a celles imposées par la Législation sur les eaux destinées & la consommation

humaine (soit 1 000 pg cuivre/l et 200 pg fer/l) et pourront donc étre utilisées pour le traitement

in situ de la nappe.

Il apparait que la croissance de la souche H est stimulée par l'addition de fer dans le
milieu (tableau 16). De plus, la croissance de cette souche apparait inversement proportionnelle &
la concentration en nitrites accumulés dans le milieu. Ce phénomeéne n'est pas observé avec
Alcaligenes denitrificans. La croissance d'A. denitrificans et de la souche H est fortement inhibée

deés que la concentration en cuivre devient supérieure a 10 pg/l.

Alcaligenes denitrificans souche H
Feren Pourcentage Absorbance Pourcentage Absorbance
ng/l d'azote nitreux maximale & d'azote nitreux maximale a
accumulé 600nm accumulé 600nm
0 49,91 0,528 79,13 0,485
5 29,16 0,617 92,83 0,493
10 19,02 0,678 94,35 0,631
24 17,50 0,679 92,63 0,605
30 15,22 0,758 86,80 0,534
50 5,84 0,798 77,61 0,352
60 7,25 0,722 71,98 0,388
78 9,12 0,815 69,76 0,401
100 5,12 0,852 62,45 0,402
200 12,17 0,891 63,59 0,412

Tableau 16 : Evolution des nitrites relargués et de la croissance au cours de la
dénitrification chez Alcaligenes denitrificans et de la souche H en fonction de
la concentration en fer dans le milieu de culture ([N-NO3]initiale = 1 &/1)
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Alcaligenes denitrificans souche H
Cuivre Pourcentage Absorbance Pourcentage Absorbance
en pug/l | d'azote nitreux maximale a d'azote nitreux maximale a
accumulé 600nm accumulé 600nm
0 49,95 0,528 79,13 0,485
1 32,02 0,614 163,91 0,555
25 23,13 0,626 75,33 0,546
5 20,00 0,723 60,41 0,538
10 12,26 0,575 46,26 0,326
20 17,35 0,516 25,85 0,329
30 15,60 0,479 22,86 0,250
40 11,41 0,432 7,64 0,226
50 10,65 0,353 3,29 0,185
100 12,93 0,251 3,71 0,198
250 11,46 0,215 3,80 0,178
500 9,13 0,153 3,04 0,161
1000 8,67 0,095 2,37 0,116

Tableau 17 : Evolution des nitrites relargués et de la croissance au cours de la
dénitrification chez Alcaligenes denitrificans et de la souche H en fonction de
la concentration en cuivre dans le milieu de culture ([N-NOs]; ... = 1 g/1)

Quani au molybdéne (résultats non présentés), il s'est révélé fortement toxique pour les

deux souches car aucune croissance n'est constatée apres 10 jours de culture.

3.4. Influences combinées du fer et du cuivre

Au cours des expériences précédentes, les concentrations en fer et en cuivre ont été fixées
a 100 et/ou 50 pg/l. Or, on observe que 1'addition simultanée de fer et de cuivre permet de réduire
de moitié les quantités nécessaires de chacun de ces métaux pour une méme réduction des nitrites
accumulés (Figures 42 et 43). Ainsi, pour une accumulation maximale de 1 % de l'azote sous
forme de nitrites, les concentrations en cuivre et en fer nécessaires sont respectivement de 25
ug/l et 10 ug/l pour Alcaligenes denitrificans (Figure 42) et 10 pg/l et 25 pg/l pour la souche H
(figure 43). Pour les deux souches, le cuivre parait donc indispensable au bon fonctionnement de

la nitrite réductase.
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%N-NO2 accumulés

Figure 42 : Influence de l'addition simultanée de fer et de cuivre sur
I'accumulation de nitrites lors de la dénitrification par Alcaligenes
denitrificans a 20°C, en anaérobiose.

% N-NO2 accumu

Figure 43 : Influence de 'addition simultanée de fer et de cuivre sur 'accumulation
de nitrites lors de la dénitrification par la souche H a 20°C, en

anaérobiose.
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Dans I'ensemble des configurations envisagées, lorsque le cuivre est présent, I'addition de
fer au-dela de 50 pg/l entraine une augmentation des nitrites accumulés. Ce phénoméne, déja
observé lors des expériences précédentes, est vraisemblablement li€é a une stimulation de la
nitrate réductase qui fonctionne plus vite que la nitrite réductase. L'apport de fer, en quantité trop

importante, pourrait donc géner I'action positive d'une addition de cuivre.

Le cuivre est un métal qui s'adsorbe facilement sur les carbonates. La complexation avec
la matiére organique est trés forte. Par ailleurs en présence de fer et de manganése, on observe la
formation d'oxydes a des pH proches de la neutralité. Le pH joue un réle majeur dans ces
phénoménes d'adsorption et les faibles variations de pH, induites par le processus de
dénitrification biologique, peuvent entrainer un relargage ou une adsorption massifs du métal
(Figure 44). Pour les pH relevés dans la nappe (de 6.5 a 7.3), le cuivre peut se trouver sous forme
complexée ou soluble. La hausse du pH accroit 1'adsorption du cuivre et une diminution de 2
unités pH (de 8 a 6) (figure 44) décroit I'adsorption du cation de 100 a 0 % (Benjamin ef al.,
1982). Le cuivre associé a de la matiére organique ne pourra, quant a lui, €tre libéré que si les

composés organiques sont détruits par les micro-organismes.
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Figure 44 - Effet du pH sur la concentration en ions cuivre en solution (d'aprés Farrah
et Pickering, 1976)

Les expériences réalisées avec des concentrations croissantes de cuivre ont montré

l'inhibition partielle de la croissance bactérienne pour des teneurs en ce métal supérieures a 20
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ug/l (= tableau 16). La maitrise du pH apparait donc &tre un paramétre fondamental pour le

déroulement de la dénitrification & moyen et long terme.

3.5. Influence de la co-culture

Quand deux, ou plusieurs, espéces vivent en association proche dans un écosystéme, elles
engendrent des interactions Trois types de relations sont possibles : la symbiose, le
commensalisme, la compétition. Les parameétres qui gouvernent ces relations sont trés complexes
et deux espéces microbiennes peuvent étre en compétition pour une ressource et, en méme temps,
entretenir une relation commensalle pour d'autres ressources (Slater, 1981). Quel que soit le type
d'interactions mises en place, le but est toujours I'obtention maximale d'énergie et ainsi la survie
de l'espéce. Lors de la dénitrification, la réduction des nitrates est I'étape la plus productrice
d'énergie : il s'établit, donc entre les différentes espéces, une compétition pour cet accepteur
d'électrons. Les cinétiques en cultures pures en absence de complémentation métallique, ont mis
en évidence un important relargage dans le milieu de nitrites toxiques entrainant un
ralentisseme;ﬁt de la croissance bactérienne. Par contre, dans les réacteurs a biofilms fixés, un
équilibre s'établit entre les différentes souches de fagon & maintenir le "pool" de nitrites proche
de zéro dans le milieu. Afin d'étudier le comportement d'un systtme mixte vis a vis de la
dénitrification, nous avons réalisé un mélange des deux souches, Alcaligenes denitrificans et la
souche H en concentrations cellulaires égales dans le milieu de base contenant 1 g N-NOs/l. La
lettre "R" définira ensuite le rapport entre les colonies de Alcaligenes denitrificans et de la
souche H dénombrées sur le milieu gélosé PCA. Lors de l'inoculation du milieu, ce rapport est
donc égal a 1. Parallélement aux dosages des nitrates et nitrites présents dans le milieu, la
croissance globale est suivie par la mesure de la densité optique & 600nm et par le dénombrement
différentiel des deux souches.

A partir de I'étude du déroulement de la dénitrification (figure 45), nous avons défini cinq
phases principales entre l'inoculation (t=0) et le moment ou ['élimination des nitrates et nitrites
est compléte (t=10 jours). Ces phases sont en relation avec la variation du rapport R des colonies

dénombrées de Alcaligenes denitrificans et de la souche H.
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denitrificans/ H (U.F.C./m
[N-NO3] (mg/l) et [N-NO
(mg/l)

DO(600nm)*5 et rapport

temps (jours)

Figure 45 : Cinétiques de dénitrification de la co-culture Alcaligenes
denitrificans/souche H sous agitation, en anaérobiose et a 20°C [DOgq ([

) ; Rapport U.F.C.(4lcaligenes denitrificans)’U-F-C-(souche H) (-); N-NO; (@),
N-NO, (A)]

La premieére période (I) correspond a la phase d'adaptation de la flore. Elle se caractérise
par une croissance globale (DOgggnm) lente. Le dénombrement (R~9) indique un développement
prédominant d'Alcaligenes denitrificans. Lors de cette période, I'élimination des nitrates reste
faible (utilisation de l'azote pour la synthese bactérienne), et il n'y a pas d'accumulation de
nitrites.

La deuxiéme période (II), correspond a une phase de dénitratation active sans, toutefois,
que des nitrites soient relargués dans le milieu. La mise en place de la réduction des nitrates
apparait concommitente au développement de la souche H (caractérisé par une baisse de R et une
hausse de la DO). Puis vient la période (III) ou la flore bactérienne tend vers un équilibre
numérique entre les deux souches. Pendant cette phase de transition, la flore totale cesse
d'augmenter indiquant une concurrence entre les souches pour le substrat carboné qui devient
limitant. La dénitratation se ralentit. L'équilibre atteint, la syntheése bactérienne et la réduction
des nitrates reprennent, et des nitrites s'accumulent progressivement dans le milieu (phase IV).

La derniére phase (V) met en avant une inversion du rapport des colonies (R) : la souche H

153



devient largement dominante sur Alcaligenes denitrificans bien que son taux de croissance, en
culture pure (m tableau 14), soit inférieur a celui d'dlcaligenes denitrificans et que,
généralement, la souche ayant le taux de croissance le plus élevé prédomine quand le substrat
carboné est limitant (Hanaki et al., 1990). Cette période correspond & une phase d'accumulation
massive des nitrites (410 mg N-NO, /1) suivie d'une dénitritation rapide. Les deux populations
bactériennes tendent a 1'équilibre.
L'étude comparative des vitesses maximales obtenues, avec celle des cultures pures,

montre que la culture mixte de ces deux souches dénitrifiantes (figure 46) :

v ralentit la réduction des nitrates lorsqu'il y a compétition entre les deux souches

pour le substrat carboné,

v entraine une augmentation de la vitesse de dénitritation et permet ainsi de réduire

l'apparition des nitrites dans le milieu de culture.

Le dénombrement indique qu'aprés adaptation les deux souches co-existent sans dominance

numérique importante de 1'une sur l'autre.
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nitrate nitrite
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Figure 46 - Comparaison des vitesses de dénitratation et de dénitritation entre
cultures pures et cultures mixtes en milieu nitraté de base [4lcaligenes
denitrificans (W), souche H (0), co-culture(&d)]
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La culture mixte d'dlcaligenes denitrificans et de la souche H apporte donc des
modifications aux vitesses spécifiques de dénitratation (en baisse) et de dénitrititation (en hausse)
mais la conjonction de ces deux phénomenes ne modifie pas sensiblement 'efficacité globale de
la dénitrification, surtout pour ce qui concerne la quantité de nitrites relargués transitoirement
dans le milieu. Ceci peut étre di a la nature méme des souches en présence : toutes deux
meétabolisent I'éthanol et effectuent la réduction totale des nitrates en gaz. Elles n'ont donc pas
besoin l'une de l'autre et leur association n'apparait pas utile dans le cadre d'un inoculum destiné
a des expériences en réacteurs ex sifu ou la composition microbienne peut étre contrdlée.
Toutefois, dans le cadre de ce travail, ces souches seraient destinées & étre inoculées dans un
environnement naturellement carencé en carbone organique et contenant une microflore
autochtone ou elles ne sont pas dominantes (m- figure 16), et ce afin de faciliter la mise en place
de la dénitrification. Par contre, elles sont dominantes lorsque les conditions de dénitrification
deviennent optimales par l'ajout d'un substrat carboné et d'oligo-éléments en concentrations
déterminées.

