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1. INTRODUCTION GENERALE







Les polluants organiques amphiphiles ou hydrophobes dans les milieux hydriques sont
généralement associés a des composés moléculaires dissous ou colloidaux comme des
substances humiques (Lafrance et al, 1990; Traina et al., 1996), des particules minérales
(Matthijs et de Henau, 1985), et des agrégats organiques (Leppard et al., 1998; Urano et
Saito, 1984). Ainsi, ces ligands jouent un rdle primordial en tant que vecteurs dans le
transport et fa dispersion des polluants dans I'environnement. La distribution de I'adsorbat
entre la phase eau et 'adsorbant, la stabilité physico-chimique du systeme polluant-vecteur
et son transport sur de longues distances dépendent de la nature et des propriétés
physico-chimiques du vecteur (densité, porosité, cohésion, charge et hydrophobicité), de
Peffet stabilisant ou non de la liaison entre le polluant et le vecteur, de la diffusion et la
dégradation du poiluant.

De ce point de vue, les agrégats biologiques formés par agrégation/floccuiation de la matiere
organique et de micro-organismes représentent des systémes intéressants par leurs
caractéristigues physico-chimiques : charge globale négative (Liao et al, 2001; Mikkelsen,
2003) et domaines hydrophobes (Ganaye et al., 1997; Olofsson et al., 1998) qui constituent
des sites d'adsorption, par leur dynamique de dispersion/agrégation qui améliore
I'accessibilité aux sites d'adsorption (Chaignon et al, 2002), par la présence d'enzymes
extraceliulaires capables d'hydrolyser la matiére piégée par les agrégats (Cadoret et al,
2002; Guelli et al., 2001).

Les agrégats biologiques issus des stations d'épuration de traitement des eaux usées
urbaines ne sont évidemment pas représentatifs de tous les environnements hydrigues. lls
constituent cependant de bons modéles pour étudier les mécanismes d'accumulation de la
matiére organique par les agrégats biologigues. Ce sont en effet les structures biologiques
agrégées les mieux étudiées ces derniéres années. Leur structure est complexe, constituée
d'une communauté trés diversifiée de micro-organismes et d'une matrice de substances
exopolymériques {EPS). Des protéines, des polysaccharides, des substances dites humigues,
des acides nucléiques et des lipides composent les EPS (Comte et al, 2003; Dignac et 4,
1998; Jorand et al., 1995b; Nielsen et Jahn, 1999). Les lipides des EPS et des agrégats
biologiques de boues activées ont été peu étudiés. Pourtant, I'analyse de cette classe de
molécules organiques est trés intéressante du fait de leur probable implication dans la
formation des domaines hydrophobes et des propriétés adsorbantes des EPS des boues
activées. En effet, Padsorption au moins pour les macromolécules non directement
assimilables (Mr > 600) a obligatoirement lieu dans l'espace intercellulaire qui de ce fait
représente une zone d'intérét majeur.
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1. Introduction générale

Notre travail participe a une réflexion générale sur Faccumulation des composés amphiphiles
par les agrégats biologiques issus des stations de traitements des eaux usées urbaines.

Nos objectifs spécifiques ont été dans un premier temps de caractériser le domaine
extracellulaire au sein des agrégats biologiques, domaine dont les propriétés
physico-chimigues expliquent pour partie le piégeage de molécules hydrophobes :

- d'une part, nous avons recherché des signatures (analyse des acides gras) susceptibles de
caractériser les agrégats biologiques ou le domaine extracellulaire. Les connaissances
actuelles sur les exopolyméres organiques sont en effet trés pauvres sur le plan de la
caractérisation chimique. De plus, cette signature chimigue devrait permettre de localiser et
suivre ces agrégats biologiques dans les milieux hydriques et de faire a priori la différence
entre les agrégats biologigues de la riviere et ceux rejetés par les stations d'épuration, par
exempie.

- d'autre part, nous avons tenté par application de discontinuités en oxygéne de muodifier
les caractéristiques physico-chimiques de ces agrégats biologiques, 'espace extracellulaire en
particulier, en modifiant la teneur en oxygéne du milieu, parameétre environnemental
facitement contrdlable qui affecterait le caractére hydrophobe des agrégats biologiques de
boues activées. L'intérét de cette étude serait de hénéficier d'adsorbants de caractéristiques
physico-chimiques contrdlables en laboratoire.

Dans un deuxiéme temps, nous avons, en particulier, étudié I'adsorption et Ila
désorption par ces agrégats biologiques de molécules organiques modéles : sulfonate
d'alkylbenzéne linéaire (LAS), azocaséine et azoalbumine. Pour effectuer cette étude, nous
avons travaillé avec des agrégats biologiques prélevés en station d'épuration de type boues
activées pour des raisons évidentes de facilité de prélévement et de quantité disponible
(comparativement au prélévement d'agrégats biologigues en riviere méme si nous l'avons
réalisé au moins une fois). Notre travail n'a cependant pas eu pour objectif d'&tudier

P'efficacité du procédé de traitement d’'épuration des eaux usées urbaines.

Au dela des chapitres Analyse bibliographique (chapitre 2) et Matériel et méthodes
(chapitre 3), ce manuscrit a été organisé en 3 chapitres expérimentaux (chapitres 4 3 6) et
une Conclusion générale (chapitre 7). Les résultats présentés dans les chapitres
expérimentaux participent tous a une méme réflexion générale visant & démontrer que le
domaine extracellulaire se modifie en réponse aux conditions environnementales et qu'il
intervient dans les propriétés adsorbantes et hydrophobes des agrégats.

L'analyse bibliographique (chapitre 2) rassemble les connaissances actuelles sur (i) la
structure, la composition et les propriétés hydrophobes et adsorbantes des
agrégats biologiques et (ii) les acides gras d'origine bactérienne.

Le chapitre 4 présente les analyses des acides gras des agrégats
biologiques issus de l'environnement (boues activées, sédiments et matiéres en

suspension de riviére). Ces analyses constituent un référentiel nouveau concernant cette
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classe de composés. Certes, notre étude n'a porté que sur une faible fraction des lipides
possibles présents dans les agrégats biologiques, mais ces analyses représentent un point de
départ dans la connaissance de différentes catégories de. lipides présentes
(phospholipides, glycolipides, lipides neutres et lipopolysaccharides) et leur
variabilité dans le domaine extracellulaire des agrégats biologigues. L'analyse des acides
gras des phospholipides montre 'existence d'une importante diversité de micro-organismes
associés aux exopolyméres et aux agrégats. Ce travail a été valorisé par un article publié
dans la revue "Lipids".

L'analyse des acides gras a également été réalisée pour des sédiments et des matiéres
en suspension de riviere prélevés en amont et en aval de la zone de rejet des eaux usées
épurées. Les objectifs étaient de comparer leur composition avec celle des agrégats
biofogiques de boues activées et d'évaluer I'effet de l'apport de matiére organique par les
eaux épurées.

Le chapitre 5 présente l'effet d'applications discontinues  versus continues
d'oxygéne sur les agrégats biologiques en réacteur. Ce travail a débuté par la
standardisation des tests de mesure de I'hydrophobicité des agrégats biologiques par le
test d'adhésion aux hydrocarbures et des exopolyméres par leur rétention par un ligand
hydrophobe. Cette étude avait pour objectif de créer en laboratoire des agrégats biologiques
de propriétés définies par applications discontinues et bréves d'oxygéne. L'application de
discontinuités en oxygéne de courte durée ne semble pas suffisante pour affecter
rapidement les caractéristiques physico-chimiques du domaine extracellulaire, bien que
quelques "signaux” aient été mis en évidence : la part d'EPS fortement retenus par un kgand
hydrophobe et la quantité de phospholipides des agrégats augmentent.

Au chapitre 6, enfin, nous avons quantifié 'adsorption par des boues activées de
trois molécules organiques (sulfonate d'alkylbenzéne linéaire, azocaséine et azoalbumine)
et la réversibilité de I'adsorption de ces trois molécules. Cette partie a nécessité
Padaptation d'outil analytique permettant I'analyse des sulfonates d'alkylbenzéne dans les
échantillons hydriques environnementaux. L'ensembie de ces résultats fait I'objet de deux
articles en préparation pour "Analytica Chimica Acta” et "Environmental Science and
Technology”.

Ce manuscrit se termine par une Conclusion générale (chapitre 7) qui regroupe et
discute les principales observations faites au cours de cette étude.
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2. Analyse bibliographique

2.1. Agrégats biologiques de boues activées

A ['observation microscopique, les agrégats biologiques n'apparaissent pas délimités dans
I'espace par une membrane et de nombreuses ex-croissances sont visibles (Figure 2.1a). La
disposition de I'ensemble des constituanis des agrégats entraine la formation de "pores" et
"canaux" autorisant la circulation de l'eau a l'intérieur de 'agrégat. Ces agrégats peuvent
étre décrits par une géométrie de nature fractale (Figure 2.1b), ce qui traduit le fait que la
répartition des micro-organismes au sein de I'agrégat biologique n'est pas aléatoire dans le
plan de la section (Li et Ganczarczyk, 1990; Zartarian et al, 1997). Les agrégats biclogiques
observés en microscopie électronique aprés un marquage spécifigue de certains constituants
sont organisés de facon non uniforme (Hoffman et Decho, 1999) avec des zones
d'exopolymeéres plus ou moins denses autour des micro-organismes. Leur morphologie varie
suivant la charge organique et minérale des eaux usées, la croissance bactérienne et {'age de
la boue (Eriksson et al, 1992). Ainsi, des structures compactes sont observées avec des
dimensions fractales de |'ordre de 2, mais également des structures laches et poreuses avec
des dimensions fractales de 'ordre de 1,78 (Dachs et Bayona, 1997).

b

Figure 2.1 : (a) Photographie d'un agrégat biologique de boues activées en microscopie
optiqgue (1 cm = 20 pm). (b) Reconstruction tridimensionnelle d'un agrégat biologique de

boues activées (Zartarian et al., 1997} (1,8 cm = 100 um).

Les agrégats biologiques de boues activées sont des structures dynamiques capables de se
déstructurer (désagrégation) et de se reformer (agrégatior‘) d'une facon réversible au cours
du temps (Chaignon et al, 2002). Aussi, les études granulométriques montrent des
distributions continues avec des tailles variant de 0,5 a 1000 ym (Jorand et al., 1995b;
S_phmid et al,, 2003), mais la taille des agrégats peut dépasser le milimétre permettant ainsi
Iéur observation directement a I'ceil nu. Les agrégats de petites tailles sont majoritaires en

nombre, mais la majeure partie du volume est occupée par des agrégats de grande taille
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2. Analyse bibliographique

(Droppo et al, 1997). L'unité de base de l'agrégat biologique ne semble pas étre un
micro-organisme isolé, mais une entité de taille supérieure (une micro-colonie ou un
micro-agrégat). Les agrégats visibles a I'ceil nu (taille de quelques millimétres) résultent de
l'agrégation d'agrégats de 125 pm formés d'ensembles de 13 pm, eux-mémes formés de
micro-colonies bactériennes de 2,5 ym (Jorand et al., 1995b) (Figure 2.2).

micro-colonies

bactériennes O
micro-agrégats —~—p-

exopolymeres

1
1
1
]
1
]
]
1
]
1
]
1
]
Ll
1
'
]
1
]
1
]
]
i
1
'
1
1
]
'
1

Figure 2.2 : Représentation schématique d'un agrégat biologique de boues (Jorand er al,
1995b).

La cohésion des agrégats biologiques repose sur la multiplicité des interactions de type
DLVO (forces de London et interactions électrostatiques) et non DLVO (interactions
hydrophobes, forces stériques et enchevétrements de polyméres) qui existent entre les
micro-organismes, les exopolyméres et des cations multivalents comme le calcium et le
magnésium (Flemming et al., 2000; Zita et Hermansson, 1994).

2.1.1. Composition des agrégats biologiques de boues activées

Les agrégats biologiques sont composés d'une communauté diversifiée de micro-organismes,
de polyméres extracellulaires ou exopolyméres (EPS), d'une fraction inorganique et d'eau.

L'observation en microscopie électronique aprés un marquage spécifique des constituants
des agrégats montre [a présence d'EPS entre les micro-organismes (Figure 2.3). La fraction
inorganique (ions et particules minérales), autre composant des agrégats, représente 20 a
32 % des matiéres séches (Cadoret et al., 2002; Dignac et al, 1998; Frelund et al, 1995;
Jorand et al., 1998; Urbain et al,, 1993a). L'analyse minérale des agrégats de boues activées
montre une dominance de fer, de calcium et de phosphore (Tableau 2.1). De plus, les
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agrégats biologigues sont des structures trés hydratées, constituées de 95 a 98 % d'eau du
fait de leur structure poreuse et de la forte capacité des EPS & retenir de l'eau. Moins de
2. % de matiére organique des EPS sont capables de retenir plus de 98 % d'eau
(Christensen et Characklis, 1990).

Figure 2.3 : Photographie en microscopie électronique d'une coupe ultrafine de floc de boue
activée montrant le réseau de polyméres extracellulaires (EPS) et les bactéries (Bleich et
Nehrkorn, 1989). Barre = 0,5 pm (1): Bactéries; (2): Exopolyméres avec une densité faible;

{3) Exopolymeéres avec une densité importante; (4): Débris cellulaires.

Tableau 2.1 : Analyse minérale (mg g de matiére séche en suspension) d'une boue activée

(Bruus et al, 1992).

Ca Mg K Fe P
Boue + surnageant 47 4 36 74 31

2.1.1.1. Analyse microbiologique

La diversité des groupes bactériens présents semble trés importante, mais reste mal connue
(Seviour et Blackall, 1999). L'étude de la diversité des micro-organismes des agrégats par
les techniques de bactériologie classique est limitée car elle nécessite la dispersion des
agrégats pour libérer les micro-organismes et seuls 1 3 10 % des bactéries accepient de se
cuitiver sur un milieu solide (Amann et al., 1998). Grace a I'apport des techniques de biologie
moléculaire, 'étude de la diversité des populations bactériennes a pu étre envisagée plus

facilement.
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2. Analyse bibliographigue

L'utilisation de la technique d'hybridation de fluorescence in situ (FISH) met en évidence une
communauté bactérienne trés diversifiee dans les boues activées et les populations
bactériennes présentes sont trés semblables dans des systémes différents (Eschenhagen et
al., 2003). Les R-protéobactéries dominent et représentent 22 % des bactéries totales
(Eschenhagen et al, 2003; Kimpfer et al., 1996), les «-protéobactéries, les bactéries du
groupe Cytophaga-Flavobacteria et les bactéries a gram positif comportant un haut contenu
en bases guanine et cytosine représenient 12 a 17 %, les y-protéobactéries représentent
7,5 & 8,5 % (Eschenhagen et al.,, 2003). Des bactéries filamenteuses du genre Nocardia ont
aussi été observées dans les boues activées par une observation en microscopie optigue
(Eriksson et al.,, 1992) et par ['analyse de certains acides gras des phospholipides considérés
comme des marqueurs biologigues du genre Nocardia (Cha et al., 1999).

De plus, ['utilisation des techniques moléculaires reposant sur Phybridation de sondes
oligonucléotidiques spécifiques de type ARNr montre aussi la présence d'une communauté
complexe de protozoaires (flagellés, amibes, ciliés, Cyrtophorida, Gymnostomatida,
Heterotrichida, Hymenostomata, et des Hypotrichia), des Nassulida, des Péritrichia, des
Pleurostomatida, des Prostomatida, des Suctoria, de métazoaires (némathelminthes,
rotiféres, nématodes, gastrotriches, tardigrades, plathelminthes, turbellaria, annélides,
ofigochaetes) (Amann et al, 1998). Des champignons et des algues sont également
présents dans les agrégats de boues activées (Kampfer et al, 1996; Seviour et Blackall,
1999).

2.1.1.2. Caractérisation des exopolyméres (EPS)

lLes EPS des agrégats biologiques de boues activées ont trois origines possibles : (i) le
métabolisme (Morgan et al., 1990) et I'excrétion microbienne (Mian et al, 1978; Ramos et
al., 2001a; Williams et Wimpenny, 1977), (ii) la lyse microbienne et (iii) I'accumulation dans
les agrégats de la matiére organique véhiculée par les eaux usées (Guelll et al, 2001). La
caractérisation des EPS passe généralement par une étape d'extraction, bien qu'une
observation in sity, aprés un marquage, combinée a la microscopie optigue ou confocale soit
tres instructive (Bleich et Nehrkorn, 1989; Neu et Lawrence, 1999; Wolfaardt et al.,, 1998).

Selon les auteurs, de 50 a 90 % du carbone organique total (COT) mesuré dans les boues
activées correspondrait aux exopolymeéres (Christensen et Characklis, 1990; Frelund et al.,
1996; Nielsen et al., 1997).