Il convient de rester prudent quant au devenir de ces souches dans l'aquifére car celui-ci
renferme dé nombreux polluants secondaires, adsorbés sur la matrice crayeuse, pouvant
provoquer leur élimination. De plus, les rares expériences in situ (sensu stricto) (Tiedje et al.,
1989), visant a évaluer le devenir des micro-organismes injectés, ont montré que l'apport d'un
inoculum permet de diminuer le temps de démarrage de l'installation mais qu'il est trés difficile
de réaliser a long terme la survie de cet inoculum. De techniques de marquage moléculaire des
bactéries introduites sont actuellement a 1'é¢tude (Thiem et al., 1994) afin de confirmer, ou

d'infirmer, les observations faites jusqu'a présent par comptage indirect.
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CONCLUSIONS GENERALES




Les nitrates sont trés solubles dans I'eau et leur présence dans les nappes phréatiques
témoigne d'une pollution récente ou ancienne et souligne la vulnérabilité des nappes. En
raison des risques potentiels que ces pollutions induisent pour la Santé Publique, les procédés
qui tendent a les limiter, voire les supprimer, présentent un incontestable intérét. Le but de ce
travail de these était donc d'étudier la dénitrification biologique en vue de I'appliquer in situ a
une nappe phréatique libre dont la pollution par des rejets azotés industriels est telle que tout
autre traitement est techniquement et financiérement moins intéressant.

Dans une premiére partie, nous nous sommes attachés a la reconnaissance
environnementale du site, au traitement des informations existantes et, lorsque cela s'est avéré
nécessaire, a l'acquisition de données complémentaires. En effet, la phase préliminaire a une
dépollution éventuelle consiste a définir le plus précisément possible I'état de pollution et un
objectif de dépollution "raisonnable" permettant de revenir & la normalité. L'analyse des
vitesses de déplacement de la nappe et des caractéristiques physico-chimiques de cet aquifere
a mis en évidence une faible dispersion latérale (estimée a 200 metres) de la pollution. Par
contre, la dispersion longitudinale atteint plusieurs kilometres dans le sens de 1'écoulement de
la nappe. D;ns ce panache de pollution, ou les concentrations en nitrates varient de 100 a plus
de 1 500 mg NO;7/1, les analyses microbiologiques mettent en évidence une faible population
de micro-organismes dénitratants (10> Unités Formant Colonies/ml d'eau prélevée) qui ne
peut réduire sensiblement les teneurs en nitrates, a moyen terme, dans les conditions physico-
chimiques naturelles, d'autant plus que la teneur en carbone organique total est quasiment
nulle. La stimulation des phénomeénes de dénitrification biologique nécessite donc l'apport
d'un substrat carboné.

La deuxi¢me partie de ce travail a consisté a concevoir et fabriquer des réacteurs
permettant la simulation d'une dénitrification microbiologique naturelle afin d'en évaluer la
faisabilité in situ. Un support minéral a permis la fixation de la flore comme dans l'aquifére.
Ce procédé permet de limiter la taille des réacteurs et d'optimiser leur fonctionnement avec
des densités bactériennes estimées a plus de 108 U.F.C./ml. La craie a finalement été choisie
principalement en raison de sa présence en tant qu'aquifére. Nous nous sommes ensuite

attachés a I'étude des cinétiques d'élimination des nitrates en fonction des parameétres imposés
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de la nappe a traiter : concentrations en azote nitrique et ammoniacal, alcalinité, température
et polluants mineurs. Pour des concentrations en nitrates trés importantes (supérieures a 1g/1),
la maitrise des apports nutritifs est impérative afin d'éviter tout dysfonctionnement
métabolique qui provoquerait l'accumulation massive de nitrites dans le milieu. Dans les
conditions expérimentales, un inoculum constitué de souches autochtones a été utilisé. Une
dénitrification biologique s'est rapidement développée avec un rendement optimal lorsque,
pour les deux substrats carbonés essayés (glucose et éthanol), I'apport en carbone organique
correspond a une demande chimique en oxygéne (DCO)/g de nitrates a éliminer proche de 0,8
a 1. En dessous de ces valeurs, le substrat carboné représente un facteur limitant la réduction
des nitrates. Par contre, au-dela de 1 g, la production d'ammoniac par assimilation de l'azote
nitrique peut apparaitre. Par ailleurs, le choix d'une source de carbone non fermentescible
(éthanol) apparait justifié car celle-ci est plus sélective qu'un substrat fermentescible (glucose)
et que le seul but recherché est la dénitrification. L'apport de phosphates, & une concentration
supérieure & 5 mg PO43'/1, a permis la réduction de 20 a 10 jours du délai d'installation de la
dénitrification. Aprés stabilisation, les apports en carbone et/ou phosphates ont permis une
réduction trés satisfaisante des nitrates (90-95%). Toutefois, les nitrites produits ne sont que
partiellement réduits et les concentrations détectées dans les effluents (supérieures & 10 NO,~
/1) restent inacceptables pour une dépollution in situ. Pour pallier & 1'accumulation de nitrites,
l'addition des métaux, a I'état de traces, couplés aux enzymes de la dénitrification (fer, 200
ug/l ; cuivre, 1 mg/l ; cobalt, 50 pg/l et molybdéne, 50 pg/l) a permis d'améliorer les
rendements de dénitratation et de dénitritation de telle sorte que les concentrations résiduelles
détectées (10 mg NO;7/1 et 0,05 mg NO, /1) sont inférieures aux concentrations maximales
admissibles légalement (50 mg NO;/1 et 0,1 mg NO,/1). Ces valeurs définissent les limites
de qualité des eaux destinées a la consommation humaine selon le décret de 3 janvier 1989.
Comme la nappe phréatique de la Craie constitue le principal réservoir d'eau destinée a la
consommation humaine régionale, il était impératif d'obtenir des concentrations résiduelles en
nitrates et nitrites apres traitement inférieures a celles recommandées par la Législation pour

les eaux souterraines potabilisables.
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Parall¢lement & I'élimination des nitrates, une microflore s'est installée dans les
réacteurs. Sa composition a évolué au cours des expériences vers une simplification de
l'écosystéme. Les métaux ajoutés (fer, cuivre, cobalt et molybdéne) sont toxiques vis & vis de
la flore microbienne et ont entrainé une réduction de la population non fixée, de 10® a 10°
U.F.C./ml, sans toutefois provoquer de baisse de I'efficacité des réacteurs. Néanmoins, afin de
ne pas compromettre le développement de la population bactérienne dans un environnement
naturel ou les parameétres physiques sont difficilement contrdlables, la détermination des
apports maximaux tolérés pour ces quatre métaux est essentielle.

La demi¢re partie du travail a consist¢ en une approche plus fondamentale du
métabolisme de la dénitrification, en conditions carbonées (éthanol) non limitantes, chez deux
souches isolées des réacteurs de laboratoire : Alcaligenes denitrificans et une souche notée H
d'affiliation encore incertaine mais appartenant vraissmblablement au genre
Methylobacterium. Ces souches ont été sélectionnées parmi la flore libre dominante des
réacteurs a flux horizontal pour leur capacité a réduire successivement les nitrates et les
nitrites ; elles pourraient servir d'inoculum dans un réacteur de traitement in situ. L'étude de la
réduction des nitrates, & 20°C, a montré que la dénitritation constitue 1'étape limitante de la
dénitrification. En effet, au-dela d'une certaine concentration initiale en nitrates, des nitrites
sont accumulés de fagon transitoire dans le milieu avant d'étre éliminés. Cette concentration
dépend de la souche utilisée puisqu'elle est égale a 50 mg N-NO;/1 pour Alcaligenes
denitrificans et 1 mg N-NO;/1 pour la souche H. Dans les deux cas, elle est trés largement
inférieure a celle de la nappe de la craie au droit du site (environ 340 mg N-NO5 /] en octobre
1993), ce qui laisse présumer un relargage important de nitrites dans le milieu lors de
l'expérimentation sur site. Toutefois, le métabolisme de ces souches apparait bien adapté aux
fortes teneurs en azote car la croissance n'est pas inhibée lorsqu'on passe de 0 a 1000 mg NO;5”
/. L'addition des métaux couplés aux enzymes de la dénitrification a permis de réduire la
quantité de nitrites relargués dans le milieu de culture en augmentant la vitesse de dénitritation
des deux souches, comme cela avait été observé lors des expériences en réacteurs. L'étude de
l'implication de chacun des métaux dans ce mécanisme a montré que le fer et le cuivre jouent

un réle prépondérant dans le processus car l'addition de l'un ou de I'autre permet d'obtenir les
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mémes résultats que lorsque les quatre métaux (fer, cuivre, cobalt, molybdéne) sont ajoutés
simultanément. L'analyse des effets combinés de 'apport de concentrations de 0 & 100 ug/l en
fer et en cuivre a montré qu'il est possible de réduire a 50 g/l les concentrations a apporter en
ces deux métaux et ainsi diminuer le cofit de 'opération de dénitrification, tout en maintenant
les nitrites accumulés dans le milieu & un faible niveau de concentration.

Au terme de ces expériences, il apparait que I'élimination quasi-totale des nitrates
(supérieure a 95 %) est possible dans les conditions du laboratoire. Les résultats obtenus lors
de ces travaux de laboratoire font 'objet d'une expérimentation directe in sifu a une échelle

pilote.
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Annexe 1

LISTE DES SIGLES
ATP adénosine triphosphate
B.R.GM. Bureau de Recherches Géologiques et Miniéres
CM.A. concentration maximale admissible (dimension : M.L™)
C.E.E. Communauté Economique Européenne
Co cobalt
Cu cuivre
cv charge volumique (dimension : M.T"! L
D.C.O. Demande Chimique en Oxygéne (dimension : M.L)
D.G.S. Direction Générale de la Santé
D.IR.ENN. Direction Régionale de 1'Environnement
D.J.A. dose journaliére admissible (dimension : ™
AG'o variation de !'énergie libre dans les conditions standards
DL50 Dose statistique Létale pour 50% d'une population
DOg Densité optique mesurée a 600 nm
D.RIRE. Direction Régionale de I'Industrie, de la Recherche et de I'Environnement
EDF. Electricité de France
FAD flavine adénosine dinucléotide
F.A.O. Food Adversory Organization
Fe fer
gle glucose
H.P.A. Hydrocarbures Polycycliques Aromatiques
Ifen Institut frangais de I'environnement
jo (1=0) ler jour d'expérimentation
k constante d'affinité pour un substrat (dimension : M.L%)
Mo molybdéne
NaR nitrate réductase
NF norme francaise
NH,"/N-NH," ion ammonium / azote ammoniacal
NiR nitrite réductase
N, azote gazeux
NO monoxyde d'azote
N,O dioxyde d'azote
NO, /N-NO,™ nitrite / azote nitreux
NO;™ /N-NO;3;™ nitrate / azote nitrique
O.M.S. Organisation Mondiale de la Santé
PCA plate count agar
PHB polyhydroxybutyrate
P.I.B. Produit intérieur brut
PO, orthophosphates
r? coefficient de corrélation
TCH thiocarbohydrazide
TSH temps de séjour hydraulique (dimension : T)
1) taux de croissance (dimension : ™
Vmax ) vitesse maximale observée lors du métabolisme du composé€ x (dimension :

M.Th
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Annexe 2

substrat carboné
substrat carboné phosphates
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Figure 1 - Le systéme Daisy (d'aprés Mercado ef al., 1989)
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Milieu lactosé TTC (pH 7,2)

Annexe 3

peptone bactériologique 10 g/l
extrait de viande 5¢gl
lactose 20 g/1
bleu de bromothymol 0,05 g/l
agar 12,75 g/l
chlorure de 2-3-5 triphényltétrazolium 0,25 mg/1
tergitol 7 1 mg/1
Milieu Chapman-mannité (pH 7,4)
peptone bactériologique 10 g/l
extrait de viande 1gl
chlorure de sodium 75 g/l
mannitol 10 g/1
rouge de phénol 0,025 g/1
agar 15 g/1
Milieu Kligler-Hajna (pH 7,5)
pastone 10 g/l
extrait de viande 3¢/l
extrait de levure 3¢/l
chlorure de sodium 5gl
chlorydrate de cystéine 0,3 g/l
glucose 2 gl
agar 6 g/l
rouge de phénol 0,05 g/l
citrate ferrique 0,3 g/l
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Gélose nutritive molle (pH 7,4)

Annexe 3

peptone 5¢g/1
extrait de viande 1g/1
extrait de levure 2g/l
chlorure de sodium 5gl
agar 8 g/l
Milieu mannitol-mobilité-nitrates (pH 8,1)
peptone 20 g/l
nitrate de potassium 2g/
mannitol 2 g/l
rouge de phénol 1% 4 ml/l
agar 4 ¢g/1
Gélose viande-Levure (VL) 15%o0 (pH 7,4)
peptone 10 g/
extrait de viande 3 g/l
extrait de levure 6 g/l
chlorure de sodium 5¢g/1
chlorhydrate de cystéine 0,3 g/1
glucose 2¢g/1
agar 18 g/1
Gélose viande-foie (VF) a 6%o0 (pH 7,5)
base viande-foie a 6%0 30 g/1
glucose 2¢g/l
agar 6 g/l
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Milieu gélosé a I'extrait de malt (pH 6)
extrait de malt 20 g/1
agar 20 g/l

Milieu minéral (Hs) (pH 6,8)

phosphate de potassium 2,3 g/l
phosphate disodique 29 g/
chlorure d'ammonium 1¢g/1
sulfate de magnésium 0,5 g/1
carbonate de sodium 0,5 g1
chlorure de calcium 0,01 g/1
citrate d'ammonium de fer 0,05 g/1
solution d'éléments traces SL6 5 ml/l
agar 15 g/l
Solution SL6
sulfate de zinc 0,1g/1
chlorure de manganese 0,03 g/1
borate 0,3 g/l
chlorure de cobalt 0,2 g/1
chlorure de cuivre 0,01 g/
chlorure de nickel 0,02 g/1
molybdate de sodium 0,03 g/1

Gélose lactosée biliée (V.R.B.L.) (pH 7,4)

peptone 7 g/l
extrait de levure 5¢/1
sels biliaires 1,5 g/l
lactose 10 g/1
chlorure de sodium 5¢g1
agar 11 g/
rouge neutre 0,03 g/l
cristal violet 0,002 g/1
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Annexe 4

a/ Schéma général de l'installation

INJECTION DETECTEUR

FOUR
REGULATEUR v AMPLIFICATEUR

O I T= 1 -

b/ Principe de la séparation des constituants du mélange (d'aprés Allowray et Ayres, 1993

/\\

/ /_\‘ phase stationnaire
SR PRCCRCIRCNG
22 Y

\

paroi de la colonne

c/ Représentation schématique d'un détecteur FID (d'aprés Allowray et Ayres,1993)

¢électrode annulaire —

.___{ ‘,_r» sortie vers amplificateur

. flamme
l — ——— ajr

hydrogéne —#__

? ‘/ colonne

gaz vecteur

Figure 1 - Présentation de la colonne chromatographique
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VUE DE DESSUS

- 53 tlﬂ_}

43 F>efﬂuent
compartiment de sortie
compartiment d'entrée compartiment central
COUPE VERTICALE
A + 15
50

\/

—pp» cheminement de I'eau

Planche 1 - Réacteurs up-flow de dénitrification a biofilms fixés
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* Point d'alimentation en nutriments

* Point d'alimentation en eau du site
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HACH DR/2000
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v a

AZOTE AMMONIACAL (012 400 pprm N N, 0 4500 kg/ba ou 0 2 800 LbsiAc

Annexe 6

& _pour sol

Sur extrait aqueux

N

VERIFICATION DE L'EXACTITUDE

Vérifier I'exactitude de l'analyse avec une solution étalon
d'azote ammoniacal a4 1,0 mg/l proposée comme réactif
optionnel. Utiliser 25 ml de cette solution étalon A la place de
I'extrait dilué a 'étape 4. Elle doit donner une lecture de 138,8
ppm N NHg, 310,9 kg/ha N NH3 ou 277,6 bs/Ac N NH3.

PRECISION

Dans un seul laboratoire utilisant une solution étalon a 139
ppm N NH3 (équivalent a 311 kg/ha ou 278 Ibs/Ac) et deux
lots représentatifs de réactifs avec le DR/2000. un opérateur
unique a obtenu un écart-type de + 1.4 ppm N NHj
{équivalent a 3,1 kg/haou + 2,8 lbs/Ac).

PRINCIPE DE LA METHODE

Aprés addition du réactif Ammonia Nitrogen 1 pour complexer
le caicium et le magnésium, le réactif de Nessler réagit avec
l'ion ammonium présent dans [‘échantilon et forme une
coloration jaune proportionnelile A la concentration de I'azote
ammoniacal.
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Annexe 6

DEMANDE CHIMIQUE EN OXYGENE (0 4 150 : 0 4 1500 mg/l), SUite

PRELEVEMENT ET STOCKAGE

Prélever les échantillons dans des flacons an verre. N'utiliser
des flacons plastique qu'aprés avoir vérifié quils sont
exempts de contamination organique. Analyser les
échantillons biologiquement actifs aussitdt que possible.
Homogénéiser les échantillons contenant des solides pour
obtenir des échantillons représentatifs. Les échantillons
traités a I'acide sulfurique a pH 2 ou au-dessous {2 mi par
litra) et réfrigérés a 4°C peuvent étre stockés jusqu'a 28
jours. Corriger le résultat pour les ajouts de volumes ; voir
Prélévement et Stockage, Ajouts de volumaes (Chapitre 1)
pour des informations complémentaires.

VERIFICATION DE L'EXACTITUDE

Vérifier I'axactitude de la gamme 0 & 150 mg/l au moyen de
I'étaion 2 300 mg/l ou & 1000 mg/1 de DCO. Utiliser 2 mi de cas
solutions comme échantillon. Le résultat devra étre 300 ou
1000 mg/ respectivement ; Ou préparer un étalon a 500 mg/t
en dissolvant 425 mg de phtalate acide de potassium
anhydre (séché A& 120°C pendant une nuit). Diluer & un litre
avec de l'aau désionisée.

Vérifier la gamme 0 & 150 mg/t avec un étaion A 100 mgA.
Préparar cet étalon en dissolvant 85 mg du produit ci-dessus
dans un litre d’eau désionisée. Utiliser 2 ml de cette solution
commae échantillon. Le résultat devra étre 100 mgA DCO : ou
diluer 10 ml de la solution & 1000 mg/ de DCO 4 100 ml pour
produire une solution étalon 4 100 mgA.

PRECISION

Dans un seul laboratoire utilisant des soiutions éetaions a 100 |
mg/ et SO0 mg/! de DCO et deux lots représentatifs de
réactifs avec le DR/2000. un opérateur uniGue a obtenu un
écart-type de = 2.7 mg/ et + 18 mg/A de DCO respectivement
pour les gammes 0 3 150 et 0 2 1500 mgA.

INTERFERENCES

Les tubes DCO contiennent suffisamment de sulfate
mercurique pour complexer jusqu'a 2000 mg/! de chlorure.
Pour des concentrations pius élevées de chlorure. diluer
r'échantillon, si possible.

BLANCS

Le blanc peut atre utilisé plusieurs fois pour les mesures
utilisant le méme lot de tubes. Stocker le blanc a l'obscurité.
Contréler la décomposition en mesurant ia couleur a la
longueur d'onde appropriée (420 ou §20 nm). Régler le zéro
de l'apparsil en mode absorbance. en utilisant un tube
contenant de I'eau désionisée et mesurer I'absorbance au
blanc. Noter la valeur. Remplacer le blanc lorsque
I'absorbance a change d'environ 0,01 unités d'absorbance.
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NITRATE, FORT (0 a 30,0 mgn), suite

Annexe ¢

PRELEVEMENT ET STOCKAGE

Prélever les échantillons dans des flacons propres en verre
ou en plastique.

Stocker a 4°C ou au-dessous si I'échantillon doit étre analysé
dans les 24 ou 48 heures. Réchauffer a2 la température
ambiante avant d'effectuer l'analyse. Pour des temps de
stockage plus longs, jusqu'a 14 jours, ajuster e pH a 2 ou au-
dessous avec de l'acide sulfurique concentré pour anaiyse
(environ 2 ml par litre). La réfrigération de I'échantillon reste
nécessaire.

Avant l'analyse de ['échantillon préservé, le réchauffer a la
température ambiante. Neutraliser ['échantilion avec Ia
solution d'hydroxyde de sodium 5,0 N. Ne pas utiliser de
dérivés du mercure comme conservateur. Corriger ie résuitat
de l'analyse pour les ajouts de volumes ; voir Prélevement et
Stockage, Ajouts de Volumas (Chapitre I).

VERIFICATION DE L'EXACTITUDE

A) Casser le col d'une Voluette-étalon Nitrate, 500 mg/! N.

b) Au moyen de la pipette TenSette, ajouter respectivement
0,1 mi - 0,2 ml et 0,3 ml d'étalon a 3 échantillons de 25 ml.
Mélanger soigneusement chaque échantillon. (Pour les
ampoules AccuVac, utiliser des béchers de 50 mi).

c) Analyser chaque échantillon selon ia technqiue ci-
dessus. La concentration du nitrate doit augmenter de 2,0
mg/l pour chaque ajout de 0,1 ml d"étalon.

d) Si ces augmentations ne se produisent pas, voir Ajouts
d'Etalons (Chapitre ) pour  des informations
complémentaires.

Utiliser la solution étalon de nitrate a3 10,0 mg/ d'azote
proposée en réactif optionnel pour vérifier 'exactitude de
I'analyse. Catte solution peut aussi étre préparée en diluant
1,00 ml de solution d'une Voluette-étalon Nitrate, 500 mg/t N
dans une fiole jaugée de 50,0 mi avec de I'eau désionisée.

PRECISION

Dans un seul laboratoire utilisant une solution étalon a 20,0
mg/l d'azote (N) et deux lots représentatifs de réactifs avec
le DR/2000, un opérateur unique a obtenu un écart-type de +
0,8 mg/A N.

En utilisant une solution étalon & 20,0 mg/ N et deux lots
d'ampoules AccuVac avec le DR/2000, un opérateur unique a
obtenu un écart-typede £1,0 mgA N.

INTERFERENCES

Compenser linterférence du nitrite comme suit :

a) Ajouter de l'eau de brome a 30 g/l, goutte a goutte a
I'échantillon & |'étape 4 jusqu'a coloration jaune persistante.

b) Ajouter une goutte de solution de phénol a 30 g/ pour
détruire la couleur jaune.

c) Raprendre la technique a I'étape 4. Noter le résuitat en
nitrate + nitrite.

Les agents oxydants et réducteurs forts interférent. Lion
ferrique provoque une intarférence positive et ne doit pas
atre présent. Les concentrations de chlorure au-dessus de
100 mg/l provoquent une interférence négative. La méthode
peut étre utilisée en présence de fortes concentrations de
chlorure (par exempie I'eau de mer), mais un étalonnage doit
atre effectué en utilisant des étalons contenant la méme
concentration de chlorure. Voir Etallonnages créés par
lopérateur (Chapitre 1} pour des informations
complémentaires.