2.1.1.2.1. Méthodes d'extraction des exopolyméres (EPS)

De nombreuses méthodes ont été développées pour exiraire les EPS des agrégats
biologiques de boues activées, de biofilms ou de cultures pures. Ainsi, des techniques plus ou
moins efficaces, comme la centrifugation & haute vitesse {Carr et Ganczarczyk, 1974 : Novak
et Haugan, 1981), l'utilisation des ultrasons (Jorand et al, 1995b; King et Forster, 1990;
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Urbain et al., 1993a), I'application de la vapeur (Azeredo et al., 1999; Zhang et al., 1999),
mais également des méthodes chimiques comme ['ajout d'EDTA (Bruus et al, 1992),
d'éthers couronnes (Wuertz et al., 2001), de soude (Sato et Ose, 1980), de glutaraldéhyde
(Azeredo et al, 1998; Horan et Eccles, 1986; Novak et Haugan, 1981), des résines
échangeuses de cations (Azeredo et al., 1999; Jahn et Nielsen, 1995) ont été développées.
D'autres méthodes associent les ultrasons avec une résine échangeuse de cations (Cadoret
et al., 2002), 1a centrifugation et l'utilisation de I'éthanol (Wase et Balasundaram, 1980} ou
Fajout de formaldéhyde et de soude (Liu et Fang, 2002). Une liste des principales méthodes
d'extraction est présentée dans le Tableau 2.2. Mais a 'heure actuelle, aucune méthode
universelle n'est reconnue par les auteurs (Nielsen et Jahn, 1999) et quelie que soit la
méthode d'extraction, le rendement d'extraction des EPS n'est malheureusement jamais
déterminé. Des estimations ont été tentées pour déterminer ce rendement d'extraction en se
basant par exemple sur la quantité totale de protéines mesurée dans un agrégat (bactéries
et EPS) et la gquantité théorique de protéines des bactéries (Nielsen et Jahn, 1999). Cette
approche reste difficilement applicable car le volume des bactéries et la quantité de
protéines dans une bactérie varient au cours du temps, en fonction des conditions de culture
et de la souche bactérienne. De fait, la quantité de polymeéres extraits dépend fortement de
la méthode d'extraction engagée (Tableau 2.2).

De plus, il est impossible d'apprécier correctement si les EPS sont contaminés par des
composants du domaine intracellulaire libérés par la lyse cellulaire. La lyse bactérienne est
importante a déterminer car elle induit directement une surestimation des EPS en
comptabilisant des constituants intracellulaires. Quelques études ont tenté de quantifier la

lyse bactérienne engendrée par les méthodes d'extraction en se basant sur :

- ["augmentation de FADN extrait (Frelund et al, 1995; Palmgren et Nielsen, 1996), mais
cette augmentation ne peut étre clairement assimilée a la lyse bactérienne car la matrice
d'exopolyméres en accumule une quantité non négligeable dont le niveau de base est
difficilement quantifiable,

- un comptage en microscopie du nombre de cellules bactériennes totales marquées par
I'acridine orange ou par le DAPI (Frelund et al., 1996; Jahn et Nielsen, 1995), qui diminue
avec la lyse bactérienne,

- un comptage du nombre d'unités formant colonies, lequel diminue de facon importante
lors de l'extraction des EPS, certainement du fait des dommages de I'enveloppe ou de
structure cellulaires (Frelund et al., 1996),

- un marqueur intracellulaire, 1'activité glucose-6-phosphate deshydrogénase (G-6-PDH)
essentielement intracellulaire dont l'augmentation dans les extraits d'EPS (Frelund et al,
1995; Frelund et al, 1996) est considérée comme le meilleur indicateur de lyse cellulaire
(Wuertz et al., 1998).
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Tableau 2.2 : Composition en mg g’ de MV des EPS extraits de boues activées.

Méthodes d’extraction Protéines Polysaccharides ADN Subst. Ac. Lipides Références
Humiques Uroniques
Température (80 °C, 1h) 121 8 ND ND 2.2 ND Frolund et al. (1996)
Vapeur 10 min 771 15,8 3.7 ND ND ND Brown et Lester (1980)
Us (B0W,2x15s) 279,98 60,5 67,3 ND ND ND Urbain et al. (1993a)
US (80 s, 37 W, glace) 90,3 27.5 ND ND ND ND Jorand ef al. (1998)
puis REC (80g/g MS, 180 trmin™, 1h, 4 °C)
REC (70-75 g g MV, 800 tr min™, 1h, 4 °C) 70 14 7 70 39 ND Frglund ef al, {1996)
REC (70-75 g g MV, 900 tr min™, 17h, 4 °C) 243 48 ND 126 6,1 ND Frelund et al. (1996)
REC (70 g g™ MV, 4 °C, 800 tr min™", 1h) 17,6 12,7 0,14 16,4 1,2 ND Liu et Fang (2002)
REC (75 g g MV, 4 °C, 900 tr min™", 4h) 68,7 12,2 4,3 53,7 2,0 ND Wilén et al. (2003}
REC (75 g g MV, 4 °C, 900 tr min™, 4h) 51,9 89 3.0 29,1 16 ND Wilén et al. (2003)
REC (759 g MV, 4 °C, 900 tr min™", 4h) 63,4 12,9 5,6 46,5 1,4 ND Wilén et al. (2003)
REC (10 g g" MS, 3h, glace) 68 11 ND ND ND ND Wuertz et al. (2001}
US (37 W, 20 s, 4 °C) 434 99 109 115 ND 18 Conrad et al, (2003)
puis REC (70 g g”' MV, 4 °C, 400 tr min™, 45 min) ‘
ETDA (30 miM, 10 mL, 3h, glace} 21 3 ND ND ND ND Wuertz et al. (2001)
EDTAZ2% (10ml, 4°C, 3 h) 22,9 12,4 0,47 59,2 2,1 ND Liu et Fang (2002)
NaCH (pH 11, 1h) 96 22 ND ND 3,1 ND Fralund ef al. (19986)
Formaldéhyde 36,5 % (0,06 mL, 4 °C, 1 h) 54.8 40,5 0,35 50,4 4,2 ND Liu et Fang (2002)
puis soude 1 N (4 mL, 4 °C, 3h)
Formaldehyde 36,5 % (0,06 mL, 4 °C, 1 h) 20,4 28,9 0,13 18,9 1.8 ND Liu et Fang (2002)
puis US (60 W, 2,5 min)
Formaldéhyde 36,5 % (0,06 mL, 4 °C, 1 h) 12,3 15,9 0,07 10,9 1,1 ND Liu et Fang (2002)
Glutaraldéhyde (3 % viv, 4 °C, 12 h, 50 tr min™") 71 17 6,2 ND ND ND Sponza (2002b)
Ethers couronnes 44 7 ND ND ND ND Wouertz ef al. (2001)

(30 mM,10 mL g”' MS, 400 tr min™', 1h, glace)

ND : non déterminé ; US, ultrasons ; REC, résine échangeuse de cations ; MV, matiéres volatiles.
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2.1.1.2.2. Caractérisation chimique des EPS

La composition et la quantité des exopolyméres extraits des boues activées sont variables suivant
l'origine et la date du prélévement. (Jorand et al,, 1995b; Liu et Fang, 2002; Morgan et al., 1990;
Urbain et al., 1993h), suivant la composition des eaux usées (Bura et af,, 1998), mais également selon
les méthodes d'extraction et d'analyse employées (Tableau 2.2). Mais dans tous les cas, la
caractérisation chimique des exopolyméres {(EPS) extraits des boues activées met en évidence des
protéines, des polysaccharides, des acides uroniques, des composés assimilés aux substances
humiques, des acides aminés, des acides nucléiques (ADN et ARN) et en moindre mesure des lipides
{Figure 2.4 et Tableau 2.2).

Protéines _Inconnu
43,3+ 16,7 % \ S 224%

i

_Acide gras

~

1.8 %

__Acides nucléiques

10,8 %
7 N o "
Substances dites humiques _ Polysaccharides
11,5+ 1,6 % 9.9+29%

Figure 2.4 : Proportions (% de matiéres volatiles des EPS) des protéines, des substances dites
humigues, des polysaccharides, des acides nucléiques et des acides gras dans les EPS exirails des
boues activées par les ultrasons et une résine échangeuse de cations (n = 2 boues, excepté pour les
acides nucléiques et les acides gras n = 1 boue) (Conrad et al., 2003).

Les protéinés des EPS extraits sont composées de 24,8 % d'acides aminés chargés négativement, de
26,9 % d'acides aminés hydrophiles et de 48,3 % d'acides aminés hydrophobes (Dignac ef al., 1998),
ce qui conforte les observations de Jorand et al. (1998) pour lesguels 12 % des protéines extraites

des boues sont retenues sur une résine hydrophobe de type XAD.

Les polysaccharides exiraits des agrégats de boues activées sont constitués d'oses neutres comme le
glucose, le galactose, le rhamnose, le mannose, le fuccse, le ribose, 'arabinose, le xylose, de l'acide

giucurenigue et de I'acide galacturonique {Dighac ef al., 1998; Horan et Eccles, 1986).

CQuelques études ont caractérisé les lipides des EPS et supposent par l'observation des spectres
infrarouge l'existence d'acides gras provenant des lipides neutres (mono-, di- et triglycérides), des
phospholipides et des stérols, et ne mettent pas en évidence de polyhydroxyalcanoates (Dignac ef a/.,

1998; Goodwin et Forster, 1985), alors que les polyhydroxyalcanoates sont mis en évidence dans les
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boues activées (Comeau et al, 1998 ; Hesselmann ef al., 1992 ; Odham ef al., 1986). Conrad et al.
(2003) montrent, aprés extraction et séparation des lipides des EPS, que des phospholipides, des
glycolipides, des lipides neutres et des fipopolysaccharides sont présents dans les EPS extraits des
boues par les ulirasons et une résine échangeuse de cations, alors que Bura (2000} n'en mesure

aucun dans les EPS extraits de boues certainement du fait d'un dosage colorimétrique peu sensible.

L'existence d'hétéropolyméres au sein des agrégais de boues comme des glycoprotéines est
vraisemblable car 77 % des protéines et 64,6 % des polysaccharides extrails des boues par les
ultrasons et une résine échangeuse de cations sont frouvés simultanément dans la fraction précipitée
des EPS a pH = 2,0 (Jorand ef al, 1998). De plus, |a séparation par chromategraphie d'exclusion de
taille des EPS extraits laisse apparaiire des associations possibles entre polysaccharides et protéines
car ils sont mis en évidence simultanément dans les mémes fractions (Gomer ef al, 2003)
(Figure 2.5). Dans les fractions D1 & D7, caractérisées par micro-spectroscopie infrarouge a
transformée de Fourrier, une forte association entre un seul type de polysaccharides dont la masse
moléculaire est inférieure a 1 kDa, et deux types de protéines {A et B) avec des masses moléculaires
variant de 45 a4 670 kDa est suggérée (Figure 2.5). Cependant, le suivi de I'absorbance 4 280 nm n'est
pas spécifique des protéines; d'aufres molécules pourraient aussi &fre présentes dans ses memes
fractions. De plus, Esparza-Soio et Westerhoff (2001) montrent que 80 % des EPS facilement
extractibles par une étape de lavage réalisée dans des conditions neutres, sont composés de
polyméres de masse moléculaire supérieure a 0,5 kDa, alors que 55 % des EPS extraits par la soude
sont des composeés de masse moléculaire inférieure & 0,5 kDa. Les exopolymeéres extraits pourraient

étre zinsi différents selon les méthodes d'extraction.

Mélange © Proléine type B Proteine type A
= 208 klia 280 ~ 67 kla
] 2t Pobrsaccharide 4

= 500 Da Eddlange : Profine ype A

= 87 kba

] Méisnge : Protéine type B § , &t Prolysaccharide
1 670 - 200 kDa
# F’:}E ?g;}la“d& Protéine e B

87 - 45 ks

Unité arbitraire (Signal & 280 nm)

D1 D203 o f:rfsm oo
0 15 2% 25 30 3s 44 45
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Figure 2.5 : Séparation par chromatographie d'exclusion de taille des EPS extraits des boues activées
par une résine échangeuse de cations (Gbrer ef al., 2003).
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La charge des EPS mesuréee par la technigue de titration colloidale est négative et varie de —0,07 a
~8,24 meq L' dEPS extraits (Mikkelsen, 2003) ayant certainement pour origine les groupements

fonctionnels négativement chargés comme des groupements hydroxyles, phosphates et carboxyles.

2.2. Hydrophobicité et charge des agrégats biologiques de boues activées

L'hydrophobicité des agrégats de boues activées est un paramétre important & evaluer car it est
impligué dans (i) la cohésion des agrégats biclogiques (Urbain et al, 1993a), (ii} le piégeage des
molécules organiques hydrophobes (Ganaye ef af., 1997) et par voie de conséquence (iii} la gualite
des eaux usées iraitées (Zita et Hermansson, 1997b). Ainsi, les bactéries, qui ont une surface
hydrophile, s'adsorbent plus faiblement aux agrégats de boues aclivées que les bactéries ayant une
surface hydrophobe, ce qui provoque une augmentation de la turbidité des eaux usées traitées (Zita et
Hermansson, 1997h).

Les agrégats biologigues de boues activées possédent un caractére hydrophobe prononcé
{Ganaye &t al, 1997), mais ce soni également des entités négativement chargées et hydraiées
capables de former avec I'eau des laisons hydrogénes. La charge globale des agrégats biologiques
généralement mesurée varie de —0,11 a2 0,61 meq g™ de matiéres volatiles en suspension (Liao et
al., 2001; Sponza, 2002a, 2002b). Les mesures des deux caracteristigues, hydrophobicité et charge
des agrégats biclogiques, varnent généralement de facon opposée. Des agrégats biologigues
faiblement chargés négativement {de -0,11 & -0,25meqg”’ de MVS) montrent un caractére
hydrophobe marqué (de 37 a 42 ° déterminé par la mesure de 'angle de contact) et inversement des
agrégats biologigques avec une charge négative importante (de -0,55 & 0,61 meg g'1 de MVS)
présentent un caractére hydrophobe peu prononcé (de 7 & 9 °) (Sponza, 2002b). Van Loosdrecht et
al. (1887) trouvent également une relation entre I'hydrophobicité et la charge des surfaces cellulaires
et l'adhésion & une surface hydrophobe (Figure 2.6).

o

o

adhesion (% weasroge)
g

wntact engiet®) 40 TTTI 0 tmete Vet

Figure 2.6 : Relation entre ladhésion bactérienne (23 souches) & une surface hydrophobe
{polystyréne), la charge et 'hydrophobicité des surfaces cellulaires (van Loosdrecht ef al., 1987).
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Par conségquent, la détermination de [hydrophobicité des surfaces cellulaires ne peut étre
appréhendée sans tenir compte également de leur charge. En effet, les méthodes de détermination de
I'hydrophobicité impliquent généralement un jeu compliqué d'interactions hydrophobes, attractives de
van der Waals, et électrostatiques répulsives (Busscher ef al, 1995, van der Mei ef af, 1995)
(cf. § 2.2.1.1). Ces interactions sont influencées par les parameires de I'environnement comme le pH
et la composition ionique du milieu. Une diminution des valeurs de pH ou l'augmentation de la
composition ionique du milieu induit une diminution de la charge et une augmentation de
Fhydrophobicité des surfaces cellulaires car les répulsions électrostatiques diminuent (van der Mei et
al., 1895). De plus, la mesure de Fhydrophobicité des surfaces cellulaires est également influencée
par les molécules et les propriétés structurales de la surface bactérienne (Dillon et al, 1986;
Geertsema-Doornbusch et af., 1993; Mozes ef &l., 1988). Une bactérie ayant une surface hydrophile
avec des fimbriae, qui ont des propriétés de liaisons hydrophobes, peut étre caractérisée comme
hydrophobe (Kjelleberg et Hermansson, 1984). La configuration spatiale des composants
membranaires peut changer d'orientation afin de maximiser leur interaction avec l'eau et la surface
hydrophobe, ce qui permet a E. coli de s'accumuler autour des goutielettes d'hexadécane, alors que
sa surface est hydrophile {Ferreirés et Criado, 1984; Li et McLandsborough, 1999).

2.2.1. Méthodes de mesure de I'hydrophobicité de la surface bactérienne, des agrégats
biologiques et des exopolyméres

De nombreuses méthodes ont été proposées pour déterminer hydrophobicité des surfaces cellulaires
de cultures de souches pures dispersées, comme le fest d'adhésion des micro—drganismes aux
hydrocarbures, le test d'agregation des micro-organismes par e sulfate d'ammonium, la mesure de
Fangle de contact, la chromatographie dinteraction hydrophobe, le test dadhésion des
micro-organismes a des surfaces solides et le piégeage de sondes flucrescentes hydrophobes ou de
particules hydrophobes a la surface des bactéries (Tableau 2.3). Cefte partie a pour objectif de

montrer les difficultés rencontrées dans la mesure de hydrophobicité des surfaces celluiaires.

Seuls les tests d'adhésion des micro-organismes aux hydrocarbures (TAMH), de précipitation par le
sulfate d'ammonium et de chromatographie d'interaction hydrophobe sont développés dans celte

partie car ils ont été utilisés dans le cadre de notre étude.
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Tableau 2.3 : Principales méthodes de mesure de I'hydrophobicite des surfaces cellulaires et des
agrégats biclogiques.