Les échantillons fortement tamponnés ou de pH extréme
peuvent dépasser le pouvoir tampon des réactifs et
nécessiter u prétraitement ; voir Interférences, pH (Chapitre

1).

PRINCIPE DE LA METHODE

Le cadmium métallique réduit le nitrate présent dans
I'échantillon en nitrite. Le nitrite réagit en milieu acide avec
acide sulfanilique pour former un sel de diazonium. Ce sel
réagit avec l'acide gentisique pour former un complexe coloré
ambre. L'ion nitrate peut aussi étre déterminé directement an
utilisant I'électrode sélective Nitrate (réf. n° 44560-71).

LILLE |
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NITRITE, FORT (0 a 150 mg/l NOy’)

Annexe 6

Pour eau et eau résiduaire

Méthode au Suifate ferreux*

PRELEVEMENT ET STOCKAGE

Prélever les échantillons dans .des flacons propres en verre
ou en plastique.

Les instructions suivantes de conservation sont
nécessaires seulement si lanalyse immédiate n'est pas
possible. Stocker & 4°C ou au-dessous si I'échantillon doit
étre analysé dans les 24 ou 48 heures. Réchauffer
I'échantillon a la température ambiante avant d'effectuer
l'analyse. Pour des temps de stockage plus longs, ajouter
4,0 ml de solution de chlorure mercurique par litre
d'échantillon et mélanger. La réfrigération de I'échantilion
reste nécessaire. Ne pas utiliser de conservateurs acides.

VERIFICATION DE L'EXACTITUDE

Dissoudre 0,150 g de nilrite de sodium récent et diluer a2 100
ml avec de l'eau désionisée pour préparer une solution de
nitrite & 100 mg/l (NO2"). Préparer cette solution au moment
de l'emploi.

PRECISION

‘Dans un seul laboratoire utilisant une solution étalon de

nitrite 2 100 mg/l et deux lots représentatifs de réactifs avec
le DR/2000, un opérateur unique a obtenu un écart-type de +
2,2 mg/l de nitrite.

INTERFERENCES

Cette méthode d'analyse ne mesure pas les nitrates et n'est
pas applicable aux échantillons a base de glycols. Diluer les
échantillons a base de glycols et suivre la technique pour le
nitrite faible concentration (Programme mémorisé n°® 371).

PRINCIPE DE LA METHODE

La méthode utilise le sulfate ferreux en milieu acide pour
réduire le nitrite en oxyde nitreux. L'ion ferreux se combine
avec 'oxyde nitreux pour former un complexe brun-verdatre
dont la coloration est proportionnells au nitrite présent.
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Annexe 6

PHOSPHATE, ORTHO (022,50 mg/t PO43), Suite

PRELEVEMENT ET STOCKAGE

Prélever les échantilions dans des flacons propres en verre
ou en plastique qui ont été lavés a I'acide chlorhydrique au
1/2 et rincés a 'eau désionisée. Ne pas utiliser de détergents
du commerce contenant des phosphates pour nettoyage de
la verrerie utilisée dans cette analyse. Analyser les
échantillions immédiatement aprés le prélévement pour
obtenir les résultats les plus fiables. Si une analyse rapide
n‘est pas possible, préserver les échantillons jusqu'a 24
heures en les stockant 3 4°C ou au-dessous. Pour des temps
de stockage plus longs, ajouter 4 ml de solution de chiorure
mercurique par litre d'échantillon et mélanger. La réfrigération
de fP'échantillon reste nécessaire. L'utilisation de sels de
mercure doit cependant étre évitée en raison des dangers
pour la santé et l'environnement. Les échantillons préservés
avec le chlorure mercurique doivent avoir une concentration
en chlorure de 50 mg/ ou plus pour éviter linterférence du
mercure dans l'analyse. Pour les échantillons contenant peu
de chlorure, ajouter par exemple 5 ml de solution étalon de
chlorure de sodium a 10.246 mg/l par litre d'échantilion.

VERIFICATION DE L'EXACTITUDE

a) Casser le col d'une Voluette-étalon Phosphate, 50 mg/|
POg4.

b) Au moyen de la pipette TenSette, ajouter respectivement
0,1 mi - 0,2 mi et 0,3 ml d'étalon a 3 échantillons de 25 mi.
Mélanger soigneusement chaque échantilion.

¢) Analyser chaque échantillon selon la techngiue ci-
dessus. La concentration de phosphate doit augmenter de
0,2 mg/t pour chaque ajout de 0,1 mi d'étalon.

d) Si ces augmentations ne se produisent pas, voir Ajouts
d'Etalons (Chapitre 1) pour des informations
complémentairas.

INTERFERENCES

Les échantillons ayant une turbidité élevée peuvent donner
des résultats non reproductibles. Certaines des particules en
suspension peuvent se dissoudre a cause de I'acide contenu

dans le réactif utilisé. De plus, les résultats peuvent varier en
raison de la désorption variable d'orthophosphate des
particules. Pour les échantillons trés troubles ou colorés,
ajouter le contenu d'une gélule de réactif de prétraitement du
phosphate a 25 mi d'échantillon. Mélanger. Utiliser cette
préparation pour le réglage du zéro.

Le réactif PhosVer 3 doit &tre stocké dans un environnement
frais et sec.

Les éléments suivants interférent lorsqu'ils sont présents a
des concentrations dépassant ceiles indiquées ci-dessous :

Cuivre 10 mg/!
Fer 50 mg/l
Silice 50 mg/i
Silicate 10 mgA

L'arséniate et I'hydrogéne sulifuré interferent.

Les échantilions fortement tampconnés ou ayant un pH
extréme peuvent dépasser le pouvoir tampon des réactifs et
nécessiter un prétraitement de I'échantillon; voir
Interférences, pH (Chapitre 1).

PRECISION

Dans un seul laboratoire utilisant une solution étalon 3 1,00
mg# PO43' et deux lots représentatifs de réactif avec le
DR/2000, un opérateur unique a obtenu un écart-type de =
0,01 mg/l PO43"

Dans un seul laboratoire utilisant une solution étalon a 1,00
mg/ PO43' et deux lots représentatifs d'ampoules AccuVac
avec le DR/2000, un opérateur unique a obtenu un écan-type
dex 0,02 mg/l PO43.

PRINCIPE DE LA METHODE

L'orthophosphate réagit avec le molybdate en milieu acide
pour produire un complexe phosphomolybdate. L'acide
ascorbique réduit le compiexe, donnant une coloration
intense de bleu de molybdéne.
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Dénitrification biologique d'une nappe phréatique
polluée par des composés azotés d'origine industrielle

Matériels & méthodes

Annexe 7

Normes AFNOR pour le dosage
des formes minérales azotées
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Annexe 7

Qualité de I'eau — Dosage des nitrates —

Partie 3 :

Méthode spectrométrique avec l‘acide sulfosalicylique

1 Domaine d‘application

1.1 Substance dosée

La peésente partie de I'1SO 7830 spécifie une méthode de
dasage de l'ion nitrate dans les eaux.

12 Type d'échantillon

La présente méthode convient 4 des échantilions d'eaux brutes
et d’eaux potables.

1.3 Etendue du dosage

Jusqu’d une concentration maximale en azote due aux nitratas,
o = 02 mg/l, en utlizsant une prise d'essal maximale de
28 ml. La gamme peut Btre étendue vecs le haut par des prises
dassai inférieures.

1.4 Limite de détectioa

Avec des cuves de 40 mm d'épaisseur et une prise d'essai de
25 m!, fa imite de détection est comprise dans fa gamme
en = 0,003 20,013 mg/l.

1.8 Sensibilits "

Une concentration en azote due aux nitrates, oy = 0,2 mg/l,
fournit une absorbance d‘environ 0,68 unré, en utilisant une
prise ¢'essai de 25 mi dans des cuves de 40 mm d"épaisseur,

———
1} Résultats d'un essal interlaborataire etfectué 3u Rayaume-Uni et qui rassemblait quatre pacticioants. La kmie de détection a éig prise égale 3

4,85 tois Uécart-type du blanc ay sein d'ua fot.

1.6 Interférances

On & pratiqué des essais sur un ensemble de substances
vant présentes dans lgs échantilions d’eau, afin de détermi
les interférances possibles avec la présente méthoda.
déwils complets figurent dans !'annexe A. Les principa
agents d'interférence potentiels sont fe chlotuce, I'o
phate, le magnésium et {e manganése(ll}, comme l'indiq
I'annexe A.

D autres essals montrent qu'avec catte méthode on pe
3dmetire une couteur d'échantillon maximale de 150 mg/! Pt,
condition que la méthode de correction d'absorption de la pri
d’essar décrite ci-dessous soit appliquée. (Voir §.5.)

2 Principe

Mesurage spectramétrique du composé jaune issu de (3
tion des nitrates avec l'acide sulfosalicylique (formé par add
tion & I'échantilion de salicylate de sodium et d"acide sulfuriqu
apres traitement & atcafi.

En méme 1emps que falcali, on ajoute du sel disodiqus d
l'acide éthylénediamine-tétraacétique (Na,EDTAI pour empé
cher 1a précipitation des sels de calcium et de magnésium
L‘adjonction d"azoture de sodium vise enfin & neutrakser {'inter
férence des nitates.

3 Réactifs

Au cours de "analyse, utiliser uniquement des réactifs de qua
mé analytlique reconaue, et de I'eau distiliée ou de F'eau d
puceté équivalente.
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.1 Acide sulfurique, ({H,S0,) = 18mal/l, o0 = 1,84 g/ml.
\WERTISSEMENT — Locs de l'utllisation de cae cdactif, il
13t indispansable de disposer d’une protection ocutairs et
is vdtomonts de protaction.

3.2 Acide acétique cristallisable.
c{CHyCOOH}) = 17 mot/l, g = 1,05 g/mil.

AVERTISSEMENT — Lors de l'utilisation de ce réactlf, il
ost indispenaable de disposer d'una protection oculaire et
do vétaments de protection.

3.3  Alcali. solution, gyzon = 200 g/l,
R {CHyNICH,COOHICH;-COONal 2H,0 = 50 g/l

Dissoudre avec précaution 200 + 2 g de pastilles d’hydro-
xyde de sodium daas environ 800 ml d'eau. Ajouter
s0g + 0,5¢g de sel disodique de l'acide éthylenediamine-
tétraacdtique (Na,EDTA) dihydraté
{{{ICHLN{CH,COOH)CH,-COONal,-2H,0} et dissoudre. Lais-
ser refroidlr & 1a température ambiante at complérer & 1 litce
avec de [‘eau dans une éprouvette gradude. Conserver dans
une bouteillle en polyéthyléne. Ce réactif est stable indéfini-
ment.

AVERTISSEMENT — Lors de {‘utilisstion de ce réactif, il
est Indisponsabls de disposer d'uns protection oculalre et
de vdtements de protection.

3.4  Azoturs da sodlurn, solution, gy,y, = 0.5 g/l,

Dissoudre avec précaution 0,05g + 0.005g d'azoture de
sedium dans gaviron 90 mi d'eau puis compléter & 100 mil avec
de I'eau dans une éprouvette graduée. Cansecver dans une
bouteille ea verre. Ce réactif est stable indéfiniment.

AVERTISSEMENT — Ca réactf est trds toxique; ne pss
en avalar. Ls contact du rdactif solide et des acides libdre
un gaz trdy taxique.

NOTE — Una solution d"acida sutfamique. ¢ = 0,75 g/!, peut
dtra également utiliséa & 1a place de fa solution d'azoture da sodium.