Méthodes ) Références
Adhésion des micro-organismes aux Souches pures Rosenberg et Kjelleberg (1986)
hydrocarbures van der Mei et al. (1995)
Boues activées Jorand et al. {1994}
dispersees Guellil et al. (1998)
Boyette ef al. (2001)
Agregation des micro-organismes par le Souches pures Lindaht ef al., 1981

sulfate d'ammonium Donlon et Colleran (1993)

Dillon ef al. (1988)
Rosenberg et Kjelleberg (1986)

Boues activées Martin-Cereceda et al. (2001)
dispersées
Mesure de l'angle de contact Souches pures Lyklema ef al. (1989)

Rosenberg et Kielleberg (19886)
Mozes ef al. (1988)

Boues aclivées Liao ef al. (2001)

Chromatographie d'interaction Souches pures Dillon et al. {1986)
hydrophobe Rosenberg et Kjelleberg (1986)
Mozes et al. (1988)
Stenstrdm (1989)

Boues activées Olofsson ef al. {1998)
dispersées
Répartition entre deux phases non Souches pures Rosenberg et Kjelleberg (1986)
miscibles
Adhésion des micro-organismes a une Souches pures van Loosdrecht ef al. (1987)

surface solide

Dillon ef al. (18886)
(polystyréne, polyméthacrylate)

Rosenberg et Kjelieberg (1986)
Harkes et al. (1991}

Adhésion de microsphéres Souches pures Dilion ef al. (1988)
(biiles de latex et bacteries exprimants des

protéines fuorescentes)

Boues activées Olofsson ef al. {1998}
Nielsen et al. (2001)

Adsorption de molécules hydrophobes Souches pures Kim et al. (2000}
{phénanthréne et pyréne) Boues activées Ganaye et al. {1997}

2.2.1.1. Test d'adhésion des micro-organismes aux hydrocarbures (TAMH)

Traditionnellement, le test d'adhésion des micro-organismes aux hydrocarbures est utilisé pour sa
simplicité et sa rapidité. Le principe de cette méthode repose sur 'adhésion des bactéries 3 une
surface apolaire formée par les gouttelettes d’hydrocarbure (Rosenberg, 1984, 1991). Ce test consiste
a mélanger vigoureusement une suspension bactérienne lavée avec un tampon de composition
physico-chimique déterminée, en présence soit d'un hydrocarbure linéaire (n-octéne, hexadécane), ou

d'un hydrocarbure cyclique (benzéne, foluéne, p-xyléne) dans des conditions bien définies de pH, de
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température et d'agitation. Les bactéries adhérent & I'émulsion qui se forme (Figure 2.7} et les
bactéries qui n'adhérent pas a I'émulsion sont généralement dénombrées dans la phase agueuse par

microscopie ou par la mesure de la turbidité & 600 nm.

a b
Figure 2.7 : Observation microscopique de goutieleties de n-octane avec Escherichia coli JA300

accumulées {(a) et non accumulees (b) (Aono et Kobayashi, 1997).

L'hydrocarbure choisi pour le test ne semble pas avoir d'effet sur la valeur relative de Fhydrophobicité
de la surface cellulaire. Ainsi, les valeurs de [hydrophobicité obtenues pour differents
micro-organismes avec de l'octane ne sont pas significativement différentes de celles obtenues avec
Fhexane (Boyette ef al., 2001; Donlon et Colleran, 1993}, le p—xyléne (Dillon ef ai., 1986; van der Mei
et al., 1995} ou I'hexadécane (Dillon et al., 1986; van der Mei ef al, 1985), de méme avec le p-xyléne
et 'hexadécane (Dillon et al., 1986; Ferreirés et Criado, 1984; van der Mei ef af, 1995), bien que les
hydrocarbures aromatiques soient considérablement plus hydrophobes que les hydrocarbures
aliphatiques avec un nombre d'atomes de carbones similaires (Tanford, 1980} (Tableau 2.4) et que la

charge des gouttelettes d'hydrocarbure soit différente.

Tableau 2.4 : Caractéristiques des principaux hydrocarbures utilisés dans le test d'adhésion des

micro-organismes aux hydrocarbures.

Hydrocarbures Formules chimiques  Point isoélectrique (pH) **  Log (Kow) *
n-hexadécane HHHYHHHHY 2-4 6,12
eSO ¢ BeCC s ®
HHHHBHHEH
n-octane H, H H 2-3 5,18

cH
he NS S

3
HZ H2 HZ

toluéne 2.5 2,78

p-xylene 2-5 315
HSCO CH,

* d'apreés Ren (2002) ; ** : Buscher et al. (1985).
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En effet, le test d'adhésion des micro-organismes aux hydrocarbures met en jeu non seulement des
interactions hydrophobes entre les goutielettes d'hydrocarbure et les surfaces cellulaires, mais
également des interactions électrostatiques (Geertsema-Doornbusch ef al, 1993; Rosenberg et
Kjelleberg, 1986; van der Mei et al, 1995). Ainsi, les valeurs mesurées dépendent du rapport qui
existe entre les interactions hydrophobes et les attractions/répuisions électrostatiques. Par
conséquent, van der Mei et al. (1995) insistent sur le fait que les études doivent étre réalisées a une
valeur de pH correspondant a une valeur nulle de pofentiel zéta des bactéries ou des gouttelettes
d'hydrocarbure afin de minimiser les attractions/répulsions électrostatiques. La charge apparente de Ia
surface cellulaire de toutes les souches étudiées devient moins négative avec la diminution des
valeurs de pH au voisinage du point isoélectrique (Geertsema—-Doormnbusch ef al, 1993; Mozes ef al,
1988; van der Mei ef al., 1995; van der Wal ef al., 1997). Busscher et a/. (1995) monirent que gqueltes
que soient fa composition physico-chimique et ia valeur de pH du tampon de lavage utilisg, les
gouttelettes de n—octane, d'hexadécane, de xyléne ou de toluéne portent toujours une charge
apparente négative (de -20 a -60mV). L'origine de cefte charge négative s'expliquerait par
l'orientation des molécules d'eau aulour des goutielettes d'hydrocarbure et Padsorption des ions
hydroxyles, phosphates et nitrates de 'eau a la surface des gouttelettes de 'hydrocarbure (Busscher
et al, 1995; Geertsema—Doornbusch et al, 1993).

Les conditions de réalisation du test TAMH doivent étre standardisées car elles influencent nettement
la répétabilité et la reproductibilité du test TAMH (Kjelleberg et Hermansson, 1984; Rosenberg, 1984,
1991; van der Mei &f &/, 1995). Ainsi doivent &tre pris en compte :

(i) ia solubilisation dans la phase aqueuse d'une partie des hydrocarbures, qui ont des solubilités
difféerentes dans l'eau & 25 °C (Tanford, 1980}, ce qui modifie ainsi les caractéristiques et la
compaosition de ia phase liguide,

(i} la température qui n'est malheureusement que rarement mentionnée dans les études, alors que les
interactions hydrophobes sont régies par les lois de la thermodynamigue et sont gouvernées par
'équation thermodynamique de Gibbs qui fait intervenir la température (T) : AG = AH - T x AS avec
AG la variation d'énergie libre ., AH la variation d'enthalpie libre et AS la variation d'entropie libre
(Gerschel, 1995),

{(iii) La composition ionique et ie pH du milieu influencent le rapport existant entre les interactions
hydrophobes et électrosiatiques des surfaces cellulaires. La théorie de la stabilité colloidale oy théorie
de DLVO (Derjaguin, Landau, Verwey et Overbeek) prend en compte la résuitante des forces
attractives de van der Waals et des forces élecirostatiques répulsives lors du rapprochement de deux
entités colloidales (Hermansson, 1999). La résultante de ces deux forces est influencée par la
distance séparani les deux entités, la composition ionigue et le pH du milieu. Par conséquent, a de
faibles valeurs de pH ou & une force icnique importante du milieu, la charge est neutralisée car les
groupements fonctionnels sont protonés ou "neutralisés” par des contre-ions. Ceci conduit & une
augmentation de [a composante attractive entre les surfaces cellulaires et les gouttelettes

d'hydrocarbure par diminution de la composante répulsive. Dans ce cas, les résultats de la mesure de
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Thydrophobicité des surfaces cellulaires montrent une hydrophobicité plus importante qu'a des valeurs
de pH supérieures ou des forces ioniques plus faibles (Busscher ef al, 1995; Dillon ef al, 1986;
Magnusson, 1980; van der Mei ef al,, 1995).

(iv) la durée et la force d'agitation du mélange, qui influencent la taille des gouttelettes, et par
conséquent la surface accessible des gouttelettes d'hydrocarbures aux bactéries. Ceci expliquerait
gue les cellules bactériennes adhérent mieux 4 l'octane et au xyléne (gouttelettes de petites tailles)

gu'a 'hexadécane (goutteleties de tailles plus grandes) (Donlon et Colieran, 1993),

Dans les systémes agréges comme les boues activées, le test d'adhésion des micro-organismes aux
hydrocarbures nécessite une dispersion des agrégats par les ulirasons pour libérer les micro-
organismes (Guellil et al, 1998; Jorand et al, 1994). Par contre, la formation d'une émulsion
importante et stable lors du mélange des boues dispersées avec un hydrocarbure complique le test en
immobilisant mécaniquement dans l'émulsion des micro-organismes. Aussi, Guellil ef af. (1998) ont
proposeé de reprendre et de laver plusieurs fois de suite I'émulsion précédemment formée avec un
tampon de composition physico-chimique déterminée afin d'éliminer les particules non hydrophobes
piégées dans I'émuision puis de déplacer par des lavages successifs les particules hydrophobes.
Ainsi, les bactéries qui adhérent 3 la surface des goutielettes dhydrocarbures sont libérées
successivement par les étapes de lavage dans la phase agueuse. Ces étapes successives de lavage
permettent d'atteindre un coefficient qui s'approche d'un "coefficient de partage” (Ke) reposant sur un
modéle d'équilibre de Freundlich défini par I'équation Qem = Ke X Q,,"" 0l Qem et Qu, représente
respectivement le nombre de bactéries formants des colonies (UFC) adhérées a l'émulsion et le

nombre de UFC & I'équilibre dans la phase agueuse (Figure 2.8).
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Figure 2.8 : Expression du nombre de bactéries formanis des colonies (UFC) adhérées a I'émulsion
{Qem) en fonction du nombre de UFC a I'equilibre dans la phase eau (Qy,) (Guellil et al., 1998).
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2.2.1.2. Test d'agrégation des micro-organismes par le sulfate d'armmonium (SA)

Le test d'agrégation des cellules bactériennes par le sulfate d'ammonium a été décrit par Lindahl et al.
{1981) et repose sur le méme principe qui gouverne fa précipitation des protéines en phase aqueuse
par les sels dits anti-chaotropigues comme le sulfate d'ammonium {Chen et Sun, 2003; Hjertén, 1981}.
La mise en osuvre du test est relativement simple : les agrégats biclogiques aprés leur dispersion par
des ultrasons ou les exopolyméres extraits sont mélangés avec des concentrations croissantes de
sulfate d'ammonium. Aprés un temps fixé et & une température définie, le mélange est centrifuge et
les bactéries ou les exopolyméres non précipités par le sulfate d'ammonium sont déterminés par la
mesure de la turbidité 4 600 nm du surnageant. L'hydrophobicité s'exprime généralement comme la
pente de la droite reliant la conceniration de sel ajoutée et la turbidité & 600 nm (Martin-Cereceda et
al., 2001, Urbain ef al, 19383a). Celte technique est influencée par la température, le pH, la
concentration initiale de la suspension et le temps de contact. Néanmoins, une forte concentration en
sulfate dammonium peut entrainer des modifications structurales des celiules bactériennes dues au
changement de la composition physico-chimique du milieu et conférer ainsi un biais méthodologique
non négligeable.

2.2.1.3. Chromatographie d'interaction hydrophobe (CIH)

A l'crigine, la chromatographie d'interaction hydrophobe a été développée pour séparer des protéines
(Szepesy et Rippel, 1992), mais elle peut étre étendue a la séparation des cellules bactériennes
(Dillon et al., 1986; Donlcn et Colleran, 1993; Jana ef af., 2000; Mafu et af, 1991; Mozes et al., 1988)
et aux exopolyméres extraits {Jorand, 2000) selon leurs propriétés hydrophobes. Cette technique
consiste a mesurer par microscopie en épiflucrescence ou par la turbidité & 600 nm [a quantité de
bactéries non retenues par un ligand hydrophobe (octyl- ou phényl-sépharose) par des interactions de
faible énergie (Qlofsson ef al, 1998; Stenstrom, 1989; Zita et Hermansson, 1997a). De nombreux
paramétres influencent la rétention des celiules bactériennes comme le pH, la température, la
concentration et le type de sels, le gradient appliqué de la phase stationnaire et la phase éluante
{Szepesy et Rippel, 1992). Le probléme majeur de cette technique repose sur le colmatage des gels
hydrophobes par les cellules bactériennes ou des agregats biclogigues.

2.2.2. Paramétres influencant le caractére hydrophobe des agrégats biologiques

En réponse a la variation de nombreux paramétres environnementaux (pouvant étre rencontrés dans
les bassins aérés des stations d'épuration}, les micro-organismes s'adaptent en modifiant les
proprietés de leur surface celiulaire et ainsi modifient le caractére hydrophobe des agrégats
biologigues.

La différence du caractére hydrophobe des agrégats peut étre due a plusieurs paramétres :

(i} & la composition différente des eaux usées. Sponza (2002a, 2002b) montre que les agrégats
biologigues issus des siations de traitement d'effiuents des industries pétrochimique, textile et
papetiére ont un caractére hydrophobe plus important (angle de contact de 37 a 42 °} que les

agrégats biologiques issus des traitements d'effluents municipaux {angle de contact de 7 a 9 °). Wick
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et al. (2002) montrent que la formation d'acides mycoliques plus hydrophobes contenant une plus
grande proportion d'acides gras est induite lorsqu'un substrat hydrophobe est ajouté au milieu de
culture de mycobactéries. Donlon et Colieran (1993) montrent que Butyribacterium methyitrophicum
est significativement plus hydrophobe quand la source de carbone est du méthanol et non pas du

glucose,

(i) 4 l'adsorption de composés par les agrégats qui les rendent ainsi plus hydrophobes. La surface
cellulaire de Acinetobacter venetianus VE-C3 devient plus hydrophobe par incorporation de
gouttelettes d'hydrocarbure dans le lipopolysaccharide hydrophile (Aono et Kobayashi, 1997). De
méme, Fadsorption de lipides a la surface des agrégats augmenteraient le caractére hydrophobe des
agrégats hiologiques de boues activées (Liss ef al,, 2001},

(i) 3 la concentration en oxygéne du milieu. En réponse a une forte concentration en oxygéne
(concentration en oxygéne dissous de 8,0 £ 0,5 mg L de O.), I'hydrophobicité de 1a surface de
certaines bactéries isoiées des boues aclivées (Acinefobacter johnsonii, Klebsiella oxytoca et
Leclercia adecarboxylata) augmente (Paimgren ef al., 1998),

(iv) & l'age des boues. L'dge des boues influence le caractére hydrophobe des agrégats biologigues
{Bura, 2000; Frelund ef al, 1994; Lizo ef al, 2001). Le caractére hydrophobe augmente de 50 % pour
des boues agées de 4 & 9 jours 4 80 % pour des boues agées de 16 a 20 jours (Bura, 2000). Les
auteurs expliquent cette variation par une évolution de Ia diversité des micro-organismes présents
dans les boues en réponse aux changements de l'd4ge des boues (Liao ef al, 2001). Certaines
bactéries isolées des boues activées montrent des variations des propriétés de surface (balance
hydrophile/hydrophobe) au cours des phases de croissance (Jorand ef af., 1994). L'expression de
constituants cellulfires peut réguler positivement (Balagué et al., 2001; Jonsson et Wadstrom, 1983;
Zita et Hermansson, 1997b) ou négativement (Acno et Kobayashi, 1997, Arino ef al,, 1998; Baldi ef
al., 1999; Stratton et al, 2002) Fhydrophobicité de la surface cellulaire des micro-organismes en

réponse aux conditions environnementales.

2.3. Lipides dans l'environnement

2 3.1. Définition et nomenclature générale des lipides

D'une maniére générale, les lipides (du grec fipos, graisse) sont définis par une propriété physique,
alors que les autres familles de molécules sont définies par leurs structures chimiques. Les lipides
sont des substances qui sont faiblement solubles dans f'eau, mais facilement solubles dans les
solvants organiques non polaires (Ratledge et Wiltkinson, 1988). Deux categories de lipides sont
généralement définies :

(i) Les Bpides qui contiennent des acides gras. Ces fipides résultent de la condensation d'acides gras
avec des alcools par une liaison ester ou amide. Parmi 'ensemble des lipides qui constituent cette

catégorie, seuls les lipides en rapport avec nos études sont préseniés dans ceite partie.
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Pans cette classe, se distinguent les acides gras qui sont des lipides a part entiére et des parties de
lipides (Louisot, 1983). La formule générale d'un acide gras est : Cx : y n-m ou simplement x : y n-m,
ol x est le nombre total d'atomes de carbone, y est le nombre total d'insaturation et m correspond a la
position de la double lizison & partir du groupement terminal. Les critéres de classification portent sur
la longueur de leur chaine, le nombre de doubles ligisons et la configuration spatiale de leur chaine.
Lorsque la chaine aliphatique des acides gras est mono- ou poly-éthyiénique, la configuration de la
chafne aliphatique est notée : cis- ou ¢- et trans- ou t-. Les acides gras présentant une ramification en
position n-1 sont dénommés iso- ou i-. Les acides gras ramifiés en position n-2 sont dénommeés
antéiso- ou a- (Ratledge et Wilkinson, 1988). Les principaux types d'acides gras présents chez les
procaryotes sont présentés dans le Tableau 2.5. Dans cette catégorie se distinguent également des
esters de glycérol pouvant étre estérifies par un ou plusieurs acides gras, les glycerides ou lipides
neutres (Figure 2.9a), mais aussi les glycérophospholipides et les glycéroglycolipides gui dérivent de
l'acide phosphatidique. Les glycérophospholipides ou phospholipides sont des molécules amphiphiles
(Figure 2.8b). Les glycéroglycolipides ou glycolipides sont liés & un ose par une liaison osidique. Les
lipopolysaccharides (LPS) sont des glycolipides (Wilkinson, 1988) avec un constituant, le lipide A, qui

contient des acides gras hydroxylés en position 2 ou 3.

Hz?—OH H 2(i:—OH H2(13—O—CO~AG HZ(%:—O—CO~AG
H(lD—OH H(ll—O—CO-AG HCII—O—CO—AG AG—COOmC;:H
H,C—0—-CO-AG H,C—0—CO-AG H,C—0—CO-AG H,C—O0—-PO,H-AG
, ou
Mono-, di-, et triglycérides glycérophospholipides
a

Figure 2.9 : (a) Formule générale des glycérides et (b} des glycérophospholipides (AG : Acide gras).

(i) Les structures a caractére lipidique qui derivent de lisopréne comme les terpénes et les stérols.
Cette categorie ne sera pas développée plus en détail car elle n'a pas été inscrit dans notre

thématique de recherche.

33



2. Analvse bibliographigue

Tableau 2.5 : Principaux types d'acides gras trouvés chez les procaryotes (Goldfine, 1982).

Acides gras Formules Désignations courtes Nom commun
Saturés H,C—(CH,} 2 — COOH
a=
12 14:0 Ciac Acide myristique
14 16:0 Cieo Acide palmitique
16 18:0 Cian Acide stéarique

Monoinsaturés  CH,(CH) a— cH—cH —(CH) b COCH

b= a=
7 b 16:1n-7 Cisinz Acide paimitoléique
9 5 18:1n-7 Ciztny Acide vaccénique
7 7 18:1n-9 Cisine Acide oléique
Ramifiés
Iso- (|:H3
H,C—CH-(CH,) a COOH
Anteiso- (I:H3

H,C—CH;CH-(CH,) a COOH

Cyclopropane
at

CH,(CH,) a— CH—0H —{CH, b COOH
b= a=
7 5 cy-17:0
9 5 cy-19:.0 Acide lactobacillique
Hydroxylés .
2-CH OH

H,C—(CH) a— !CH-COOH
3-OH (1)H

H,C—(CH,) a— CH-CH; COOH
a=
8 3-OH14:0 Acide hydroxymyristique

34



2.3.2. Présence des lipides dans I'environnement

Généralement, les études se sont int_éressées aux phospholipides, aux lipopolysaccharides qui
participent & ia composition des membranes cellulaires et aux polyhydroxyalcanoates (PHA) qui sont
des produits de stockage.

2.3.2.1. Phospholipides {PL) et lipopolysaccharides (LPS)

Toutes les cellules des micro-organismes contiennent des phospholipides (PL). Les PL sont les
constituants majeurs des membranes celiulaires des archaebactéries (Smith, 1988), des bactéries a
gram négatif (Wilkinson, 1988), des bacléries a gram positif (O'Leary et Wilkinson, 1988), des
mycobactéries (Brennan, 1988), des ievures (Rattray, 1988), des champignons (L&sel, 1988; Sassaki
et al., 2001) et des algues (Wood, 1988) et peuvent atteindre jusqu'a 80 % du total des lipides extraits.
La possibilité de quantifier la biomasse totale dans un échantillon de l'environnement par la seule
quantification des PL est certainement surestimée par les auteurs. Certes, des PL ont été mesurés
dans de nombreux systémes naturels comme les sols (Bai et al., 2000; Frostegard et al., 1991; Zelles
et Bai, 1993), les sédiments (Mudge ef af., 1998; Rajendran ef al., 1997, Smoot et Findlay, 2001;
Tunlid et al, 1989; Virtue ef al, 1996; White ef al., 1979), les boues activées (Cha et al., 1999;
Hesselmann et al, 1999; Werker ef af, 2003; Werker et Hall, 1998), les biofiims (Keinanen ef al.,
2002, 2003; Suutari ef al., 1997}, les eaux naturelles (Mills et al, 2003; Parrish et al, 1992), le
compost {Klamer et B&ath, 1998} et fa tourbe (Ranneklev et B&ath, 2003). Des facteurs de conversion
ont été établis entre la guantité de PL et de biomasse par difféerents auteurs. Ainsi, de 10 a
100 umoles de PL g‘1 de matiére séche sont équivalents a 2,51 0" cellules respectivement pour des
souches bactériennes isolées des sédiments (White ef al., 1896b) et pour les souches bactériennes
en condition aérobie présehtées dans le Tableau 2.6 (Brinch-lversen et King, 1990). Mais, les PL
présents dans les échantillons environnementaux proviennent d'une population bactérienne frés
diversifice a laquelie s'ajoute des eucaryotes. La quantité de PL vane d'un micro-organisme a un autre
et en fonction des conditions de culture. Par exemple, E. coli contient 3 fois plus de phospholipides
que D. brightwelli (Tableau 2.6) et le passage de la condition anaérobie & aérobie provogue aussi une
augmentation de la quantité de PL qui augmente de 160 & 280 umol g” de matiére séche (Frerman et
al, 1967, cités par Brinch-tversen et al, 1990). Les acides gras des bactéries a gram positif peuvent
varier de facon importante d'un groupe a un autre, d'une espéce a une aufre, d'une souche & une
autre et en fonction des conditions de croissance {O'Leary et Wilkinson, 1988). De plus, les conditions
de culture des souches de référence ne sont pas représentatives des conditions rencontrées dans
l'environnement. Elles sont cultivées généralement sur des sources carbonées rapidement utilisables

comme le glucose.
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Tableau 2.6 : Quantité de phospholipides (PL) présente chez différentes bacténies (Brinch-iversen et
King, 1990).

Bactéries pmot de PL g MS
E. coli 3362 =+ 218
P. denirificans 126,8 + 436

Desulfovibrio sp. 25486 + 30,8

Desulfobulbus sp. 5068 = 716
Desulfobacter sp. 2362 = 284
D. brightwelli 106,8 + 15,8

MS : Matiéres séches

L.a quantification des PL peut-elle donner une estimation de la biomasse intacte, non lysée ?

Les PL ont un turn-over rapide de l'ordre de la minute ou de 'heure dans les sédiments selon White et
al. (1979) et ils ne sembleraient pas s'accumuler a P'extérieur des bactéries (Boulton, 1988). La
diminution des acides gras des phospholipides provient de leur dégradation par des phospholipases
qui transforment les phaospholipides des membranes des cellules mortes en lipides neutres {(White et
al, 1979). Cependant, la disparition des PL ne peut pas étre aiirbuée seulement a leur
biodégradation car ceite disparition peut aussi étre due a une activité bactérienne réduite. La quantité
de PL dans les cellules bactériennes dépend denc du rapport existant entre vitesse de dégradation et
taux de synthese. L'élévation de la température de 25 a 55 °C d'un échantillon de tourbe provoque un
ralentissement de Factivité métabolique des micro-organismes contribuant a diminuer la production de
PL (Ranneklev et Baath, 2003). White ef al. (1979) extraient une quantité plus importante de PL dans
les sédiments mis en suspension dans un milieu aerobie (0,207 ymol g'1 de sédiment} que dans les
sédiments mis en suspension dans un milieu anaérobie (0,147 umal g’ de sédiment), ce qui peut
traduire le résultat d'un changement de l'activité bactérienne.

En conséquence, les acides gras hydroxylés des LPS ne peuvent pas étre retenus pour la
quantification de la biomasse viable car méme si les LPS sont facilement dégradés dans les
sédiments des estuaires (Saddler et Wardlaw, 1980), les acides gras hydroxylés dérivants des LPS

sont capables de s'accumuler de facon extraceliulaire (Boulton, 1988).

2.3.2.2. Les polyhydroxyalcanoates (PHA)
Les PHA sont mesures dans les boues activées (Comeau ef al, 1988; Hesselmann et af.,, 1999;
Odham ef al, 1986), mais ne sont pas mesurés dans les EPS exiraits des boues activées par

I'éthanol (Goodwin et Forster, 1985). Les PHA s'accurmnuleraient seulement & lMintérieur de la cellule et

formeraient des inclusions insolubles dans l'eau (Liu et af., 2001). Les PHA dominants dans les boues
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activées sont les acides 3-hydroxybutyrique (56 %) (Figure 2.10), 3-hydroxyhéxanoique (5 %) et
3-hydroxyoctanoique {39 %) (Hesselmann ef al., 1999). Les PHA sont des composés de stockage
bactérien qui sont accumulés par de nombreuses bactéries lorsque les conditions de croissance
varient (i e. anaérobie et aérobie) et en présence d'un excés de source carbonée (Kessler et Witholt,
2001).

OH
|

H,C— g_C_COOH
H
2

Figure 2.10 : Acide 3-hydroxybutyrique {Hesselmann ef al., 1999).

2.3.3. Acides gras des phospholipides (PL) et des lipopolysaccharides (LPS) : Signature

spécifique des micro-organismes?

L'identification des micro-organismes et la différenciation de différents sous-ensembies d'une
communauté de micro-organismes par l'analyse des acides gras des PL est souvent justifiée en
complément des techniques de bactériclogie classique. L'utilisation des acides gras des PL, dans le
but d'identifier des micro-organismes, n'est applicable que si ces biomargueurs, bien évidemment,
sont indépendants des conditions de culture et spécifiqgues d'une famille ou d'un micro-organisme
(Taylor et Parkes, 1985). Les principaux acides gras des PL qui permettent une identification des
organismes sont présentés dans le Tableau 2.7. Le fait de choisir tel ou tel acide gras comme
biomarqueur est facile dans certains cas comme les acides gras polyénoiques qui sont rarement
présents chez les bactéries mais plutdt caractéristiques des eucaryotes (Ratledge et Wilkinson, 1988),
mais peut aussi étre difficile si la composition des acides gras des PL d'une bactérie n'a jamais été
détaillée.
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Tableau 2.7 : Acides gras caractéristiques de micro-organismes.

Signatures {Acides gras) Micro-organismes Références bibliographiques
possibles
a-15:0, i-15:0, a-17:0, i-17:0, 15:1 et bactéries a gram positif Gharaibeh et Voorhees {1996}
17:1

Rajendran et al. (1987)
Suutari ef al. {1997)

16:1, 16:0, 181, cy-17:0 et cy-15:0 bactéries a gram négatif Wakeham et Canuel (1990) cités
(proportion importante) dans Basile ef al. {1995)

Boon et al. (1977)
Mudge et al. (1998)
Smith et af. (2000)
White ef al (1996a, 1996b)
Acide 11-cyclohéxyundécanocigue Bacillus acidocaladrius de Rosa ef al. (1874)
Acide 13-cyclohéxyliridécanoique
i-17:1n-7c Bactéries sulfato-réductrices Taylor et Parkes (1883)
Virtue et al. (1996)
White et al. (1996b)
10-Me16.0 Desulfobacter Taylor et Parkes (1983)
Virtue et al. {1996)
White ef al. (1996h)

monoénoigues 4 16 atomes de Methylococcus et Virtue ef al. {1996)
carbone Methylomonas

16:1n-6t, 16:1n-5¢, 16:1n-6c et Methylsosinus et Virtue et al. (1996)
16:1n-8c Methylocystis
18:1n-8¢ Méthanotrophes de type 2 Bowman et al. (1993)

capables d’oxyder e méthane )
White ef al. (1996b)

18:2n-6 Champignons, algues et Basile ef al. (1995)
protozoaires
Boon et al., (1977}

White ef al. (1996b)

20:4n-6 et 20:5n-3 micro-organismes marins Mudge et af. (1998)
acides gras polyramifiés Mycobactéries Smith et al. (2000)
acides gras mycolique Actinomycétes Stratton ef al. (1999)
{Rhodoccoccus spp et
Gordonla spp)
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L'étude des acides gras des PL reste-t-elle applicable aux échantilions environnementaux ?

La discrimination des micro-organismes présents dans un échantilion de Fenvironnement par la seule
analyse des acides gras des PL reste difficile car les proportions des acides gras des phospholipides
provenant d'un échantilion environnemental représentent la somme des acides gras de chacun des
micro-organismes présents (Haack ef al, 1994), a laquelle s'ajoute les acides gras traduisant
tadaptation des micro-organismes a _I‘environnement et enfin une contamination anthropigque certaine
du milieu. C'est pourquoi, il est souvent préférable d'analyser lintégraiité des profils des acides gras
des phospholipides (Barshick et al., 1999; Basile et al., 1995; Frostegard et al., 1991; Gharaibeh et
Voorhees, 1996; Haack et al., 1994; Ingram et al, 2003) et de tenter de relier les profils des acides
gras a un peuplement particulier. L'analyse conjointe des acides gras hydroxyles des
lipopolysaccharides (LPS) donne une information complémentaire de la communauté baciérienne
présente dans un écosystéme (Zelles et Bai, 1993), car les LPS entrent essentiellement dans la
composition de la membrane externe des bactéries & gram négatif (Laderitz of al, 1982; Wilkinson,
1988). La détermination des acides gras hydroxylés en position 3 des LPS caractérise la présence
des bactéries sultato-réductnices (Boon et al., 1977). L'analyse des acides gras dans les biofilms de
réseau de distribution d'eau potable montre une communauté predominée par les bactéries a gram
négatif (Keinanen et al.,, 2002) qui ont également &té mises en évidence dans différents écosystémes
comme les sédiments (Parker ot al, 1982), les estuaires et les plages (Saddler et Wardlaw, 1980).
Enfin, Nocardia amarae est mis en évidence dans les boues activées en recherchant uniquement trois
acides gras (16:1n-6¢, 2-OH--15:0 et 2-OH-19:1n-8) (Cha et al., 1899).

En conclusion, l'analyse des acides gras des phospholipides dérivan des membranes biologiques
présente de grandes possibilités pour observer la biomasse présente dans les échantilions
environnementaux. Cependant, les micro-organismes s'adaptent continuellement 2 l1a variation de
paramétres environnemertaux en modifiant fa composition des acides gras des phospholipides de

tleur membrane celiulaire et ces adaptations doivent étre prises en compte pour étudier la biomasse.

2.3.4. Effets des paramétres environrementaux sur la composition des acides gras des
phospholipides des micro-organismies

L'adaptation des micro-organismes a leur environnement inclut la modification de la composition des
constituants de la membrane cellulaire, en particulier les acides gras des phospholipides (Galdiero et
al., 1983) et refléte le comportement dynamique de la membrane cellulaire. Le changement de Ia
composition des acides gras des phospholipides concemne {'augmentation ou la diminution {a) du
rapport des acides gras saturés sur les acides gras énoiques, (b} du rapport des acides gras énolques
de la configuration trans- sur ceux de la configuration cis-, et (¢) des acides gras cyclopropanes. Mais
egalement, ta modification (d) du rapport entre les acides gras ramifiés et les acides gras non ramifiés,

et (e} de la structure, du type de ramifications et de la longueur des chaines aliphatiques (Denich et
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al, 2003) dans le cas de la variation brutale de la température (Jahnke et al., 2001, Nichols et al.,
2000), de la concentration en oxygéne (de Rosa et af., 1974; Jahnke et Nichols, 1986; Mazumder of
al, 2000), d'un stress chimique (Heipieper ef al., 1992, 1995, Macnaughton et al., 1997, Sykkema et
al, 1995) et de la famine (Guckert ef af., 1986).

2.3.4.1. Effet de Ia température

La température induit des changements de la composition des acides gras membranaires des levures,
des champignons et des bactéries gram positif et négatif afin de réguler la fiuidité membranaire
(Suutari et Laaske, 1994; Suutari ef al,, 1990). Aussi, le nombre d'insaturations, de ramifications et de
cyclisations et la longueur des chaines aliphatiques des acides gras des phospholipides diminuent,
augmentent, ou restent constante chez la levure (Suutari et Laasko, 1994). Nichols ef al. (2002)
montrent que la composition des acides gras ramifiés de Listeria monocytogenes varie de facon
importante en fonction de la température du milieu de culture. La proportion des acides gras a 17
atomes de carbone augmente linéairement lorsque la température passe de 14 4 26 °C. Par contre en
augmentant la température de 5 & 45 °C, la proportion des acides gras i-17:0 des phospholipides
augmentent légérement (de 2.2 & 8 % des acides gras totaux analysés) et celle des acides gras
ramifiés a-15:0 diminuent (de 53 & 34 %) alors que la somme de tous les acides gras analysés reste
constante (Nichols ef al., 2002). Une diminution brutale de la température (de 20 a 0 °C) du milieu de
culture provoque une diminution rapide (moins de 60 minutes) de la longueur des chaines des acides
gras des phospholipides de Micrococcus cryophilus, alors que Taugmentation brutale de la
température (de 0 4 20 °C) induit une augmentation de la longueur de chaines aliphatiques des acides
gras (McGibbon et Russell, 1985). L'effet de I'élevation de la température d'incubation de 55 2 70 °C
chez Baciillus acidocaldarius est dépendant du pH du milieu. En effet, & faible valeur de pH {pH = 3,0),
'élévation de la température contribue & augmenter la proportion des acides gras ramifiés iso- et
antéiso-, mais a des valeurs de pH plus élevées (pH = 5,0) l'effet de I'élévation est inversé et la
proportion des acides gras 11-cyclohéxylundécanoigue et 13-cyclohexyliridécancique augmente {(de
Rosa et al., 1974).

La composition des acides gras des phospholipides est différente entre les micro-organismes (Suutari
ef al, 1990). Par exemple, les micro-organismes thermophiles possédent une proportion plus
importante d'acides gras saturés que les micro-organismes psychrophiles d'acides gras insaturés
(Langworthhy, 1982; Meziane et Tsuchiya, 2002). Aussi, la comparaison directe de la modification des

acides gras par un siress est impossible a généraliser.

2.3.4.2. Effet de Ia concentration en oxygéne dissous
Des cultures de Bacillus acidocaldarius réalisées dans des conditions trés oxygénées montrent que la
proportion des acides gras ramifiés iso-17:0 et antéiso-17:0 augmente de 29 & 53 %, alors que les

acides 11-cyclohéxylundécanoique et 13—cyclohexyltridécanoigue diminuent de 66 & 38 % par rapport

a des conditions moins oxygénées (de Rosa ef al, 1974). Chez les levures, laugmentation de la
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concentration en oxygéne dissous du milieu induit une augmentation des acides gras polyénciques
18:2 et 18:3 et de l'acide gras saturé 16:0, mais la proportion des acides gras 18:0 et 18:1 diminue
(Rattray, 1988). Par ailleurs, une augmentation brutale du taux d'oxygéne de 11 a 100 % dans le
milieu de culture de P. jessenii provogue une augmentation de la proportion des acides gras cy-17:0
d'un facteur 5 (Mazumder ef al., 2000). Jahnke et Nichois (1986) montrent que le passage de la
concentration en oxygéne de 10,6 3 0,2 % de la saturation provoque une augmentation de la
proportion des acides gras cyclopropanes (cy-17:0 et cy-19:0) de 2,3 a 23,5 % chez Methylococcus
capstilatus. Ceci est en accord avec les travaux de Jacques et Hunt (1980) qui proposent que Factivité
cyclopropane synthétase de Pseudomonas denitrificans est induite par une diminution brutale de la

concentration en oxygéne du milieu en présence de succinate comme source carbonée.