3.8 Salicylata de aodium, solution,
QHO-CgH-COONs = 10 g/1.

Dissoudre 1 g + 0,1 g de salicylate de sodium
(HO-CygH,-COONa! dans 100 mi + 7 mi d'sau. Consarver dans
une bouteills en verre ou eq potyithyldne, Préparer cette solu-
tion chaque jour au moment de l'emplor.

3.6 Nitata, solution méra éualon, gy = 1 000 mg/L.

Oissoudrm 7,215 ¢ + 0,001 g de nitrate de potassium {KNOJ),
{préatablement séchd 3 105 °C pendant au moins 2 h) dans
eavicon 750 ml d'asu. Teansférer quantimtivement dans une
fiole Jaugée de 1 litrs et compléter au volume avec da 'aau.

Comawlasduﬁondamunebanemeenvermpmdantune
durée na dépassant pas 2 mois.

Annexe 7

3.7 Nitrate, solution étalon, gy = 100 mg/l.

Transvaser 3 13 pipette 50 ml da la solution mérs (3.6} dans ur‘
fiole jaugde de 500 ml et compléter au volume étalon avec d
'ssu. i

Conserver cette solution dans une bouteille en verre pendar
une durée ne dépassant pas 1 mois.

3.8 Nitrate. solution étalon d’essai. gy = 1 mg/l.

Dans une fiole jaugée de 500 ml, ajouter & 1a pipette S mi de |
solution éralon de nitrate {3.7). Compléter au volume avec d
Ieau. Préparer la solution au moment de 'emploi.

4 Appareillage
Mstérial couraar de laboratoire, et

4.1 Spactromaétra, permettant d’effectuer des mesurages :
une longueur d'ande de 415 nm et équipé de cuvss de 40 ou d.
50 mm d'épaisseur.

s

4.2 Capsules d'évaporation. de faible volume (enviroq
50 mi). Si ces capsules sont neuves ou ne SONT pas couram;
ment utilisées, les rincer soigneusement A 'eau avant I'essai ¢
suivre la procédure indiquée dans les deux pramiars allndas d¢
6.3.2 pour les nettoyer,

4.3 Bain d'eau bouillante, pouvant recevoir au moins sb
capsules d"évapocation (4.2).

4.4 Bain d'eau, thermoréglabla, pouvant mainzenic une tem
pérature de 25 °C *+ 0,5 °C.

5 Echantillonnage et échantillons

Les &chaatilions pour labocatoire doivent étre prélevés dans des
bouteilies an verre et doivent tre anatysés dés qua possible
aprés lauc prélévement Le stockage des échantillons 3 une
température compxise entra 2 °C et S °C peut permattre de
conserver de nombreux types d'échantitions, mais @l faur vérifier
que c'est bien fe cas pour chaque type d'échantillon.

6 Mode aopératoire

AVERTISSEMENT — Ce mode opdratoire supposs tuiili-
sation da solutions coacantrées d'acide suifurique,
d'acide acétique. d'hydroxyda da sodium et d'azoture de
sodium. Il est indispensable de dispozer d'uns protection
aculaite ot do vitemants ds protection paur manipuler
cea réactifs. Ces demiers ne doivent jamals &tre pipottés
& {a boucha.

6.1 Prisa d'essai

Le volume maximum de la pise d'essal pouvant sexvic 8y
dosage des nitrates jusqu'a gy = 0,2 mg/t est de 25 mil. Utﬂl‘
ser des prises d’esssi plus petites, le ¢cas échéant. pour tenit
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compte de concentrations plus élevées en nitrates. Avant de
prdlever [a premidre prise d’essar, taisser décanter les échantil-
lons pour [abaratoire contenant des matiéres en suspension, las
centrifuger ou les fikrec sur un papier filtre en fibres da vecre
{avd. Les échantilions présentant un pH supérieur & 8 doivent
dtre neutralisés A ['acide acétique (3.2} avant le préladvement de
13 prise d’essai.

6.2 Essai d blanc

Effectuer un essai 8 blanc, paralliélemant au dosage, en utilisant
5.00 m! £ 0,05 ml d’eau 3 1a place de la prise d’essai. Soit A,
unitéz I'absorbance mesurée.

6.3 Etalonnage

6.3.1 Préparation de Ia gdrie de solutions 6tatons

Uans une série da capsules d’évaporation propres (4.2). intro-
duire 3 la burctte, respectivement. 1; 2; 3; 4 81 5 m! de (2 solu-
tion étalon d’'essai ¢¢ nitrate (3.8) correspondant respective-
ment 3 des quantités de nitrate de m(N) = 1; 2. 3: 4 et S g
dans les capsules respectives.

6.3.2 Développament.de {a coloration

Ajouter 0,5 mi £ 0,005 mi de solution d‘azoture de sodium
{3.4} et 0,2 m! £ 0,002 m! d'acide acétique (3.2). Attendrs au
meins 5 min, puis faire évaporer e mélange a sec¢ dans le bain
d'ezu bouilfante {4.3). Ajouter ensuite 1 ml £ 0,01 mi de solu-
tion de salicylata de sodium (3.5, hemogénéiser et faire & nou-
vaau évaporer 3 sec. Retirer 1a capsule du bain d'eau et laisser
refroidic 2 la température ambiante.

Ajouter 1 ml £ 0,01 mi d’acide sutfurque (3.1), puis dissoudre
le résidu dans [a ¢spsule en agnant légérement. Laissar le
mélange raposer pendant envicon 10 min. Ajoutar alors
10ml £+ 0,1 ml deau, puis 10ml =2 0,1 ml de la solution
Jalcali 3.3).

Transvaser quantitativament le mélange dans une fiole jaugée
da 25 mi, sang compkter au volume. Placer la flole dans le bain
d'esu (4.4} 25 °C = 0.5 °C pendaat 10 min + 2 min. Retirer
la fiola et compléter du voluma avec de 'eau.

6.3.3 Mesguragas spectrométriques

Mesurer "absorbance de ia solution 2 415 nm dans des cuves
da 40 ou 50 mm d'éparssaur, par rapport & de I'eau dans 13 cuve
de référence. Soa A, unités 'absorbance mesurée,

NOTE ~ Les essais montrent que labsorbance des solutions colorbas
demeuce constante peadant ay moins 24 h.

6.3.4 Etablissemant de la caurbe d'étalonnage

Soustraire ["'absorbance de |'essai 3 blanc des absorbances de
chaque solution étalon et tracer [a courbe d'étalonnage fawant
ipparalice {‘absorbance en {onction de la masse de nitrate,
miN), en microgrammes. Coatrdier sl 13 courbe est finéaire et
passe par l'origing. Dans le cas contraire, répéter I'dtalonnage.

Annexe 7

6.4 Dosage

introduire dans une petite capsule d*évaporation (4.2] 13
d‘essal choisie (6.1] de volume ¥ ml, tel que fe prédvem@ar
contienne une messe d'azote di sux nitrates comprise erffe
m(N} = 1 pgets ug.

Poursuivre comme indiqué en 6.3.2 ¢1 6.3.3.

i
6.5 Correction tenant compte de I'absorption d:
la prise d'essat

Si l'on sait, ou si I'on suppose, que I'absorption de ia prfe
d'essal 3 Ia kongueur d'onde d'analyse peut constituer u
interférence (¢6 qui peut ge produire avec des échantiijons
colorés), effectuer les opérations prévues en 6.3.2 et 6.3.3 Br
une seconde prise desseai, en ['absence toutefois de solution
salicylate de sodium. Soit 4, I'absorbance mesurée.

7 Expression des résultats ’.

7.1 Calcul

Caiculer "absorbance due aux nitrates dans Ia prise d'essai, 4
3 l'aide de I'équstion

A= Ag ~ Ay

ou, si l'on & apporté une corraction pour tenlr compte d
I'absarption de I'échantilion, 2 l'side de l'équation

A, = A; — Ay~ A,
Dans les daux équations, A,, Ay, 81 A, carrespondent respect.
vement & {'absorbanca de ['échantition, du blanc et & I"absar
bance aprés corraction {voir 6.2, 6.3.3 et 6.5).
Oéduire de [a courbe d'étalonnage (6.3.4! 1a masse de nitrate
n(N), expdmée en micragammes, comespondant & la valeu
A, de Fabsgcbance.

La taneur e nitrate de 'échantillon, gy, exprimée en milligram
mes par kire, est donnée par la formule

m(N)
v

ou V est fg volume, en millitres, de la prise @'essai.

Tableau 1 — Tableau de conversion

¢(NO3} ONOy [
Nitrata mmol/! mg/i mg/l
<{NO4y) = 1 mmol/t 1 [v3 14,01
@np, = 1 mgll 0.016 1 1 0
oN = 1mg/i 0,071 4 4427 1
Exemye :

@no, = 1 mg/l comespond 4 gy = 0.226 mq/l.
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NF T 90-013

Novembre 1986

norme francaise

Essais des eaux
Dosage des nitrites

Méthode par spectrométrie d'absorption moléculaire

E: Testing water — Determination of nitrite — Molecular absorption
spectromeltric method

0 . Wasseruntersuchungen — Bestimung des Nitrit-ions — Photometrisches
Verfahren

Norme frangaise homologuée par ddcision du Directeur Général de I'alnor
le 5 octobre 1985 pour prendre elfet ie 5 novembra 1985,

Remplace la norme homologuée de méme indice d'soit 1975,

corresponda NCEe La présente norme francaise est équivalente avec quelques écarts techniquas
mineurs, avec la norme ISO 8777 (1984-08-01),
ana lYSG La présente norme francaise s'adresse aux laboratoires ayant A doser les nitrites

dans la plupart des types d’esu. €lle est susceptible de servir de base de référence
dans laréglamaentation frencaise relative & la qualité des eaux, notammant celles
destindes & la consommation humaine.

descripteurs Thesaurusinternational Technique : essaides eaux, esu d'alimentation humaine,

analyse chimique, dosage, nitrite, spectroméirie d'absorption moléculaire.

modifications

Par rapport & 1a norme {rangaise homologuéde de médme indice d'aout 1975, baséde
sur le mdme principe, augmentation du temps de réaction avant le mesurage
spectrométrique, de 10 min & 30 min.

corrections

4ditée et ditfusde par I'associstion I1ancsise de normalisation {afnor) tour surope cedex 7 92080 patis i délense — tdt. . {1} 42.91 5558

alnor 85471 © slnor 1988 1+ tirage 85-10

NEF | B0-Uv1o
Novembre 1385

Essais des eaux

Dosage des nitrites
Méthode par spectrométrie d’absorption moldculaire

AVANT-PROPOS

La prdsente norme francaise résulte de la révision de ln norme homologuéde de méme indice d'a0it 1975. Les
modilications apportdas & I'ancienne norme Irancaise NF T 90-013 portent assentiellement sur les points

suivents !

— latemps da réaction du réactil de diazotation dunsla prise d'essai a étd portd & au moins 10 min 4 su moins
30 min,

— lardalisation d'un essai d blanc et, sinécessaire, d'un essai de correction de la coloration de I'échantillon,
ont été introduits dans la mode opératoire.

1 OBJET ET DOMAINE D'APPLICATION

La présente norme décrit une méthode de dosage dos nitrites dans les eaux par spectrométrie d'absorption
moldculaire.

Elle est applicable directement, 3 des échantitions y’eau dont!a concentration en nitrites ¢ (NO, ") estinférieure
ou égale & 1 mg/l.

Las échantilions de plus fortes concentrations doivent atre diluds. La limite de détection de la méthoda se situe
aux environs de 0,001 mg/I de NO, ™.

2 PRINCIPE

Diazotation de I'amino-4 benzénesullonamide par les nitrites, & pH 1.9, en présence de dichlorure de
N-(naphtyl-1) diamino-1,2 éthane.

Masure, 4 une longueur d’onde voisine de 540 nm. de V'absorbance du complexe rose formé.