2.3.4.3. Effet de stress chimique

L'ajout de phéncl, de 4-chlorophénol ou de polyéthyiéne glycol & une culture de Pseudomonas putida
P8 provogque une conversion des acides gras insaturés & 16 ou 18 atomes de carbone de la
configuration cis- en trans- (Halverson et Firestone, 2000; Heipieper ef af., 1892). Ainsi, le rapport des
acides gras insaturés trans-/cis- augmente et est supérieur a 0,1. Cette conversion des acides gras
cis- en ifrans- serait un meécanisme de protection contre les solvants organiques (Heipieper et al,
1992} en modifiant la fluidité membranaire car la configuration frans- de la chaine aliphatique des
acides gras insaturés est plus rigide et plus stable que la configuration cis-. De méme, le rapport entre
les acides gras insaturés et saturés des phospholipides diminue en présence d'acide
2,4-dichlorophénoxyacétique chez Escherichia coli {Balagué ef al, 2001) ou en présence d'eugénol
chez Lactobacillus plantarum et Lactobacillus brevis (Blank et al., 1991). Ceite modification contribue
aussi a modifier la fluidité membranaire. Heipieper et al. (1995) observent également une corrélation
négative entre I'hydrophobicité des composés ajoutés au milieu de culture et fe rapport des acides

gras insaturés {16 et 18 atomes de carbones) trans- et cis- chez Pseudomonas putida.

Suite au contact avec I'hypochlorite de sodium, les acides gras insaturés du type 16:1n-7c et 18:1n-7¢
des bactéries a gram negatives seraient convertis en acides gras cyclopropanes cy-17:0 et cy-19:0
{Smith et al., 2000).

Certes, le changement de la composition des acides gras des phospholipides, lors d'un ajout d'un
composé toxique, est le résultat de la synthése de nouveaux acides gras par les cellules
bactériennes, de la conversion des acides gras cyclopropane (Smith ef al., 2000) ef des acides gras
insaturés de la configuration cis- en trans- par des enzymes (Junker et Ramos, 1999; Ramos et af,
2001b), mais aussi de la transformation chimique des acides gras (époxydation) (Smith et al., 2000).

2.3.4.4. Effet de la famine

Chez des bactéries marines psychrophiles, Oliver et al. (1984) mesurent une diminution de 65 % des
phospholipides pendant la premiére semaine de famine ef une augmentation de 57 % des lipides

neutres. Des sédiments mis en suspension dans un milieu aérobie alimenté seulement en carbone, en
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azote et en phosphate présentent une quantité de phospholipides (0,147 pmoi g' de sé&diment)
inférieure & ceux mis en suspension dans un milieu aérobie alimenté avec de l'exirait de levure
(0,513 pmol g de sédiment) (White et al, 1979). Pendant une période famine, les acides gras
insaturés 16:1n-7c de Vibrio cholerae diminuent alors que les acides gras saturés, les acides gras
cyclopropanes et les acides gras insaturés dans la configuration trans- augmentent (Guckert et al.,
1986) (Tableau 2.8). Généralement, les bactéries non stressées possédent un rapport acides gras
trans/cis inférieur ou égal & 0,05. Un rapport acides gras trans/cis supérieur a 1 est un indicateur d'un
état de stress di & la famine et sa détermination permet de caractériser le statut nutritionnel des
micro-organismes (Guckert et al., 1986; Nichols ef al, 2002; Viriue ef al., 1996}.

Un stress di & la famine se traduit généralement par l'augmentation du rapport des acides gras

saturés et des acides gras cyclopropanes (Guckert ef al., 1886; Wick et af., 2002).

Tableau 2.8 : Evolution (% des acides gras totaux) des acides gras 16:1n-7 pendant une période de
famine de 30 jours chez Vibrio cholerae {(Guckert et al., 1986).

Temps (jour) 16:1n-7¢ 16:1n-7t Rapport trans-/cis-

0 39% 1% 0,02

30 -11 % 17 % 1,56

2.3.4.5. Effef d'une croissance sous forme de biofilm

La composition des acides gras des phospholipides est différente selon que Pseudomonas atlantica
est sous une forme libre ou attachée (Tunlid ef al, 1989). Les bactéries sous forme attachée
présentent une proportion d'acides gras saturés et insaturés en configuration trans- supérietire aux
cellules libres. Cette différence de composition des acides gras peut étre une adaptation a
l'environnement. Valeur ef al. (1988) montrent que les bactéries a gram négatif fixées ont un rapport
des acides gras C18/C16 supérieur (0,4) & celui des bactéries planctonigues (0,2) dans les réseaux
de distribution d'eau potable.

2.4. Biosorption et désorption par les agrégats biologiques de composés

organiques des eaux usées

Par définition, la biosorption des composés organiques est considérée comme étant la conséquence
des interactions électrostatiques et hydrophobes ayant lieu entre Padsorbant et l'adsorbat et sans
biodegradation de Yadsorbat (Blackburn ef al., 1984; Jorand ef al., 1995c). Les agrégats biologiques
sont capables de biosorber des particules comme des bactéries (Soda ef al, 1999; Zita et
Hermansson, 1997b), de la matiére organique véhiculée par les eaux urbaines (Guellil et af., 2001;
Jorand et al., 1985c; Pujol et Canler, 1992; Tan et Chua, 1997; Torrijos ef al., 1994), des protéines
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(Crombie-Quilty et McLoughlin, 1983), des acides gras a longue chaine (Hwu ef al, 1998), des
polysaccharides (Carlson et Silverstein, 1998), des polluants organiques hydrophobes et amphiphiles
comme le pyréne, le phénanthréne et les sulfonates d'alkylbenzénes linéaires (Ganaye ef afl,, 1997,
Steen et Karickhoff, 1881; Szymanski ef al., 2003; Urano et Saito, 1984). De fait, une partie des
composés organiques sont transportés par le biais des agrégats biclogigues, puis pour pattie, libérés
dans la phase liquide. Dans cerfains cas, les composés organigues se lient de fagon covalente avec
Fadsorbant limitant ainsi la redistribution avec la phase liquide. Parfois, les composés organiques
piégés peuvent étre hydrolysés par des enzymes extraceliulaires associées aux EPS comme cela a
été montré dans les sols (Burns, 1989; Morra, 1897, Novotny et al,, 1999), les sédiments (Talbot et
Bianchi, 1997; Talbot et al., 1997), les biofilms et les boues activées (Boczar ef al., 1992; Boczar ef
al., 2001; Cadoret ef al, 2002; Confer et Logan, 1997a, 1897h; Frolund et al., 1995; Griebe et al,,
1997; Wuertz et al, 2001). Struijs ef &l (1991) ont modélisé ['élimination des sulfonates
d'alkylbenzénes au cours du traitement des eaux usées et ont montré qu'une partie de ces surfactanis
amphiphiles {environ 2 %) s'accumule dans les agrégats biologiques sans étres dégradée, malgré leur
forte biodégradabilite. Les processus de biosorption et de désorption sont importants car ils contrélent
en partie le devenir des composés organiques dans fenvironnement (Westalt ef al, 1989), en riviére

par exemple.

2.4.1. Transfert des composés organiques de la phase liquide vers les agrégats
biologiques

Le fransfert des composés organiques de la phase liquide vers les agrégats est défini par la cinétique
de disparition des composés de la phase liquide au cours du temps et par le femps nécessaire pour
atteindre un état de pseudo-équilibre. Des modéles sont généralement appliqués aux données
expérimentales pour décrire simplement le transfert des composés organiques de la phase liquide

vers les agrégats.

2.4.1.1. Cinétigue de transfert des composés organiques de la phase liquide vers I'agrégat
biologique

Une fraction de la matiére organique est rapidement éliminée de la phase fiquide par les agrégats
biologiques, lors du mélange de 'eau usée avec des boues activées (Guellil, 1999; Guellil et al., 2001;
Pujol et Canler, 1992; Torrijos et af., 1994). Ainsi, 5 4 93 % de la matiére organique des eaux usées
sont éliminés par biosorption dans les quelques dizaines de minutes qui suivent ie temps de contact
avec les boues activees (Guellil ef al, 2001, Jorand ef al., 1295¢; Pujol et Canler, 1992; Riffat et
Dague, 1995; Torrijos ef al, 1994). Ce transfert de la matiére organique de la phase liquide vers
l'agrégat biologique s'ajuste parfois a une cinétique de premier ordre (Jorand et al., 1995¢). De méme,
Guellil ef af. (2001) ont moniré un ajustement possible a4 une cinétique de premier ordre aussi bien
pour ia fraction scluble que colioidale des eaux usées (Figure 2.11). Ces cinétigues sont influencées
par la présence simuitanée de différents adsorbats dans la phase liquide. Hwu ef al. {1998) ont

montré qu'environ 80 % d'un mélange d'acides gras a longues chaines {50 % acide oléique, 35 %
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d’acide palmitique et 15 % d'acide stérique) sont transférés de la phase liquide vers des granules

anaérobies en 3 h, alors qu'il faut 24 h pour biosorber 40 4 60 % d'acide cléique de la phase liquide si

it est le seul adsorbat présent dans la phase liquide.
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Figure 2.11 : Ajustements a une cinétique de premier ordre de la disparition du CODconoigar et somie (X},
CODcopgigas (O) et CODsonmie, () de Iz phase liquide vers les boues activées (Guellil ef af., 2001).

La quantité de matiére organique biosorbée dépend du temps de contact entre la matiére organique et

les agrégats biologiques (Tableau 2.10). Quelle que soit la charge organique, la quantité de matiére

organique bhiosorbée augmente avec le temps de contact.

Tabteau 2. 10 : Quantités de matiére organiques biosorbée (b) en fonction de la charge organique et

du temps {Jorand, 1895a).

b
(mg COD g MS)
Charge organique 15 min 80 min
(mg COD g MS)
10 1,8 25
20 3 53
40 2,9 6,5
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2.4.1.2. Temps nécessaire pour atteindre le systéme adsorbat-adsorbant a 'équilibre

Le temps nécessaire pour atteindre un pseudo-équilibre entre la phase liquide et les agrégats
biologiques nécessite généralement quelques dizaines de minutes {Blackburn et al.,-1884; Guellil et
al., 2001; Jorand et al., 1995¢; Pujol et Canler, 1992). Le transfert de la fraction soluble de la phase
liquide vers les agrégats biologiques atteint un équilibre en 20 min, alors qu'il nécessite un temps
légérement supérieur {de 40 min} pour la fraction colloidale (Guellil et al., 2001) (Figure 2.6). Cette
différence est certainement le reflet de mécanismes de fransfert différents pour les deux fractions. De
méme, le temps nécessaire pour atteindre un état d'équilibre augmente avec la masse moléculaire

des polysaccharides (Carlson et Silverstein, 1998).

H est souvent difficile d’atteindre un systéme adsorbant-adsorbat parfatement a I'équilibre car (i) les
adsorbats sont instables (transformation des adsorbats par des enzymes extracellulaires associées
aux agrégats) et {ii} les adsorbats diffusent plus ou moins rapidement dans la matrice d'exopolyméres,
aussi le temps nécessaire pour atteindre 'équilibre pour les petites molécules est nécessairement plus
long (Carlson et Silverstein, 1998) car elles sont capables de migrer plus en profondeur dans la

structure des agrégats.

2.4.1.3. Modélisation de I'adsorption de la matiére organique par les boues aclivées

Differents modéles d'équilibre sont généralement utilisés pour décrire le transfert de la matiére
organique de ia phase liquide vers des agrégats biclogiques. Aussi, les modeéles de Freundlich et de
Langmuir sont classiquement utilisés pour décrire ces phénomeénes d'équilibre entre deux phases.
L'isotherme d'adsorplion est la relation, liant & une température donnée, la quantité d'adsorbat

adsorbée a la concentration d'adsorbat & 'équilibre en solution aprés un temps défini.

Le modéle de Freundlich considére que les sites présents & la surface de 'adsorbant peuvent é&tre de
nature différente. Cette isotherme & I'équilibre définit une relation non linéaire car l'affinité d'adsorption
diminue de maniére non linéaire avec l'avancement de la réaction. Le phénoméne d'adsorption est

decrit par l'isotherme de Freundlich représenté par I'équation suivante :
Qo= Kx C."" (Equation 2.1)

ol Qe correspond & la quantité de molécules adsorbées par unité de masse d'adsorbant (mg g™), Ce
correspond & la concentration de molécules non adsorbées & Véquilibre (mg L‘1) et K et t/n
représentent les constantes caractéristiques du couple adsorbant-adsorbat. K s'exprime en
mg1v1!n g-1L1In

lintensité de 'adsorption (Aksu, 2001; Crombie-Quilty et Mcloughlin, 1983).

{Chen ef al, 1899). La constante K indique la capacité d'adsorption de 'adsorbant et 1/n

- Dans le cas ou 1/n = 1, l'attraction du soluté reste identique pour l'adsorbat quelle que soit la
concentration et le modéle de Freundlich se simplifie & une isotherme linéaire. L'équation 2.1 devient

Qe = K x Ce et K s'exprime en L kg" avec Qe en mg kg" et Ce en mgL™”. Dans les systémes
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parfaiternent définis, K est considéré comme caractéristigue du systéme adsorbant-adsorbat et K

prend les valeurs de la quantité d'adsorbat adsorbé pour Ce = 1.

- 1in inférieur & 1 refiete la situation dans laquelle & forte concentration de deux entités, il devienf de
plus en plus difficile d'adsorber des motécules supplémentaires. Cela se produit dans le cas ou les

sites restants sont moins atfractits pour les molécules de 'adsorbat.

- Hn supérieur & 1 définit une situation dans laguelle les molécules préalablement adsorbées tendent

a modifier la surface en favorisant 'adsorption.

Ce modéle ne présente pas de limite théorique pour la quantité d'adsorbat que peut adsorber Ia
surface solide. Par conire, la comparaison des constantes K de Freundlich he peut étre réalisée si Ce
est différente de 1, si les valeurs de 1/n sont différentes entre deux études ou si les unités de mesure

sont différentes.

Le modéle de Langmuir a été développé pour décrire le phénoméne d'adsorption de type
monocouche et les sites présents 4 la surface de I'adsorbant doivent étre de méme nature. En effet,
dans ce cas, une surface posséde un nombre défini de sites d'adsorption potentiels. L'expression du

modeéle de Langmuir est Féquation 2.2,
Q xbxC
_—o e

Q =
e
L+b XCe {Equation 2.2)

ol Qe correspond 4 la quantité de molécules adsorbées par unité de masse d'adsorbant (mg g™), Ce
correspond & la concentration de molécules non adsorbées a Féquilibre (mg L, Qoetb représentent
les caractéristiqgues du modéle de Langmuir. Qo (mg g™") correspond a la quantité maximale de
molécules adsorbées par unité de masse de l'adsorbant pour former une monocouche sur la totalité

de I'adsorbant et b (L mg™) est une constante liée a I'affinité des sites de liaison.

En conctusion, 'ajustement des données d'adsorption & des modéles ne peut pas étre traduit de fagon
mécanistique pour des systémes aussi complexes. La comparaison des données avec celles de la
littérature est souvent impossible car les essais de biosorption sont réalisés dans des conditions
différentes avec des unités de mesure différentes. Néanmoins, ces modéles permettent de décrire
objectivement et simplement la biosorption des composés organiques par les boues activées. La
diversité des mécanismes de biosorption (adsorption, diffusion ...} contribue & des isothermes non

lindaires qui permettent aussi futilisation du modéle de Freundlich.

2.4.2. Facteurs influengant la biosorption des composés organiques par des agrégats
biologiques

Les interactions entre l'adsorbant et I'adsorbat, qui contribuent au phénoméne de biosorption, sont
influencées par les caractéristiques de ladsorbant (conditionnement et composition), de l'adsorbat
(masse moléculaire, charge et hydrophobicité) aussi bien que par les caractéristiques du milieu (pH,

composition lonique et température).
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2.4.2.1. Influence des caractéristiques des agrégats biologiques sur la biosorption

Les agrégats biologiques possédent des propriétés de biosorption liées & leur composition (diversité
des populations de micro-organismes et EPS). Le conditionnement des agrégats (acclimatation,

inactivation) influence également la biosorption.

2.4.2.1.1. Participation des composanis des agrégats biclogigues & la biosorption

lLes agrégats biologigues sont composés dune grande diversité de micro-organismes,
d'exopolymeéres et d'une fraction inorganique qui conférent & 'agrégat ses propriétés de biosorption.
Lors des tests de biosorption, une partie de la matiére organique est quelgue fois désorbée & faible
charge organique (Guellil et al., 2001). Les parametres K et 1/n du modéle de Freundlich permettent
de suivre la variabilité de la capacité de biosorption. La biosorpiion de protéines (Crombie-Quilty et
McLoughlin, 1983) ou de sulfonates d'alkylbenzéne (Urano et Saito, 1884) par des boues activées est
variable d'un essai & I'autre (respectivement K =035+ 014 L g et 1/n =197 +4,10; K de 0,9 a
52 L kg et 1/n de 1,0 4 1,4). Cette variation des valeurs de K traduit la variabilité¢ de la capacité de
biosorption due aux caractéristiques de Fadsorbant. D'un essai a I'autre, 1a diversité bactérienne ou la

compasition des EPS varie sensiblement et peut expliquer ces différences de biosorption.

- Les micro-organismes

Une grande diversité de micro-organismes est présente dans les agrégats biclogigues de boues
activées, mais tous les micro-organismes ne possédent pas des surfaces cellulaires de méme
caractéristique, notamment en terme dhydrophobicité. Les caractéristiques de leur membrane

cellulaire interviennent dans la capacité de biosorption.

A partir de bactéries isolées des boues activées, Jorand et al. (1995¢) montrent que les bactéries
ayant une surface hydrophobe (Enferococcus hirae) sont capables d'adsorber une plus grande
guantité de matiére organique des eaux usées que les souches ayant des propriétés de surface
hydrophile (Klebsiella oxytoca). Dés lors, la capacité de biosorption des bactéries fait intervenir les
membranes biologiques et leur composition. Tsezos et Bell (1989) montrent que Fenveloppe cellulaire
de R. arrhizus est capable de piéger 16 % du lindane et 25 % du diazinon. Les lipides des membranes
cellulaires sont impliqués dans les propriétés des surfaces cellulaires et pourraient ainsi étre impliqués
dans la capacité d'adsorption de la matiére organigue par les boues activées. Le contenu des lipides
membranaires des algues (Chlamydomonas et Dunalliela) est comrélé avec Faccumulation de
a-chlorophénol (Canton et af., 1977).

- L.es exopolyméres

La comparaison de la biosorption des LAS par cerfaines baciéries par rapport aux agrégats
biologigues de boues activees montre que les agrégats biologigues possédent une capacité de
biosorption nettement supérieure aux bactéries (Tableau 2.9). Ces résultats renforcent l'importance de

la structure agrégee et des exopolyméres des boues activées dans la capacité de biosorption.
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Tableau 2.9 : Valeurs des paramétres 1/n et K du modéle de Freundlich obtenu pour différents
adsorbants avec des sulfonates d'atkylbenzénes (Urano et Saito, 1984).

Boues activées E. coli E. subfilis
K{Lkg" " 089252 0,28 0,34
1n 104137 1,19 1,2

"Ce et Qe sont respectivement exprimés enmg L eten mg g™

En effet, les agrégats biologiques possédent un caractére hydrophobe marqué (Ganaye ef al, 1997)
et une fraction des EPS extraits des boues activées, essentiellement des protéines, posséde des
propriétés hydrophobes (Jorand et al, 1998). Les EPS s'organiseraient pour former des domaines
hydrophobes qui seraient & l'origine de la biosorption des composés hydrophobes. De fait, les EPS
sont capables de piéger des composés hydrophobes comme le rouge de Nil et le méthyle diclofop
{Woifaardt ef al., 1998). L'extraction du méthyle diclofop des biofilms par Fhexane ou du diéthyiether
n'‘a pu étre réalisée, ce qui souligne une liaison forte entre les composants des biofilms et ies
composes hydrophobes. L'adsorption du 4-chlorophénot par les EPS extraits d'un biofilm est
largement supérieure a celle du résidu non extractible contenant les micro-organismes (Wang et al.,
2002). De ia méme fagon, Spath ef al. (1998) montrent que les EPS extraits des biofilms avec des
éthers couronnes soni capables de lier les composés hydrophobes (benzéne, toluéne et xyléne) en
plus forte proportion que le résidu non extractible (Figure 2.12).
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Figure 2.12 : Distribution des composés organigues hydrophobes (Benzéne, Toluéne et m-xyléne)

dans les biofilms aprés extraction des exopolyméres (EPS) par des éthers couronnes (EPS W ;
Biomasse [I) (Spath et al., 1998). '
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il a également été montré que les EPS des agrégats biologiques intervenaient aussi dans la
biosorption des composés chargés. Les agrégats biclogiques de boues aclivées sont ainsi capables
de piéger de nombreux cations métalliques comme le cadmium, le cuivre, le nickel et le zinc (Arican et
Yetis, 2003; Artola et al,, 2000} et de nombreuses éiudes ont montré la capacité des exopolymeéres a

lier les métaux lourds a partir 'EPS exiraits des boues activées {(Brown et |_ester, 1980}

Ainsi, les EPS possédent des sites capables de piéger des molécules organigues hydrophobes et des

molécules chargées comme les molécules amphiphiles.

- La fraction inorganigue

La fraction inorganique pourrait participer & la biosorption de molécules amphiphiles. Ainsi, Matthijs et
de Henau {1985) montrent que les LAS s’adsorbent sur les oxydes de fer ou d'aluminium. De pius,
Gustafsson et Gschwend (1999} montrent que les résidus de calcination des sédiments sont capables
d'adsorber des composes organiques hydrophobes. Cependant, a notre connaissance, aucune étude
ne s'est intéressée a la contribution de la fraction inorganique sur la biosorption des composés

hydrophobes par des agrégats biclogiques de boues activées.

2.4.2.1.2. Effet de finactivation des agrégats biologiques par un traitement thermigue sur la
biosorption

Afin d'éludier les différents parameétres environnementaux sur Iz biosorption, il est essentiel de
travailler avec une biomasse dite fraiche afin de conserver lintégrité des propriétés des celiules
bactériennes, des EPS et des boues activées. Cependant, certains auteurs utilisent des échantillons
inactivés par des fraitements thermigues (autoclavage ou séchage a 105 °C) pour disposer d'un
adsorbant en grande quantité ayant des propriétés similaires pour les différentes études. L'inactivation
des agrégats biologigues permet de diminuer la biodégradation des adsorbats qui influence les tests
de biosorption. Cependant, I'effet de ces traitements thermigues peut considérablement modifier ia

structure des agrégats et par conséquent leur capacité de biosorption.

Szymanski ef al. (2003) monirent que des boues activées inactivées par la chaleur sont capables
d'accumulées 3,5 fois pius de surfactant anionique gue les boues n'ayant subit aucun traitement. De
méme, Fadsorption du lindane par la biomasse vivante (R. arrhizus) est inférieure & celle des bactéries
inactivées par un séchage a 105 °C puis une homogéngisation au mortier, alors que le contraire est
obtenu pour l'adsorption du pentachlorophénol {Tsezos et Bell, 1989). Toutefois, inactivation par la
chaleur ne semble pas modifier la biosorption des sulfonates d'alkylbenzéne (LAS) par les boues
activées (Kerr ot al., 2000; Urano et Saito, 1984). Les constantes de Freundlich de Ia biosorption des
LAS par des boues inactivées ou des boues fraiches sont du méme ordre de grandeur (Urano et
Saito, 1984). De méme, Canton ef al. (1977) ne notent aucune différence dans la capacité de

biosorption de {'a-hexachlorocyclohexane par des algues vivantes par rapport a des aigues inactivées
par la chaleur.
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2.4.2.1.3. Acclimatation des agrégats a des substrats

L'acclimatation des agrégats biologiques & des substrats qui seront ultérieurement utilisés comme

adsorbat augmente leur capacité de biosorption.

Des boues activées non adaptées a un subsirat lipidique sont capables de biosorber 114 mg de COD
soluble g”' de matiéres volatiles, alors que des boues activées acclimatées avec un substrat lipidique
piégent 343 mg COD soluble g' de matiére volatile (Hwu ef al., 1998). Cette différence dans la
quantité biosorbée peut &tre due a adsorption de lipides sur Pagrégat qui rend ainsi les agrégats plus
hydrophobes, ou peut étre attribuée & un changement de la diversité bactérienne et de la composition

des EPS qui aprés acclimatation sent peut-étre plus hydrophabes.

2.4.2.2. Effet des caractéristiques de I'adsorbat sur la biosorption

Les caracteristiques de 'adsorbat influencent sa biosorption par les agrégats biologiques comme sa
masse moléculaire, sa charge et son hydrophobicité.

Ainsi, le cellobiose de masse moléculaire 342,3 s'adsorhe misux que le dextrane de masse
moléculaire 40000 (Carlson et Silversiein, 1998). De plus, les molécules chargées négativement sont
moins bien adsorbées que les molécules neutres probablement & cause des répulsions
électrostatiques entre l'adsorbant et I'adsorbat 2 masse moléculaire équivalente. Par exemple, 27 %
de la chondrosine (chargé négativement, 6,5 meq g™ de DCO) sont biosorbés contre 88 % du
cellobiose (neutre) et 20 % pour le dextrane {neutre) (Carlson et Silverstein, 1998). Par contre,
aucune différence entre le dextrane (40 000) et 'acide hyaluronigue (50 000) n'est observée, l'effet

électrostatique répulsif ne 'emporte plus pour les molécules de masse moléculaire élevée,

L'hydrophobicité des composés organiques influence également leur adsorption par les boues
activées. Ainsi, plus fes composés sont hydrophobes et plus ils sont intensément adsorbés par les
boues activées (Struils et al., 1991; Tsezos et Bell, 1989). Tsezos et Bell (1988) trouvent une bonne
corrélation entre la biosorption par les boues activées de composés organiques hydrophobes (lindane,
diazinon et 2-chlorobiphényl) et le coefficient de partage de ces composés entre l'eau et 'octanol
{Kow).

2.4.2. 3. Influence de la charge organique sur la biosorption

Les quantités de matiére organique biosorbée varient en fonction de la charge organigue (Eikelboom,
1982; Guellil et al, 2001; Pujol et Canler, 1992). La quantité de matiére organique biosorbée est
determinée expérimentalement au pseudo—équilibre en mesurant la concentration d'adsorbat restante
dans la phase liquide aprés un temps défini et & une température donnée et s'exprime généralement
en mg de COD par g™ de matiéres séches (Eikelboom, 1982). Les quantités biosorbées augmentent
linéairement avec I'augmentation de la charge organique de 0 & environ 100 mg de DCO g™ de MS,
puis pour des valeurs superieures 'augmentation de la quantité de matiére organique biosorbée est
moindre suggérant que la saturation de l'agrégat est obtenue (Eikelboom, 1982; Pujo! et Canler,

1992). Comme lindique la Figure 2.13, une saturation des sites d'adsorption disponibles de l'agrégat
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n'est pas systématiquement obtenue (Guellil ef al., 2001). Dans un cas, la quantité biosorbée atteint
un plateau a une charge organique supérieure & 100 mg de COD par gramme de matiére séche, alors
que dans un autre cas la guantité biosorbée continue & augmenter en fonction de la charge

organigue.
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Figure 2.13 : Quantités de matiére organique biosorbées (b) par des boues activées (¢, O, x, B,

¢ ct @) en fonction de la concentration initiale de DCO des eaux usées (Guellil ef al., 2001).

2.4.2 4. Effets des caractéristiques du milieu sur la biosorption

Les caractéristiques du milieu comme la composition et la force ioniqgue du milieu infiuencent la
biosorption des composés organiques chargés, en particulier lorsque des ions inorganiques peuvent

entrer en compétition pour les mémes sites de llaisons que les composés organigues.

|'adsorption de colorants négativement chargés par les boues activées est affectée par la force
ionigue et le pH du milieu gui modifient les interactions possibles entre I'adsorbat et 'adsorbant (Aksu,
2001; Wang ef al, 1998). Aussi, a de faibles valeurs de pH, les groupements fonctionnels sont
protonés limitant ainsi les répulsions ce qui favorise la biosorption. De méme, la biosorption de
substances humiques par les boues activées est améliorée lorsque les tests de biosorption sont
réalisés 4 de faibles valeurs de pH ou a de fortes valeurs de force ionique {Esparza-Soto et
Westerhoff, 2003).

Normalement, P'élévation de la température contribue & diminuer la biosorption des composés

organiques (Schwarzenbach ef al, 1983). Or, tous les auteurs montrent que la biosorption de la
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matiére organique par les agrégats biclogigues de boues activées augmente avec I'élévation de la
température. Pujol et Canler (1992) montrent que F'élévation de 1a température de 3 4 24 °C augmente
de 10 mg de COD g de MS 2 35 mg de COD g' de MS. De méme, Riffat et Dague (1995) obtiennent
une quantité de matiére organique biosorbée pius importante par les granules anaérobies & 35 °C
qu'a 20 °C. Jorand (1995a) montre gue la quantité de COD biosorbée (mg COD g™ de MS) par des
boues préalablement stockées a 4 °C pendant 24 h n'est pas influencée par ia température (4 °C et
19 °C) pendant les trente premiéres minutes de contact. A des temps de contact superieurs, les boues
placées a 19 °C biosorbent une quantité supérieure de COD pouvant étre attribuée a l'activité
bactérienne. Ainsi, la biodégradation de la matiére organique biosorbee permet de libérer les sites de

biosorption des agrégats biologiques qui sont ainsi de nouveau disponibles.

2.4.2.5. Parameétres des stations de traitement des eaux usées sur la biosorption

Les conditions, anoxie et aérobie, rencontrées dans ies systémes de traitement des eaux usées ne
semblent pas influencer par la biosorption des substances humigques par les boues activées
{Esparza—Soto et Westerhoff, 2003). La capacité de biosorption de la matiére organique est plus
importante lorsgue l'age des boues est inférieur a 3 jours comparativement & des ages de boues
supérieurs & 14 jours (Jacobsen et al., 1993). De méme, I'hydrophobicité des agrégats biologiques est
influencée par l'age de boues (Bura ef al, 1998), ainsi la différence d'hydrophobicité des agrégats

biologiques pourrait expliquer les capacités de biosorption différentes de la matiére organique.

2.4.3. Désorption de la matiére organique des boues activées

Classiquement, I'étude de la désorption de composés organiques par des agrégats implique le
rempiacement de la phase liquide par une phase liquide exempte d'adsorbat. Ceci permet d'établir un
nouvel état de pseudo-équilibre entre la phase liguide et l'adsorbant. De cette fagon, Guellil ef af.
{2001) montrent que de la matiére organique est transférée des agrégats biologiques de boues
activées vers la phase liquide (valeur de h inférieure & 0) (Figure 2.11).

La désorption a surtout été étudiée dans les sols et les sédimenis pour des composés organiques
hydrophobes (Cornelissen ef al., 1998; Dohse et Lion, 1994; Huang et af., 1998; LeBoeuf et Webér,
1999; van Noort ef al., 2003; Weber ot al., 1998). A titre d'exemple, les données expérimentales de la
désorption de phénanthréne par des sédimenis sont non linéaires et peuvent étre ajustées au modéle
de Freundlich pour decrire le systéme adsorbat-adsorbant (Figure 2.14). Tsezos et Wang (1991)
montrent que la désorption du lindane par une boue inactivée atteint rarement un état de
pseudo-équilibre méme aprés une période de 180 min. La désorption de 1,2,3,4-tétrachiorobenzéne,
de pentachlorobenzéne et de 2,3',4,4',5-pentachlorobiphény! par des sédiments est rapide pendant
les 50 premiéres heures, mais n'atteint jamais un état de pseudo-équilibre méme aprés 300 h de
deésorption (Cornelissen et al., 1997).

Par consequent, un phénomeéne d'hystérésis plus ou moins marqué est parfois obtenu traduisant Ia

réversibilité réduite d'un phénoméne par rapport 4 un autre. La réversibilité compléte de l'adsorption
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des composés organiques n'est pas générale et dépend du compose testé (Kennedy ef al, 1992;
Tsezos et Bell, 1989). La biosorption de pentachlorophénol par des granules anaerobies est réversible
(Kennedy et al., 1992) c'est-a-dire que le phénomeéne d'hystérésis est peu marqué traduisant une
force de liaison faible entre le pentachlorophénol et les granules anaérobies. Par contre, une phase de
{fransition apparait dans le cas d'un échange faiblement ou non réversible (Huang et af., 1998; Weber

ef al, 1888), ce qui est observé pour la désorption du phénanthréne par des sédiments (Figure 2.14).
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Figure 2.14 : Données de biosorption et de désorption du phénanthréne par un sédiment de riviére (a :
hystérésis faiblement marguée ; b : hystérésis marquée) (Huang ef al., 1988). (Ce : Concentration a

{'équilibre dans la phase liguide; Qe : Quantité de phénanthréne adsorbée par unité de masse).

L'hystérésis peut probablement étre liée (i) a une diffusion iimitée ou lente des composés organique
dans la matrice d'EPS ou de la solubilisation des composés organiques dans des phases
hydrophobes (Cornelissen et al., 1998; Huang etf al., 1898; Schwarzenbach et al, 1883; Weber et al,
1998), (i) a une liaison irréversibie par des interaction fortes de Fadsorbat etfou (i) a la dégradation
des composes biosorbés par des enzymes associées aux agrégats biologiques qui ne sont ainsi plus

échangés.

La désorption du chlorobenzeéne par des sols et des sédiments se produit en deux étapes : une étape
de désorption rapide mais partielle, c'est-a-dire que la totalité des composés organigues biosorbés
n'est pas deésorbée, suivie d'une étape lente pouvant provenir (i) de ta diffusion limitée des composés
organiques dans les sédiments ou les sols (Cornelissen st al, 1998), (ii) d'une liaison faiblement
réversible entre les composés organiques et les constituants des sédiments ou des sois etfou (iii) de
leurs dégradations. Cette étape dite lente est rarement mesurée par les tests de désorption classigue.
C'est pourguci, la désorption des composés organiques peut étre é&tudiée en remplagant

successivement la phase liquide par une phase liquide exempte d'adserhat plusieurs fois de suite.
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Ainsi, Matthijs et de Henau (1985} trouvent que 36,3 % & 65,9 % des LAS biosorbés, dont 18,3 a
37,1 % lors de Iz premiére étape de lavage, sont libérés par les sédiments dans les phases de lavage
(Tableau 2.11). De méme, la matiére organique soluble et colloidale, exprimée en COD, est désorbee
par des lavages successifs des agrégats biologiques avec un tampon de caractéristiques physico-

chimiques proches de celle des eaux usées et ses dilutions (Guelhl, 1999).