3 REACTIFS

Au cours de I'analyse, n’utiliser que des rdactils de qualité analytique reconnue et de I'eau récemment distillde
ou de I'eau de pureté équivalente.

3.1 Acide orthophosphorique, p = 1,70 g/ml.
g f gt

Lo VAR s
3.2 Aclde oghqphpgphorlquo, solution & environ 1,5 mol/t.

Ajouter A 'aide d’une pipette 25 mi d'acide orthophosphorique {3.1) dans environ 150 mi d'eau. Homogénéiser

ot refroidir b tampérature ambiante. Transférer la solution dans une fiole jaugée de 250 ml et compla?or au
volume avec de 'eau. g
Conserver dans un flacon en verre inactinique. g

o

~
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NF
NORME FRANCAISE ESSAIS DES eAux

HOMOLOAQUEE DOSAGE DE L'AZOTE AMMONIACAL

Aot 1975

T 90-015

AVANT-PROPOS

Les concentrations en arate cmnoaldamlauuxmlrknmblc :lonasrdcmdmo
des besains et des possibilitds des Labx es qui effe les h £n outre.
la natuwn ot i 00 des did damruu«qu:mumablsdepawroerle
docage, sont dgek trés o Ce dasape est donc justiciable de techniques diffé : tois
dentre efles somt décrites ci~apris

sy 778138

FENSER - TH.

3™ PARTIE
METHODE SPECTROPHOTOMETRIQUE AU REACTIF DE NESSLER
1. OBJET ET DOMAINE D'APPLICATION

La présente partie 8 pour objet la description d’'une méthode de dosage de I'szote ammoniacal
dant {e1 eaux, par mesure spactrophotométrique au réactif e Nesaler,

Elle st applicable sux teneurs en azote ammoniacal. eaxprimées en NH,, supérioures 4 0,1 mg/l.

Eife nest pas applicable en pré d'ami tiy ou aliphatiques, de chioramines
organiques, dacétone. C'aidéhydes. Elie n'est pas spplicable non plus aux esux colorées. troubles
ou chargées on matidres organiques.

Cette méthode ne doit pas étre considérée comme une méthode de référence & utiliser au

1aboratoire mais comme une tochmnique pouvant dtre mise en cuvre sur le lisu de préldvement dans
{a but d’obtenir une premidre information.

2. PRINCIPE

Addition & I'échantilion de tartrate double de sodium et de potass: Qui 8 pancip ent

pour rdle déviter ls formation ultérieures & un louche du & linterférence du calcium et du magnésium
éventueliement présents.

Réaction, en présence d'hydroxyde de potassium ou de sodium, entre le réactif de Nessler et
les ions NH, avec formation d"un composé de coloration variant du rouge orange su baun

. é

0 ique & une long d'onde voisine de 420 nm de la colocation obtenue.

3. REACTIFS

Au cours de l'ansiyse n'utiliser que de ['eau réd déminéralisée sur résine wonique
forte ou de 'esu de puretd équivalents dont la teneur en azote iacal est négligeabl

31 Réactif de Nessler

Traiter une solution de 50 g d'iodure de potassium dans 35 ml ('eau. Par une solution saturée
de chiorure de mercure i jusqu's ce qu'un léger précipitd subsiste. Ajouter te 400 mi de solution
d’hydroxyde de sodium S N. Diluer la solution 4 1 000 ml en fiole jaugée. Laister repaser et décanter.

3.2 Tactrate double de p. H ot de sodi futs ée.

Dissoudre 500 g de tartrate double de potass ot de sodium (CH,OKN, 4 H,0) dans
1 000 o d’esu chauda.
Aprés rdroodtmmom. c;outor 50 ] de réacti{ de Nessler (3.1), laisser reposer deux jours

et fiitrer (les jons t pré dans Feau Ou dans les réactifs sont ainsi
Slioninés).

33 Azote ammoniacal, solution étaton & 10 mg de NH, par fitre.

D-ssoudrc 297 ms de cNorufe d ammonium dans de f'asu et amener & 1 000 mi en fiole jaugée.
Dituer au dixidme ta

4. APPAREILLAGE

Matériol courant de laborstosre.
Spectroph $tre (fong donde : 420 am).

Nettoyer trés sot mt la verrecie utilisée et. de prélérance, réserver $0a usage au seul
dosage de azote -mmomu:.ll

. ECHANTILLON

Les échaatillons destinés au lad '..d'analyse
prélévesnent, &tre rafroidis & une t & é de S "C.

W

Lanalyse doit &re etfactude aussitdt que possible aprés (e prélévement.

8 itht que p

aprés leur

6. MODE OPERATOIRE

6.1 PRISE D'ESSAL:

Prétever S0 mi de I'échantilion i sa teneuc en'NH‘ est inférieure 4 5 mg/l. Si ce n'est pas le

cas, prélaver ua volume plus petit &t ajuster 4 50 ml avec de Feau.
6.2 COURSE D'ETALONNAGE (pour ua parcours optique de 10 mem)

Dans uqe série de fioles jpugées de 50 al, introduice :
0-1-2-5-10-15-20- 25 mi de solution &talon dazote iacal (3.3) correspondant 4 ©
0-10-20-50-100- 150 - 200 - 250 pg de NH,, soit. pour une prise d'essai de SO ml &
0-02-04-10-2.3.4-8 mgde NH, par lieq,

[étec au volume svec de Fesu et ajouter 2,0 ml de la solution de tartrate {3.2). Mélanger.
m«mdowani)ﬂm«lmu
Attondcs 10 mia et sf{ectuer les mesures sp étriques 4 1a )

Apfumorrmr.ppomlmt&od'mwnppodafm

) d'onde de 420 am

Annexe 7
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Dénitrification biologique d'une nappe phréatique
polluée par des composés azotés d'origine industrielle

Résultats & Discussion

Annexe 8

Qualité physico-chimique de la nappe de la craie
(novembre 1993)
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i,
£
§‘6‘ 5% £
GROUPES DE PARAMETRES PARAMETRES g gq 8 g-‘g H
| 4] i
Paramétres organoleptiques. Coloration (aprés filtration simplc) mg/l :é%! § €
(behelle PU) Lo, 10 20 ad’3 joigo]
o GO o0
Odeur (facteur de dilution & 25°C) ...... 3 > Yoy
~N
Paramétres physico-chimiques liés a la | Conductivité uSfem a 20°C .ao.e 1 000 . §
structure naturelle des eaux. GROUPES DE PARAMETRES PARAMETRES - 5-
Température (CC) oo 22 25 lE
PH (UNIES PHY oo 6.5-8.5 f‘??ﬁﬁ_ concernant les substances | phosphore (mg/l Py Og) cooovorvcericciiccrinnns 0.4
Chlorures (mg/l Cl) o, 200 Fluor (mg/! F)oovviiiiiiien, 0,7-1 1.5
Sulfates (mp/1 SOL) ..o 150 250 Bore (mg/l B coooerevniiiiiins |
Matiéres en suspension (mg/l) ... 25 | Buryum (mg/l Ba) oo 0.1
Demande  biochimique en  oxygéne ! Pzramétres concernant les substances | Arsenic (pg/l AS) oo 10 50
(DBO,) 4 20 °C sans nitrification (mg/l [OXIQUES.
O1) oot <3 i Cadmium (ug/l Cd) oo I S
Dcemande chimique en oxygéne (DCO) Cyanures (ug/l CN) Lo 50
(ME/10,4) s
Chrome total (g/1 Cr) ..o 50
Tiux de saturation cn oxygéne dissous
(%o O3) oo > 70 Plomb (ug/l PB) coooviiviiiiiiiii S0
Paramétres concernant les substunces | Nitrates (mg/l NO,) i 25 50 Mercure (ug/t Hg) oo 0.5 1
indésirables. -
Ammoniaque (mg/l NH,) oeinninns 0,05 Sélenium (Mgl SE) oo 10
Azote Kjeldhal (NO,) excepté (mg/l N) ! Hydrocarbures  polycycliques aromati-
ques total 6 substances visées par décret
Hydrocarbures dissous ou émulsionnés du 3 janvier 1989 (ug/1) ooviiiniiin 0,2
aprés extraction par ¢ther de pétrole
(OB e e 0.05 Pesticides. Total : parathion, HCH, dieldrine (pg/l) . |
Phénols (indice phénol) para-nitraniline 4 Paramétres microbiologiques. Coliformes totaux 37 °C (100 ml) ......... 50
aminoantipyrine (mg/l C,H,0H) ........ 0,001
Coliformes thermotolérants (100 ml) ... 20
Agents de surface réagissunt au bleu de
méthyléne (mg/l lauryl-sulfate) 0.2 Streptocoques fécaux (100 ml) ... 20
Substances extractibles au chloroforme Salmonelles oo Absence
(ME/D) 0,1 dans
5000 mi
Fer dissous (mg/l Fe) oooiviivieniiiceiiencs 0,1 0,3
~ Manganése (mg/l Mn) ....ccooiviinennne. 0,05
Cuivre (mg/l Cu) covveriirerceccverienens 0,02 0,05
Zinc (mg/l Zn) 0,5 3

T(]X\ecu A . "(c;lm% des eaux Jes”inelv; a ?a consommo)ﬁcm %Jmcua_o_

8 Ixouuy



ANALYSE T TYPE
PARAMETRES ORGANOLEPTIQUES Normes frangaises (Scuils et Unités)
. ASPECt e, qualitatif
. Couleur aeeerceevircearnennas NF T90-034 2 mg/l de Pi-Co
. Odeur-saveur (seuil de goiit) NF T90-035 0 425°C
. Odeur-saveur (seuil de goit) NF T90-035 ] a12°C
. Turbidité NF T90-033 NTU
PARA PHYSHK S
Normes frangaises (Seuils et Unités) Normes frangaises (Seuils et Unités;
Température ... NF T90-100 °C . Oxygene dissous ....... NF T90-106 05 mgl
[1)3 S, NF T90-008 . COy libre ... NF T90-011 <1l mgh
. Conductivité .... NF T90-031 05 pS/fm . Matitres oxydables
. Silice Si07 ... NFET90-007* 0,5 mgl au KMnO4 ............. NFT90-050 0,1 mgl
. Résidu sec 180°C NF T90-029 1 mg/l . Chlore résiduel libre .. NF T90-038 0,03 mgl
. Chlore résiduel total ... NF T90-038 0,03 mgf
BALANCE JONIQUE : ANIONS mgn CATIONS mght
. Chilorures Cl- .. NF T90-014 2 . Calcium Ca** ... NFT90-005** 1
ulfates SO4-—- NF T90-009* 2 . Magnésium Mg*t.. NF T90-112** 0,05
. Nitrates NO3- NF T90-012* 0,5 . Sodium Na% ... NF T90-019 1
{. Nitrites NO»- NF T90-013* 0,05 . Potassium K* ... NF T90-019 05
. Phosphore total P20Os NF T90-023 0,1 . Aluminium AI***_ NF T90-119** 0,02
. Carbonates CO3™  NF T90-036 0 . Ammonium NH4* . NF T90-015 0,05
. Hydrogénocarbonates CFer Feovoneenveenns NF T90-112** 0.02
HCO3™ cerreee NF T90-036* 5 . Manganése Mn ... NFT90-119** 0,02
. Fluor F ... NF T90-004 0,05 . Cuivee Cu ..eeee... NFT90-112 0,05
LZine 20 aaeenees NFT90-112 0,05
* ou colorimétrie sur autoanalyseur
** ou spectrométrie d'émission atomique (ICP)
ANALYSE TYPE C4a
PA INDESIRABLE.
Normes frangaises (Seuils et Unités)
. Azote Kjeldhal Minéralisation puis colorimétric 1 mgh
sur autoanalyseur
. Hydrocarbures dissous (indice CH2) NF T90-114 S0 ugn
. Indice Phénol NF T90-109 10 p
. Agents de surface (détergents anioniques) NF T90-039 50 ugn
ANAL YSE QOMPL EMENTAIRE
Normes francaises - (Seuils et Unités)
. Dureté e NF T90-003* 05 s
. gar::lnc Organique Total ... NF T90-102 02 mgh
. obait
NF T90-119 5 peft
- Argent NF T90-119 1 pgi
. Béryllium NF T90-119%+ 1 el
. Nickel NF T90-119 5 pg
. :ntlm?xnc ................................. Abs. At. hydrures 3 ugl
. Vanadium NF T90-119** 10 e/

* ou colorimétrie sur auto-analyseur

** ou spectrométrie d'émission atomique (ICP)

Annexe 8

Tableau 2 - Programmes d'analyses effectuées sur la nappe de la craie (Institut Pasteur de

Lille)
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Annexe 8

Tableau 3- Analyses effectuées sur I'eau de la nappe

N° Piézo =~ —; .
Date - 03/11/1992 03/11/19933 03/11/1522 L_Oﬁ_foi____ffcgé 3 -mﬂ oe/l?npsgg ! 4L B Y14 P45 P4o Ao prs 5
Niveau d‘eau /1993]) 03/11/1993] 03/11/1993] 04/11/1993] 08/11/1993} 03/11/1993] 02/11/1993] 04/11/1993] 03/11/1993] 03/11/1993
o 12.79 4.64 3.5 5.71
""" T 419’:%9'6 §
e Sagianeh

s ..- D mf% .: 2 : :

Andysc Laborat ire CH ﬂ .................