Tableau 2.11 : Pourcentage de LAS désorbé, préalablement biosorbé par des sédiments (n = 4
sédiments) de riviere en fonction du nombre de lavage dans un tampon de lavage (KC! = 0,01 M)
(Matthijs et de Henau, 1985).

Concentration initiale de LAS utilisée
pour I'étape de biosorption (mg L‘1)

Nombre de lavages 1mg L’ 15mg L™
successifs
1 18,34 37,1 2034363
2 10,4 3189 9443131
3 883106 66a84
Total 49.8 4 65,9 36,3a 53,0

La mise en suspension d'agrégats biologiques de boues activées dans un milieu de trés faible
composition ionique provoque un transfert de macromolécules et d'ions des agrégats vers la phase
tiguide conduisant & la dispersion des agrégats biologiques entrainée par la sortie des cations et de
macromolécules (Bruus ef al., 1992; Keiding et Nielsen, 1997, Zita et Hermansson, 1994). Les étapes
de lavage sont trés instructives, mais elles entrainent une désagrégation des agrégats biologiques qui
biaise I'étude de la désorption. Ainsi, 'étude de la désorption est préférentiellement réalisée en une

seule étape de lavage.
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3.1. Sites de prélévement et échantillonnage des boues activées et des eaux

usées urbaines

Les caractéristiques principales des stations d'épuration sont présentées dans le Tableau 3.1. Les
échantilions de boues activées ont é&té prélevés manuellement avec une perche munie d'un Becher
dans les bassins d'aération moins d'une heure avant I'analyse. Ces échantillons sont placés dans des
bidons en plastique de 5 L, préalablement rincés avec des boues activées, fermés par un bouchon
hermétique. Les bidons sont rapportés au laboratoire dans une voiture non climatisée et sont

conservés a 4 °C en chambre froide pendant 2 h au maximum.

Tableau 3.1 : Caractéristiques des stations d'épuration de prélévement.

Localisation Maxéville Toul Liverdun
(54, France) (54, France) (54, France)
Capacité (Equivalent-Habitant) 480000 25375 21000
' Débit (m*j ™) 118110 10558 820 (04/08/03)
Charge massigue de DBO; admissible 28857 1522 1260
(kg i)
Débit horaire de pointe nominal (m*h™) 8363 568 304
Temps de rétention hydraulique (h} 36—-40h 35h -
Concenfration en oxygéne (mg/L) 05-35 05-35 -
Age des boues (j) 3,5 13 -
Type de station Boues activées Boues activees @  Boues activées 3

a forte charge  aération prolongée aération prolongée

DBO;: Demande biologigue en oxygéne a 5 |, - inconnu.

Les prélévements d'eaux usées brutes et épurées ont lieu & ia sortie des décanteurs primaires et
secondaires de ces mémes stations d'épuration. Les eaux de riviére sont prélevées dans la Moselle &
100 m en amont de la zone de rejet de la station d'epuration de la station de Toul (54, France) et &
250 m en amont et 500 m en aval de la zone de rejet de la station d'épuration de la station de
Liverdun (54, France).

3.2, Caractérisation physico-chimique des boues activées

3.2.1. Matiéres séches totales (TSgoues) €f matiéres volatiles (MVs.,.s) des boues activées

Les capsules en aluminium et les filtres ulilisés pour réaliser ces mesures sont préalablement passées

au four & 550 °C pendant 3,5 h et sont stockés dans une &tuve & 105 °C.

50 mlL de boue activée sont introduits dans une capsule en aluminium préalablement pesée. Les

capsules sont placées & 105 °C pendant 12 h. Les matiéres séches totales (TSgues) sOnt égales a la
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différence de masse (g) entre la capsule vide et la capsule contenant f'exirait sec multipliée par 1000

et divisée par le volume d'échantillon utilisé (exprimé en mL). Les résultats sont exprimés en g L.

Les capsules précédemment utilisées pour la détermination des TSgaues SONt ensuite placées a 550 °C
pendant 3,5 h. La perte de masse représente les matiéres volatiles. Les matiéres volatiles sont égales
& la différence de masse (g) entre la capsule placée a 105 °C et la capsule placée a 550 °C muitipliée
par 1000 et divisée par le volume d'échantilion utilisé (exprimé en mL). Les résultats sont exprimés

eng L’ L'essai est réalisé en triplicata.

Par contrainte de certaines expérimentations, 185 TSpowes © MVpoee d&s boues activées sont
déterminées de facon pius rapide. 25 mL de boues sont filtrés & I'aide d'une ficle Blichner sur un filtre
en microfibre de verre de porosité 1,2 pm (Whatman GF/C, 1822047) préalablement pesé. Le filtre est
placé a I'étuve a 105 °C pendant 45 min, pésé, puis placé au four & 550 °C pendant 20 min.

3.2.2. Test de décantabilité (dVS! et SVI : diluted Sludge Volume Index et Sludge Volume
index)

La capacité & décanter des agrégats biologiques est déterminé par e volume occupé par les agrégats
biclogiques aprés sédimentation dans une éprouvette en verre de 1L & 21 + 3 °C (Clesceri ef al,
1998). Si le volume de boues aprés 30 min de décantation est supérieur & 300 mL, les boues sont
diluées avec de f'eau usée épurée prealablement filtrée sur une membrane GF-C de porosité 1,2 um
(Whatman GF/C, 1822047) (Clescer ef al.,, 1998} et le test de décantabilité est réalisé de nouveau.
Les essais sont réalisés en triplicat. Le SV1 et le dSV] s'expriment en mL g'1 de TSgoues. Plus la valeur

de SVI ou le dSVI sont faibles, plus les agrégats biologiques ont une bonne capacité & décanter.

3.3. Caractérisation des eaux usées brutes, épurées et de I'eau de riviére

Les eaux useées et de riviere sont caraciérisées par les mesures des matiéres séches fotales, des
matiéres en suspension, du pH, de la conductivité, de la turbidité et du carbone organigue dissous.
Les matieres seches totales (TSga,) et les matiéres volatiles (MVea,) sont déterminées de facgon
similaire 4 celle des boues activées, mais en remplagant les 50 mb d'échantillon de boues activées
par 100 mL d'échantilion d'eau (cf. § 3.2.1).

3.3.1. Mesure de la turbidité

La turbidité est mesurée de la fagon suivante : 30 mL du surnageant de la boue précédemment
laissee décantée pendant 30 min sont prélevés. 50 mL d'échantillon d'eau est homogénéisé par trois
retournements manuels. L'appareil utilisé est un turbidimétre en mode ratio (Hach modéle 2100N). Sa
gamme de mesure est comprise entre 0 et 4000 NTU (unités néphélométriques de turbidité). L'étalon
primaire utilisé pour la gamme de calibrage est la formazine (Hach, 246142). Des étalons secondaires
gélifies (Hach, 2589000} sont utilisés pour contréler le calibrage avant chague série de mesures. Les
résultats sont exprimés en NTU.
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3.3.2. Mesures de pH et de conductivité

Les mesures de pH et de conductivité sont réalisées a 20 °C sur le surnageant de boues,
précédemment laissée décantée pendant 30 min, grace (i) & un pHmatre (HANNA instruments HI
9321) équipé d'une sonde pH préalablement étalonnée a 25 °C avec des solutions étalon a des
valeurs de pH de 4,0 et de 7,0 et (ii} & un conductivimétre (Bioblock WTW LF320) équipé d'une sonde
(Bioblock, WTW A325) préalablement étalonné & 20 °C avec une solution étalon de chlorure de

potassium a 0,1 M, respectivement pour les mesures de pH et de conductivité.

3.3.3. Analyse du carbone organique dissous {COD)

Les tubes et les flacons utilisés pour réaliser la gamme d'étalonnage et les dosages sont
préalablement passés au four a 550 °C durant 3 heures. La vaisselle ne résistant pas a la chaleur
(ficles jaugées, eprouveties et pipeftes) est netioyée avec un mélange sulfochromique (Acros,

29551-0010) par trempage, puis rincée abondamment avec de I'eau désionisée.

La premiére étape consiste a filtrer I'échantillon sur une membrane PVDF de porosité 0,45 um (Roth,
P812.1), puis a acidifier a I'échantillon filtré avec de I'acide chlorhydrique (2 M) de fagon a obtenir une
valeur de pH proche de 2. Ainsi, le carbone inorganigue contenu dans I'échantillon est transforme en
CO, puis est €liminé sous un flux de dioxygéne pendant ¢n temps de purge d'environ 10 min. Les
échantitlons acidifiés sont conservés au maximum 48 h a 4 °C et a labri de la lumiére. Dans un
second temps, I'échantilion ainsi dégazé est dilue dans de 'eau désionisée de fagon & obtenir une
teneur en carbone inférieure 4 4 mg L et est injecté dans l'analyseur de carbone total (Shimadzu,
TOC 5000A). L'analyse du COD est réalisée en iriplicata.

La gamme d'étalonnage est préparée & partir d'une solution mére d'hydrogénophtaiate de potassium
{Acros, 177121000) & 200 mg de carbone L de Carbone dans de f'eau désionisée a partir d'une
solution concentrée a 2 g de carbone L. Une gamme étalon est préparée 2 partir de la solution a
200 mg de carbone L' (0, 1, 2 et 4 mg Lt C) dans des ficles jaugées de 100 mi avec de Yeau
désionisée. Chacune des solutions diluées est ensuite acidifiee avec de 'HC! (2 M) et dégazée sous

un flux d'oxygéne. Chaque point de la gamme est réalisé en triplicata.

3.3.4. Analyse du titre alcalimétrique complet (TAC)

Les mesures du TAC des eaux usées et de rividre ont été réalisées selon la méthode décrite dans
L'analyse de f'eau (Rodier, 1996).

2 gouttes d'une solution alcooligue de phénolphtaléine sont ajoutées & 100 mL d'échantillon d'eau. La
coloration rose obienue est décolorée par un volume connu d'acide sulfurique 0,02 M titré 3 l'aide
d'hydroxyde de sodium a 0,1 M (Merck, 9141.1000). Ce volume d'acide ajouté permet la
détermination de tacidifé de I'eau qui dans notre cas a toujours été nulie. Ensuite, 2 gouttes de

méthylorange sont ajoutés au melange précédent qui est titré de nouveau avec l'acide sulfurigue
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0,02 M jusqu'au virage de la coloration jaune 3 jaune-orangé du mélange. Le volume d'acide ajouté

(mL) muliplié par 10 permet d'exprimer le TAC en mg de CaCO, L™

3.4. Caractérisation des exopolyméres (EPS) des boues activées

3.4.1, Extraction des exopolyméres (EPS) par les ulfrasons et une résine échangeuse de
cations

Pour extraire les polyméres, une combinaiscn de deux techniques d'extraction a été utilisée aprés un
lavage de la boue : ultrasons (Jorand ef af., 1994) et traitement par une résine échangeuse de cations
(Fralund et al., 1995)

3.4.1.1. Lavage des boues acfivées

1 L de boue est homogénéisé manuellement dans des bidons hermétiques, puis placé dans une
éprouvette en verre de 1 L. Les boues activées sont laissées décanter pendant 30 min & 4°C et
500 mL de surnageant sont retirés par aspiration et remplacés avec 500 ml. d'un tampon phosphate
de lavage 2 4°C (Frolund ef al, 1995) de composition suivante : NasPO4 (Sigma, S-7778) 2 mM,
NaH2PQ4 (Prolabo, 28011.291) 4 mM, NaCl {Aldrich, 22.351-4) 9 mM et KCI (Labosi A4870351)
1 mM. L'homogénéisation s'effectue par retournement de F'éprouvette aprés sa fermeture avec un
morceau de papier parafiim. Le lavage est répété trois fois de suite. Les boues lavées sont

conservées a 4 °C jusqu'a I'extraction des exopolyméres.

3.4.1.2. Extraction des EPS

Par fraction de 50 mL, les boues activées lavees sont refroidies dans la glace pendant 10 min puis
sont soumises aux ulirasons (homogénéisateur a uitrasons Labsonic 2000U, B. Braun équipé d'une
sonde de 19 mm de diamétre, a 37 W) pendant 20 s dans des flacons en verre a fond rond.
L'étalonnage du générateur a ulirasons est auparavant réalisé en effectuant des mesures de transfert
de chaleur a laide d'un calorimétre selon la méthode décrite par North (1976), dans le but de
connaitre la puissance de la sonde a ultrasons utilisée pour disperser les agrégats biologiques.

Les boues dispersées sont mises en contact avec une résine échangeuse de cations de type Dowex
50 (Dowex G50x8, forme Na', Merck 44445) a raison de 70 g de résine par gramme de MVaoues €t
agitées par une hélice plate pendant 45 min a 500 rpm a 4 °C dans un Becher a baffles. Avant son
utilisation, la résine est lavée avec un tampon phosphate (¢f. § 3.4.1.1): 1 kg de résine est placée
sous agitation (180 rpm) avec 2 L de tampon phosphate pendant 1 h puis aprés decantation de 5 min,
le surnageant est éliminé. Ce lavage est répété trois fois avec de 'eau déminéralisée.

Les boues melangées a la résine sont laissées décanter pendant 5 min ef le surnageant est centrifugé
15 min a 4 °C a 20000 x g. Le surnageant de centrifugation contenant les EPS est prélevé et conservé
a 1 °C dans la glace fondante.
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3.4.2. Caractérisation des EPS exirails des boues activées

Dans tous les cas, la lecture des absorbances s'effectue a 'aide d'un spectrophotomeétre HITACHI
(U-2000), les dosages sont réalisés en triplicata et sont effectués dans des tubes a essais en verre
Pyrex passés préalablement a 550 °C pendant 3,5 h. Les blancs réactifs sont réalisés en double pour
régler le zéro du spectrophoiomeétre et les gammes d'étalonnage sont réalisées & chaque

renouvellement des solutions de dosage.

3 4.2 1. Matieres séches fofales (TSeps) ef matiéres volatiles (MVepg) des EPS

25 mbL dextraits d'EPS sont introduit dans une capsule en aluminium préalablement pesée. Les
capsules sont placées a 105 °C pendant 12 h. Les matiéres séches lotales (TSgps) sont égales a la
difference de masse (g) entre la capsule vide et la capsule contenant F'extrait sec multipliée par 1000

et divisée par le volume d'échantillon utilisé (mL). Les résuitats sont exprimés en g L.

Les capsules précédemment utilisées pour la détermination des TSepg sont ensuite placées a 550 °C
pendant 3,5 h. La perte de masse représente les matiéres volatiles. Les matiéres volatiles (MVeps)
sont égales a la différence de masse (g) entre la capsule placée 4 105 °C et la capsule placée a
550 °C multipliée par 1000 et divisée par le volume d'échantillon utilisé (mL). Les résultats sont

exprimés en g L. L'essai est réalisé en triplicata.

3.4.2.2. Dosage des protéines et des substances humiques par la méthode de Lowry

Le dosage des protéines par la méthode de Lowry et al (1951) fait intervenir le réactif de
Folin-Ciocaiteu. Les complexes protéines/cuivre formés a l'aide d'une solution cuivrique alcaline
(réaction de Biuret) réduisent le réactif contenant un mélange d'acide phosphomolybdigue et d'acide
phosphotungstique. Comme cela a été proposé par Frolund ef al. (1995), les dosages sont également
réalisés en absence de cuivre afin de s'affranchir des interférences engendrées par les substances
humiques et les acides aminés chromogénes. Cette méthode permet de mesurer le développement

de couleur en présence et en absence de CuS0O,.

En absence de CuSQ,, le développement de couleur est dit aux composés humigues et aux acides
aminés chromogénes. Il vient les égalités suivantes :

Abs totale = Abs protéine + Abs humique

Abs blanc = 0,2 * Abs proteine + Abs humique

Abs protéine = 1,25 * (Abs totale - Abs blanc)

Abs humique = Abs blanc - 0,2 * Abs protéine

Absg totale : absorbance totale en présence de CuSO,

Abs blanc : absorbance totale en absence de CuSQO,.

Les reéactifs utilisés sont : (A} CuSQ0,,5H0 (1 % miv) (Merck 2790), (B) tarirate de potassium et de
sodium (2 % miv) {Merck 1,08087}, (C} NaOH (0,2 M) (Analypur Fisher A4895003), (D) carbonate de
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potassium (4 % miv) (Merck 104928), (E) Reéactif de Folin-Ciocalteu (2 M} (Sigma F9252). Les
solutions suivantes soni préparées extemporanément avant chaque dosage : (F) = 49 mL de réactif
(D) + 49 mL de réactif (C) + 1 mL de réactif (A} + 1 mL de réactif (B) et (G) = réactif de Folin-Ciocalteu

dilué au demi.

2,5 mL de réactif (F) sont aioutes a 0,56 mL d'échantillon. L'ensembie est agité au Vortex puis repose
10 min. Ensuite 0,25 ml. de réactif (G) sont ajoutés. L'ensemble est agité au vortex et repose pendant

30 min & I'obscurité. L'absorbance est lue 8 750 nm contre un blanc réactif.

La concentration en protéines totales de Péchantilion est établie a partir d'une gamme d'étalonnage de
5 & 100 mg L' réalisée avec de la sérum albumine bovine (Sigma, A7906). Les résultats sont
exprimes en mg équivalent de sérum albumine bovine par g de MVips. La limite de détection des
protéines par cette méthode est estimée a 3,5 mg L™,

La quantité de substances humiques est obtenue en omettant le CuS0O, dans le mélange (F). Elle est
déterminée grace a une gamme d'étalonnage réalisée de 5 4 100 mg L' avec des acides humiques
(Aldrich, H-1675-2). Les résultats sont exprimés en mg equivalent substances humigques
par g de MVgps. La limite de détection a été estimée 23,6 mg L.