émr Legt jaune Jaune Incolore Legt ;aune incolore Dépbts Jaune Incolore Limpide ‘Legt jaune Jaune Limpide Jaune
e mgll 20 7 10 2 20} 15 5 2f 15 1< 15
Turbidité NTY 2.4 4.1 2 19 15 99 L 8.6 1.5 24 4.9 0.5 0.16 2
€02 Equilibeant mgt 35 103 20l 78T T Te7l” T T3 T T 58 34|~ 50| go] — 28] 45|
Oxydabilité mg02/1 5 3.4 3.2 4.8 3.7 29 23 6.1] 3 2.6 1.4 55 7.1 1.6 6.7
Conductivité ~_pSlem 923 2790 2040 4200 2150 1080 2040 1320 1069 973 74380 3000 1027) 2880
Silice mg/l 10.7 13.1 16.1 19 11.3 6.2 16.3 7 9.1 11.2 13.5 11 u 14.1
C.0.T. mg/l 4.3 2.5 2.5 3 . 2.2 8.4]: 3.2 2.9 1.7 3.5 3.9 2.6 4.2
Dureté Totale °F 43.3 114 56.8 127 82 22.7]. 125} 60.2 46 42.2 106 114 44 97
Calcium mg/l 159 410 199 465 3% 82 320] 208 164 152 384 400 155 340
Magnésium mg/l 50 8.8 32.8 20.1 26.4 216 6.9 110} 14.6 11.4 10.1 22.8]. 23 7.9 27.4
Sodium mgfl 150 48.3 79.8 67.3 65.3 113 133 80.2|| 65.7 59.2 62.7 65.2 135 63.7 85.2
Potassium mgfl 12 8 146 10.3 24.9 56.5 29.8 7.6] 12 9.3 8.4 22.4 24.6 9.5 18.4
Ammonium mg/l 0.5| <0.05 26.6 115 265 25§ <0.05 2.1 23.3 1} <o0.0¢c 350 124 3.35 130
Aluminium total mg/l 0.2 0.009% <0.005 <0.005 0.013] <0.005 0.016 0.14] <0.005 0.012 0.005 0.025] <0.005 <0.005 0.005
Somme Cations meq/l 11 31.9 21.2 43.6 247 11.2 28.9 16.1 12 11.4 43.9 35.3 11.6 30.6
Chiorures mgfl 200 48 206 127 156 137 91 90 108 64 53 272 316 88 212
Sulfates mgll 250 160 360 195 168} 300 240 700 350 150 140 248 248 132 196
Nitrates mgft 50 59.8 784 556 1870}; 528 146 0.4} 0.6 48.9 109 1590 1027 99 929
Nitrites mgfl 0.1{<0.05 0.12§ <0.05 . 0.05] 0.29 1.49} <0.05 ' <0.05 <0.05 <0.05 0.05 0.47] <0.05 0.65
P Total mg P205/1 51 <0.1 <0.1 <0.1 <0.1 G9f<0.1 <0.1 '<0.1 <0.1 <0.1 <0.1 0.2] <0.1 0.1
Carbonates mafl <2 <2 <2 <2 <2 <2 <2 <2 <2 <2 <2 <2 <2 <2
Bicarbonatés mgll 312 364} 254 300 335 31 671 321 362 304 283 354 312 378
Fluorures mgll 0.4 0.4}1 0.65 0.5 ¢.3 0.5 0.18 0.65 0.46 0.12 0.43 2.4 0.2 1.5
Somme Anions meq/l 10.8 31.9 20.8 43 24.1 11.5 28.1f 15.6 11.7 111 43.1 36.4 11.9 31.3
Cyanures ugfl 50j<10 14 44 10 0j<10 10§, 30} <10 <10 12 106 10 600
Azote Kjeldahl mafl 1 1.5 21 90 225} 15.5) <1 2.6§ 18.5 1.6] <1 270 97 2.8 101
Fer Total mg/l 0.2 0.35 0.36 0.76 0.12 0.45] <0.02 2.7 0.96 0.24 0.4 0.43 0.03] <0.02 0.09
Manganése mghl 0.05 0.02 0.04§ <0.02 - 0.03} 0.04} <0.02 0.09) 0.15 0.07} <0.02 0.04 0.08] <0.02 0.03
Cuivre mgl 1 0.06]] <0.02 <0.02 <0.02 j<o0.02 <0.02 0.02§1<0.02 <0.02 <0.02 <0.02 <0.02 <0.02 <0.02

Zinc mg/l s5]<0.05  }<0.05 <0.05 . §<0.05 f <o.05 <0.05 0.07} <0.05 <0.05 <0.05 <0.05 <0.05 <0.05 <0.05
Arsenic ugh 50 380 6 14 SOf <S5 <5 <5 10] <5 <5 8] 130} <5

Bore gl 210§} 236 305 306] 300 188 216} 238 264 295 300 338 272

Cheome Total ugh 50 S0}l 50 70 30§ 55 30 110} <5 45 75 30)<5 <5 <5

Cobalt pght <S5 1 8j{ <5 10§ <5 6li<s 12} <5 20 17] <5

Nickel pgh 50 110 155 210 ' 70 310} <5 360 7 160 150 160 20]<S

Antimoine pgft 10| <5 <5 <5 9§ <5 <5 <5 <5 <5 <5 <5 <5 <5 <5
Vanadium gl <10 <10 <10 <10 <10 <10 <10 <10 <10 <10 <10 <10 <10 <10

Phénols ) gl 0.5 10 10 40l <10 20§ <10 13)i<10 <10 10] <10 20f <10

Détergonts anioniques mg/l <0.05 <0.05 <0.05 0.26§ <0.05 <0.05 0.08}| <0.0S <0.05 ' <0.09 0.21 0.2 <0.05

Hydrocarbures (CH2) pgh <50 <50 <50 <50 <50 <50 <50 - Ji<so <50 . <50 <50 ~ I<so  T<so <50
Somme des HPA détectés  ugfl 0.01 0.016 0.00¢ 0.057}} 0.0381 <0.005 <0.005 0.02 0.034} <0.005 <0.005 0.27 0.017 0.0t
Polychlorobiphényles pafl <0.01 [ <o.01 <0.01 <0.01 :<0.01 <0.01 i<o.o1 <0.01 0.01f <0.01 <0.01 <0.01 <0.01 <0.01
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Annexe 8

ETUDE M6557A -DE003177-
Ech. / N. Ele. S§i02 AL:0s Fe203 CaO MgO0 K20  MnO  TiO2 P20s  Li Annexe:8
e ¢ 1. \UNIT % % % % % % % g/t g/t g/t g/t
- }&_ 5 Naad 1.0 1.0 1.0 1.0 1.0 0.50 ©0.01 ©0.01 100. 10. 2. 10.
prezome et 100.0 100.0 100.0 100.0 50.0 20.00 20.00 35.00 80000. 40000. 3500. 18000.
Pl¢.A(2m) 0001 2.6 -1.0 -1.0 48.8 -1.0 -0.50 0.02 0.02 810. -10. -2. 46.
#46.B (4m) 0002 1.6 -1.0 -1.0 52.2 -1.0 -0.50 0.02 0.02 808. -10. -2. 46.
P{6.C '(sm) 0003 2.6 -1.0 -1.0 54.8 -1.0 -0.50 0.04 0.02 1384. -10. -2. 46.
P42.A (gm) 0004 47.0 5.2 1.4 26.2 -1.0 1.20 0.04 0.44 1124. -10. -2. 68.
PA2.B (ysm) 0005 31.8 3.2 -1.0 33.2 -1.0 0.80 0.04 0.26 1170. -10. -2. 60.
P42.C (32m) 0006 37.8 3.6 1.2 30.8 -1.0 1.00 0.04 0.32 1106. -10. -2. 62.
£75.2 (4m), 0007 2.8 -1.0 -1.0 53.6 -1.0 -0.50 0.04 0.02 818. -10. -2. 46.
275.B (4,Sm) 0008 5.2 -1.0 -1.0 50.4 -1.0 -0.50 0.04 0.04 1084. -10. -2. 46.
175.C [sm) 0009 2.2 -1.0 -1.0 54.0 -1.0 -0.50 0.04 0.02 970. -10. -2. 46.
p45.A (8mj 0010 1.8 -1.0 -1.0 51.2 -1.0 -0.50 0.02 0.02 964. -10. -2. 44.
5.B (4ym) 0011 2.2 - -1.0 -1.0 52.8 -1.0 -0.50 0.02 0.02 2432. -10. -2. 46.
éis.c (sm) 0012 1.8 -1.0 -1.0 52.4 -1.0 -0.50 0.04 0.02 2096. -10. -2. 44.
Ech. / N. Ble. V Cr Co Ni Cu Zn As Sr Y Nb Mo Ag
UNIT g/t g/t g/t g/t g/t g/t g/t g/t g/t g/t g/t g/t
10. 10. 5. 10. 5. 5. 20. 5. 20.  20. 5. 0.2
pemmeﬂm,,QBSUP 40000. 13000. 25000. 18000. 8000. 20000. 50000. 10000. 5000. 15000. 7500. 300.0
Pi6.a (3m) o001 22. -10. -5, -10. -5. 18. -20. 588. -20. -20. 8. -0.2
P46.B (dm) 0002 22. -10.  -5. -10. -5. 16. -20. 660. -20. -20. 10. 0.2
p46.C (sm) 0003 20. -10.  -5. -10. -5. 16. -20. 666. -20. 21. 10. -0.2
PA2.A (sm) 0004 48. -10.  -5. -10. 6. 38. -20. 306. -20. -20. 12. -0.2
P4/2.B (25m) 0005 34. -10.  -5. -10. -5. 24, -20. 39%4. -20. -20. 6. -0.2
P42.C (3,2m) 0006 34. -10.  -5. -10. 12. 26. -20. 380. -20. -20. 6. -0.2
75.A (4m)_ 0007 22. -10.  -5. -10. -5. 18. -20. 646. -20. -20. 8. -0.2
P75.B (4, sm) 0008 22. -10.  -5. -10. -5.  18. -20. 604. -20. -20. 8. -0.2
75.C ($m) 0009 22. -10.  -5. -10. -5. 18. -20.  654. -20. 32. 5. -0.2
605 A (am) 0010 24. -10. -5. -10. 6. 78. -20. 670. -20. -20. 7. -0.2
5.B (4ym) 0011 22. -10. -5. -10. -5.  20. -20. 694. -20. 27. 5. -0.2
PAs.c {Sm) 0012 18. -10.  -5. -10. -5.  14. -20. 656. -20. 38. 8 -0.2
Ech. / N. Ele. Cd Sn Sb Ba La Ce W Pb Bi Zr PP Na
~ a°du. [ P" UNIT g/t g/t g/t g/t g/t -g/t g/t g/t g/t g/t % %
BINF 2. 10. 10. 10. 20. 10. 10. 10.  10. 20. 0.05 0.01
P«eml«. P.,fma})asup 5000. 20000. 25000. 3500. 15000. 5500. 15000. 6000. 1oooo 13000. 100.00 100.00
¥A6.a (3m) o001 -2. -10. -10. 20. 30. 54. -10. -10. -10. 292. 1.02 0.06
PA6.B (4m) 0002 -2.  -10. -10. 18.  36. 84. -10. -10. -10. 292. 0.74 0.05
Pié6.C fgm) 0003 -2. -10.  10. 22. 34, 66. -10. -10. -10. 268. 1.02 0.05
M2.A ey, 0004 -2. -10. -10. 194. 36. 102. -10. -10. -10. 458. 2.02 0.44
mz.sfz.s«n 6005 -2. -10. -10. 118. 32. 78. -10. -10. -10. 356. 1.52 0.30
Pi2.c (3,2m) 0006 -2. -10. -10. 140. 32. 74. -10. -10. -10. 438. 1.08 0.35
P 75.A (4ym) 0007 -2.  -10. -10. 22. 32. 54, -10. -10. -10. 198. 0.84 0.05
f75.B (4,Sm) 0008 -2.  -10. -10. 30. 32. 62. -10. -10. -10. 278. 0.8 0.09
P75.C(sm) 0009 -2.  -10. -10. 22. 32. 68. -10. -10. -10. 360. 0.95 0.07
PAS5.A (3m) 0010 -2.  -10.  10. 20.  34. 68. -10. -10. -10. 314. 1.90 0.06
P45.B (qm) 0011 -2.  -10.  -10. 20. 34. 68. -10. -10. -10. 228. 1.00 0.05
P45.C [sm) 0012 -2.  -10.  -10. 18. 32. 66. -10. -10. -10. 582. 0.98 0.05
Ech. / N. Ele. 8O0 cl COos NO3 NH4 Nt St C.or H0- ©PM
. UNIT % % % L3 7 % % % % %
A [prdodun BINF 0.05 0.01 0.10 0.01 0.01 0.01 0.01 0.05 0.05 0.05
Pic'zoméha 3;-1&,,‘, BSUP 100.00 100.00 100.00 100.00 100.00 100.00 100.00 100.00 100.00 100.00
PAs.A( 0001 -0.05 0.02 61.80 0.15 -0.01 -0.01 0.03 -0.05 23.00 22.90
#16.8'(4m) 0002 -0.05 0.02 61.00 0.06 -0.01 0.01 0.04 -0.05 21.30 20.60
NG-C(Smg 0003 -0.05 -0.01 60.50 0.06 -0.01 -0.01 0.04 -0.05 26.40 21.50
PAZ.Ame 0004 -0.05 -0.01 25.80 0.03 -0.01 0.01 ©0.03 0.30 17.00 16.00
f42.B(2Sm) 0005 -0.05 -0.01 33.50 0.07 -0.01 -0.01 0.04 0.20 15.00 15.80
fA2.Cc(3.2m) 0006 -0.05 -0.01 31.80 0.05 ©0.01 0.01 ©0.04 -0.05 17.40 16.70
P75.A (4m) 0007 -0.05 -0.01 61.00 0.03 -0.01 -0.01 0.04 -0.05 21.00 20.40
£75.B (4:Sm) 0008 -0.05 -0.01 55.60 0.05 0.01 -0.01 0.04 -0.05 19.10 19.60
£75.Cflsm) 0009 -0.05 -0.01 58.30 0.03 -0.01 0.01 0.04 -0.05 19.90 19.50
PAS.A (8m) 0010 -0.05 0.02 61.30 0.08 -0.01 0.02 0.05 -0.05 18.60 18.70
P45.B (ym) 0011 -0.05 -0.01 56.60 0.12 -0.01 0.01 0.05 0.05 18.20 18.00
-0.05 -0.01 58.70 0.15 -0.01 -0.01 0.04 -0.05 17.40 17.80

PA5.C [gpy) 0012

Tableau 4 - Analyses effectuées sur les formations g€ologiques
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Dénitrification biologique d'une nappe phréatique
polluée par des composés azotés d'origine industrielle

Résultats & Discussion

Annexe 9

Essais de dénitrification en réacteurs
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Annexe 9

BRGM ANALYSE
ETUDE A1309A -DE003762-

Tout échantillon liquide ou concernant des études d'environnement est détru
un mois aprés la délivrance des résultats sauf demande contraire du client.

LE(S) ELEMENT(S) SUIVANT(S) ONT ETE ANALYSE(S) DANS LE LABO : ICP/MS
Fer. Mo: Molybdéne Cu: Cuivre
Cobalt
METHODES ANALYTIQUES:(Modes Opératoires MO 029 et MOG80 )
Analyses par spectrométrie de masse avec excitation par plasma inductif.
Technique d'analyse multi€lémentaire réservée aux déterminations d'él€éments TRACES ou de MATEURS po
problemes particuliers ne pouvant étre résolus par les techniques habituelles.
RESULTATS:
Les résultats d*analyses semiquantitatives sont toujours donnés avec des fourchettes (ex As: 0,1 - 0,3
pour les majeurs et les traces.
50 éléments maximum sont déterminés par éude.
NOUS ATTIRONS L'ATTENTION DU DEMANDEUR SUR LE RISQUE D'UTILISATION ABUSIVE D
SEMIQUANTITATIVES EN PARTICULIER L'ASSIMILATION DE L'UNE OU L'AUTRE DES BORNE
D'ANALYSE.
Une valeur négative signifie inférieure 2 Ia limite inférieure de dosablhté (BINF).

Une valeur égale 2 la limite supérieure de dosabilité (BSUP) doit étre considérée comme égale
ou supérieure 2 cette limite.

: formulaire QALOTS BRGM-ANALYSE
ETUDE A1309A -DE003762- Le 18-MAY-94

Ech. / N. Ele. Fe Mo Cu Co
UNIT g/t g/t a/t g/t
BINF 0.1 0.1 0.1 0.1

CRATE/NPC - 0001 650.0 -0.1 3.9 3.2

Tableau 1 - Analyse chimique de la craie
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Réacteur 1 Réacteur 2 Réacteur 3 Réacteur 4
Azote nitrique 0,079 71,5 0,429 0,025
(mg N/I)
Azote 85,85 73,7 80,95 71,9
ammoniacal
(mg N/I)
Azote nitreux 0,01 1,32 0,01 0,01
(mg N/I)
C-O-T_~ 13,2 10,8 194 450
(mg/l)
A.G.V. * * * *

*A.G.V. (Acides Gras Volatils)
acide valérique, acide propionique, acide iso-butyrique, acide iso-valérique, acide valérique,

acide lactique.

Norme de potabilité : le facteur limitant est I'azote ammoniacal

Tableau 2 - Résultats des analyses chimiques effectuées sur les effluents

: acun signal repérable pour les acides organiques sutvants :
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R1 R2 _ R3 R4
(éthanol faible) (éthanol faible+phosphates) (éthanol fort) (éthanol fort + phosphates)

jours Fe Cu Co Mo Fe Cu Co Mo Fe Cu Co Mo Fe Cu Co Mo

mg/l mg/] ngll pgll mg/l mg/l pgll ngll mg/l mg/l ngl/l ngll mg/l mg/l pell pg/l

jo+92 | 0,42 0,01 <5 <50 0,19 0,01 <5 <50 0,31 <0,01 <5 <50 | 0,17 <0,01 <5 <50
jo+98 | 0,07 | 0,01 <5 <50 | 0,09 | 0,02 <5 <50 | 0,12 | <0,01 | <5 <50 | 037 | 0,02 <5 <50
jo+105 | 0,06 0,01 <5 <50 0,17 0,02 <5 <50 0,07 <0,01 <5 <50 0,47 0,01 <5 <50
jo+112 { 0,08 0,01 <5 <50 0,19 0,02 <5 <50 0,06 | <0,01 <5 <50 0,37 0,01 <5 <50
jo+119 | 0,09 | 0,02 <5 <50 0,09 0,01 <5 <50 0,19 0,01 <5 <50 0,2 0,02 <5 <50
jo+126 | 0,11 0,01 <5 | <50 0,88 0,02 <5 <50 0,16 0,01 <5 <50 0,23 0,02 <5 <50
jo+134 | 0,15 0,02 <5 <50 0,17 0,02 <5 <50 0,15 0,01 <5 <50 0,10 0,02 <5 <50
jot140 ¢ 0,32 0,01 <5 <50 0,10 002 | <5 <50 0,07 0,01 <5 <50 0,12 0,03 <5 <50

Tableau 3 - Concentrations résiduelles en métaux dans les effluents
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Dénitrification biologique d'une nappe phréatique
polluée par des composés azotés d'origine industrielle

Résultats & Discussion

Annexe 10

Cinétiques de dénitrification en batch
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Annexe 10
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Figure 1 - Corrélation entre la mesure de la densité optique @ 600 nm et le nombre dU.F.C.
dénombrées par ml.
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Resume

Les eaux souterraines exploitées sont souvent peu profondes et facilement accessibles
aux pollutions, notamment aux nitrates. Il est donc important d'étudier la faisabilité¢ de
systémes simples et peu coliteux de dénitrification biologique in situ, de nappes phréatiques.

Dans le cas présent, 1'aquifére crayeux a été pollu€ par des infiltrations en provenance
d'une usine d'engrais azotés. Le panache de pollution de la nappe s'étend sur plusieurs
kilometres en aval du site. L'acquisition de parameétres physico-chimiques et biologiques, dans
la zone d'étude, a montré de fortes teneurs en nitrates (parfois supérieures a 1500 mg NO;7/1),
une faible population bactérienne et l'absence de substrat carboné disponible pour ces micro-
organismes.

Lors d'essais de reproduction de 1'écosystéme naturel, en réacteurs-pilotes a biofilms
fixés sur des supports minéraux (craie ou pouzzolane), une dénitrification biologique rapide
s'est mise en place lorsqu'un inoculum est introduit au démarrage. L'apport optimal en carbone
organique est déterminé égal a 0,8-1 g DCO/g NO5™ a éliminer, quelque soit la source de
carbone utilisée (glucose ou éthanol). Une stabilisation de la concentration résiduelle en
nitrates proche de 150 mg/l (85-90% d'élimination) est observée parallélement a une
concentration excessive de nitrites (60 mg/l) dans les effluents. L'addition de métaux, associés
aux enzymes de la dénitrification (fer, cuivre, cobalt et molybdéne), a 1'état de traces a réduit
la concentration résiduelle en nitrites de fagon significative (80 a 98%), parallélement a
I'augmentation du rendement de dénitratation au-dessus de 95-98%. Par ailleurs, 1'étude en
culture pure de deux souches isolées lors de ces expériences (4lcaligenes denitrificans et une
souche "H") a confirmé l'incidence, dans le processus de dénitritation, des €léments
métalliques des les trés faibles concentrations (inférieures a 100 pg/1).

Au terme de ces travaux, il apparait que la mise en place d'une installation pilote de
terrain devra intégrer les résultats de laboratoire, et particuliérement le choix du systéme
nutritif pour les micro-organismes, 'approvisionnement en apports carbonés et phosphorés et

'addition de métaux a I'état de traces, au moins lors du démarrage.