3.4.2.3. Dosage des protéines par la méthode de Bradford

Le dosage des protéines par la méthode de Bradford {1976) fait intervenir un colorant qui se fixe sur

certains acides aminés des protéines, en particulier Farginine.

Le réactif de Bradford est préparé a partir de 50 mg de bleu de Coomassie dissous dans un mélange
de 25 mL d'éthanot et de 50 mL d'acide phosphorigue puis le volume est complété & 500 mL avec de
eau ultrapure. La solution est ensuite filtrée sur une membrane de 0,45 uym de porosité (Whatman
GF/C, 1822047) et stockée a I'obscurité et & 4 °C.

1 mL de ce réactif est ajouté a 0,1 mL d'échantillon. Le mélange est agité. Au bout de 5 min
exactement, l'absorbance est lue a 585 nm contre un blanc réactif.

La concentration en protéines est calculée a partir d'une gamme d'étalonnage réalisée avec de la
sérum albumine bovine (Sigma, ATVQOG). Les résultats sont exprimés en mg équivalent albumine
par g de MVeps. La limite de détection a été estimée 3 0,2 mg L

3.4.2.4. Dosage des polysaccharides par la méthode de Dubois

La méthode de Dubois et al. {1956) permet le dosage des oses neutres. Cette méthode est basée sur

I'hydrolyse en milieu acide et & chaud des polysaccharides en monosaccharides, qui sont déshydratés
en dérives furfural par le phénol.

1 mbL d'echantillon est mélangé avec 1 mL de phénol (5 %, miv) (Merck, 206) puis 5 mL d'acide
sulfurigue concentré (Prolabo, 1830) Immédiatement aprés agitation au Vortex, les tubes

hermétiquement fermés sont placés dans un bain-marie & 100 °C pendant 5 min exactement, Aprés
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refroidissement a T'obscurité & température ambiante pendant 30 min, Fabsorbance est lue & 492 nm
contre un blanc réactif. Les résultats sont exprimés en mg éguivalent glucose par ¢ MVeps.

La concentration en polysaccharides correspondante est obtenue par référence a une gamme
d'étalonnage (1 a 100 mg L") réalisée a partir d'une solution de glucose (Merck, 8337) a 1 g L' La

limite de détection a été estimée 21,2 mg L.

3.4.2.5. Dosage des acides nucléiques par la méthode de Dériaz

Les acides nucléiques sont doses par la méthode de Deriaz af al (1948), qui fait intervenir la réaction
de Dische (réaction & la diphénylamine) aprés hydrolyse des acides nucléiques a chaud en milieu

acide. Les acides nucléiques sont hydrolysés a chaud et en milieu acide.

Une solution de diphényiamine (Merck, 3086) a 1 % est préparée dans un mélange d'acide acétique
(SDS, 0070515) / acide sulfurique (Prolabo, 1830) dans les proportions suivantes 97,25:2.75 (viv).
2 mi. de cetie solution sont ajoutés a 1 mL d'échantillon. Immédiatement aprés agitation au Vortex, les
tubes hermétiquement fermés sont placés a 90 °C pendant 10 min. L'absorbance est lue & 595 nm
aprés une heure a température ambianie contre un blanc réaciif La concentration en acides
nucléiques est évaluée grace a une gamme d'étalonnage (5 & 100 mg L) réalisée a partir d'une

solution d'ADN (Sigma, D1501). Les résultats sont exprimés en mg éqguivalent d'ADN par g MVgps.

3.5. Mesure de I'hydrophobicité et du potentiel zéta des agrégats biologiques
et des exopolyméres (EPS)

3.5.1. Méthode de mesure de I'hydrophobicité des boues activées par le test d'adhésion
des micro-organismes aux hydrocarbures (TAMH)

Le principe de la mesure de I'hydrophobicité des agrégats biologiques par le test TAMH repose sur
l'adhésion des agrégats biologiques dispersés & des gouttelettes d'octane (Jorand ef al. 1994; Guellil
et al., 1998).

Par fraction de 50 mL, les boues sont dispersées par les ultrasons (37 W, sonde de 19 mm, 4 °C)
pendant 30 s dans la glace fondante et dans des tubes en verre & fond rond (Jorand et al., 1994).
20 mL de boues dispersees sont centrifugés & 4 °C pendant 5 min a 2900 x g. Le surnageant est
éliminé et remplacé par 20 mL de tampon phosphate PBS de composition : 0,68 g L™ de KH,PO,,
0,87 g L' de K,HPO, et 8,77 g L' de NaCl et ajusté & une valeur de pH de 4,5 + 0,2 avec de l'acide
chilorhydrique (0,1 M) (van der Mei et al., 1995). Cette opération est réalisée trois fois de suite. Les
boues sont laissées décanter 15 min & 4 °C pour éliminer les grosses particules. Les boues sont
ajustées & une turbidité 4 600 nm entre 0,3 et 0,33 avec le tampon PBS. Le tampon PBS est conservé
et utilisé & la température de 4 °C.

2,5 mL de boues diluées (Turb; goo nm = 0,3) sont mélangés a 1 mL d'octane pendant 120 s exactement
avec un agitateur vibrant a la puissance maximaie (Heidolph, DSG 302). Aprés 5 min de séparation

des deux phases, la phase aqueuse est prélevée & la pipette Pasteur et la furbidité & 600 nm est
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déterminée (Turby ggo nm) CONtre un bianc contenant du tampon PBS. Le terme A% est déterminé selon
féquation 3.1,

Turb f
0 — 1 e mm—t 100
A%) = ( T i) X (Equation 3.1)

Chague émulsion est ensuite lavée. Aprés le test d'adhésion & f'octane, la phase agueuse est
éliminée. L'émulsion est ensuite mélangée Vigoureusement avec 2,5 mL de tampon PBS pendant
120 s & la puissance maximale. Aprés 5 min de décantation, la phase aqueuse est prélevée a la
pipette Pasteur et sa turbidité & 600 nm est déterminée (Q,,=n). Cette étape est répétée jusqu'a 10

fois. La quantité de particules restantes dans I'émulsion est déterminee par l'équation 3.2.

Qem = Turb; -2 Qwp (Equation 3.2)

Le coefficient de partage (Ke) correspond a la pente de la droite Qem (Turb soo nm} = fot (Quy
(Turb eoonm)) (Guellit ef al., 1998).

3.5.2. Mesure de I'hydrophobicité des EPS exiraits des boues activées

Le principe de la mesure de Fhydrophcbicité des EPS extraits des boues activées repose sur deux
étapes successives: (i) Précipitation des EPS par le sulfate d'ammonium (SA) suivie (i) de la
séparation des EPS dits solubles pér chromatographie d'interaction hydrophobe (CIH).

3.5.2.1. Précipitation des EPS par le sulfate d'ammonium (SA)

Les exopolymeéres extraiis des boues activées (¢f § 3.4.1) sont précipités par le suifate d'ammonium
qui a pour effet de faire s'agréger ies particules ayant des domaines hydrophobes & leurs surfaces par
ses propriétés anti-chaotropiques. L'ajout du sulfate d'ammonium provogue un changement de la
structure de I'eau & proximité des particules et ainsi favorise les interactions hydrophobes entre les
particules ce qui permet leur agrégation.

100 mL d'EPS exiraits sont mélangés avec le sulfate d'ammonium a la concentration finale de 0,5 M a
4 °C et ajustés a une valeur de pH de 7,0 avec de l'acide chlorhydrigue {1 M). Aprés une heure de
mélange & 300 rpm et & 4 °C sur une plague d'agitation, le mélange est centrifugé a 13200 x g
pendant 30 min & 4 °C. Le surnageant est prélevé et le culot est dissous dans 50 mL de soude
{0,1 M). Ces deux fractions sont caractérisées par la mesure de 'absorbance a 280 nm. Les EPS du
surnageant sont dits EPS solubles selon la définition de Jorand ef al. (2000) et sont conservés a
-18 °C pendant 12 h jusqu'a leur dépédt sur une colonne contenant un adsorbant hydrophobe dans des
conditions de pH, de force ionique et de température définies.
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3.5.2.2. Fractionnement des EPS solubles par chromatographie d'interaction hydrophobe
(CIH)

La seconde étape repose sur la séparation des EPS non précipités par le sulfate d'ammonium par
chromatographie d'interaction hydrophobe. Les EPS sont séparés en fonction de leur affinité pour un
ligand hydrophobe.

2 mL de résine hydrophobe (Pharmacia CL 4B) sont déposés dans une colonne en verre (Pharmacia
C10/10) et sont équilibrés avec 20 mL de tampon phosphate (0,01 M, pH 7,0) avec un débit de
0,8 mL min" & 20 °C. 10 mL de tampon phosphate (0,01 M ; pH 7,0), puis 20 mL d'EPS solubles sont
déposés sur la colonne. Les EPS sont élués ensuite selon la programmation suivante : jes EPS non
retenus par la résine sont élués avec 20 mL de tampon phosphate (0,01 M; pH 7.0) et 0,5 M de
sulfate d'ammonium, les EPS faiblement retenus par la résine sont élués avec 20 mL de tampon
phosphate (0,01 M; pH 7,0} et les EPS fortement retenus par la résine sont élués avec 30 mL de
soude (0,1 M) (Figure 3.1}.

. ’\
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Absorbance (280 nm)
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Figure 3.1 : Profil d'élution des EPS solubles par chromatographie d'interaction hydrophobe. 1: 10 mL
de tampon phosphate (0,01 M ; pH 7,0} ; 2 : 20 mL d'EPS solubles ; 3 - 20 mL de tampon phosphate (0,01 M ; pH
7,0) avec 0,5 M de sulfate d'ammonium [ 4 : 20 mL de fampon phosphate (0,01 M ; pH 7,0) ; 5: 30 mL de NaOH
(0.1 M).

3.5.3. Détermination du potentief zéta des boues dispersées par la mesure de la mobilité
élactrophorétique

La détermination du potentiel zéta de boues dispersés est effectuée au Laboratoire Environnement et
Minéralurgie (LEM, UMR 7569 CNRS-INPL, Nancy, France) selon le protocole de Prelot B. (2001). Le
principe de la mesure du potent‘ré! zéta par micro-électrophorése consiste 4 mesurer la vitesse de

migration électrophorétique des particules en suspension dans un capillaire lors de leur déplacement
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dans un champ électrigue a partir de Fanalyse des trajectoires des particules, dans une cellule en
quariz Suprasil de dimensions 2 x 5 x 7.5 mm, a laide d'un microscope optique muni d'un laser
(orienté a 90 °, HeNe, 2 mV) et surmonté d'une caméra vidéo CCD (Mintron) et d'un logiciel d'analyse
d'images (Zétaphorémétre Zlll, SEPHY-CAD Instrumentations) (Prelot B., 2001).

Aprés la dispersion des boues activées par des ultrasons (30 s, 4 °C, sonde de 19 mm) suivi d'un
lavage des boues dispersées avec le tampon PBS (¢f. § 3.5.1}, les boues lavées sont diluées & une
absorbance de 0,3 avec le tampon PBS et sont ajustées a différentes valeurs de pH de 3 & 10 avec
HCI (0,1 M) ou KOH (0,1 M). Les échantillons sont conservées au maximum 15 min 2 4 °C avant ia
détermination du potentiel zéta. Trois étalonnages préalables sont nécessaires : le calibrage de la
température, de la conductivité et le positionnement du pian stationnaire supérieur. La suspension a
étudier est injectée dans la cellule par fune des extrémités via une seringue et des fubes en Tygon
{R3603). Soumises a un champ électrigue de 80 V, la viiesse de déplacement des particules, de taille
supérieure & 1 um, est déterminée par analyse dimages des clichés instantanés pris lors du
mouvement des particules. L'appareil réalise ensuite une série de clichés toutes les 0,5 s {10 mesures
dans un sens, inversion du champ électrique, puis 10 mesures dans 'autre sens). La reconstitution
des trajectoires par le logiciel d'analyse dimages permet ensuite le calcul de la mobilité
électrophorétique des particules a partir de {a norme du vecteur vitesse. Le logiciel calcule ensuite 1a
mobilité moyenne des particules (um s V' cm™) et cette mesure est convertie par le logiciel en
potentiel zéta (mV} (Prelot B., 2001).

3.6. Détermination des sulfonates d'alkylbenzénes (LAS) dans les eaux

usées, les eaux de riviére et les boues activées

3.6.1 Séparation par extraction liquide/solide et quantification des LAS par
chromatographie liquide haute performance {CLHP)

L'extraction des LAS de Féchantillon d'eau est réalisée en phase solide a partir de la méthode de
Sarrazin ef al. (1997a, 1999). L'échantillon est acidifié puis les LAS sont extraits sur des cartouches

hydrophobes, I'extrait est séché puis injecté dans le systéme de CLHP.

3.6.1.1. Extraction liquide/solide des LAS sur des carfouches hydrophobes

Le pH de 30 mL d'échantillon d'eau est ajusté a une valeur de 1,5 avec 90 yL d'acide chiorhydrique
concentré (Riedel de Haén, 30721, 37 %, 36,46 g mol”, 1,19) sous une agitation douce avec un
barreau magnétique dans des flacons en verre de 100 mL préalablement passés & 550 °C pendant
3,5 heures afin d'éliminer les traces de matiéres organiques. Le pH est vérifié au moyen de
bandelettes réactives (Macherey-Nagel, 14910).

Les cartouches d'extraction en phase solide Bond Elut-Cis d'une capacité de 6 mL et contenant
500 mg de silice greffée avec des groupements CisHs7 (Varian, 12102052) sont disposées sur une

unité de filwation JT Baker équipé d'un manométre. 10 mL d'acétone sont passés a travers la
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cartouche, suivis de 10 mL d'eau ultrapure sans jamais laisser sécher la cartouche. Aprés
homogénéisation de 'échantilion, 10 mL d'échantiion sont déposés et passés a travers la cartouche
Bond Elut-C,g préalablement conditionnée & un débit 1,7 mL min” a l'aide de l'unité de filtration munie
d'une pompe & vide (200 mbar). 1 mbL d'eau ultrapure est ensuite passé sur la cartouche afin
d'éliminer les molécules sans affinité pour la phase solide. Aprés 1 minute de séchage sous un vide
d'environ 400 mbar, les LAS adsorbés sont éiués, dans un tube propre préalablement pese et passé a
550 °C pendant 3,5 h, par 6 mL d'acétone. L'extrait est ensuite mis 4 évaporer sous un flux d'azote 2
35 °C pendant 15 min. Aprés évaporation de l'acétone sous un courant d'azote dans un bain a sable a
30 °C, le volume résiduel d'évaporation est mesuré par pesée en effectuant la différence de masse
entre le tube contenant 'extrait et le tube propre. Le résidu d'évaporation est repris dans 1,0 mL de
phase mobile et homogénéisé au vortex avant finjection dans le systéme de CLHP. L'acétone (Carlo
Erba, 412502), facétonitrile (Carlo Erba, 412412) sont de qualité CLHP.

3.6.1.2. Quantification des C-LAS par CLHP

Le systeme analytique comporte une pompe (Jasco, LG-1580-04 et PU-980), un injecteur
automatique (Biorad, AS-48) équipé d'une boucle d'injection calibrée de 20 UL (Rheodyne 7125), une
colonne Nuclecsil 100 (C18, HD, 5 pm, 250 x 4,6 mm) thermostatée & 20 £ 5 °C, un détecteur
spectrophotométrique UVivisible (Merck, L-4000) et un logiciel d'acquisition et de traitement des
donnees (Datalys, Azur v 3.0.3.0).

50 pL d'echantillon concentré (10 x) sont injectés dans une boucle calibrée de 20 yL dans le systéme
de CLHP & l'aide d'une seringue de 100 plL. La phase mobile est réglée a un débit de 0,8 mbL min”’
(pression environ 150 bars). La colonne est maintenue a 35 % 1 °C & l'aide d'un four. La séparation
des LAS est réalisée en condition d'élution isocratique d'acétonitrile et de tampon phosphate
{0,008 M) 2 pH 22 dans les proportions 60:40 (viv). La détection est faite avec un détecteur
specirophotométrique UV/ivisible a 225 nm.

La phase mobile est constituée d'un mélange d'acétonitrile et de tampon phosphate dans les
proportions suivantes 60:40 (v/v). Le tampon phosphate est réaliseé en dissolvant du KH,PO,
(0,008 M) dans de f'eau ultrapure et est ajusté a pH 2;2 avec HiPOQ,. Apres filtration du méiange sur
une membrane de porosité 0,45 pm (Millipore, HLVP), ia phase mobile est conservée 7 jours au
maximum & 4 °C.

La gamme d'étalonnage est réalisée en effectuant les dilutions aux concentrations 0,1; 0,25; 0,5; 0,75
et 1,0 mg L' dans de l'eau épurée filtrée sur une membrane GF-C (Whatman) & 4 °C & partir d'une
solution mere de LAS & 1000 mg L réalisée dans de l'eau ultrapure. Un blanc est réalisé avec de
l'eau usée non surchargée avec des LAS. Les dilutions de LAS sont ensuite ajustées & une valeur de
pH de 1,5, exiraites avec des cartouches Bong Elut-Cys {(cf § 3.6.1.1) et injectés dans le systéme de
CLHP (cf. § 3.6.1.2).
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3.6.2. Analyse des composés organigques des EPS et des boues activées

Cette partie a été réalisée en collaboration avec L. Mansuy-Huault et P. Faure du laboratoire de
Géologie et Gestion des Ressources Minérales et Energétigues (UMR 7566 CNRS-UHP Nancy |,

France).

Les EPS ont é&té extraits par les ulirasons et une résine échangeuse de cations (cf. § 3.4.1.2). Les
échantillons sont ensuite congelés a —20 °C et lyophilisés. Les échantillons lyophilises sont conservés
sous une atmosphére d'azote pour éviter l'aléération des molécules et a I'abri de la lumiére dans des
tubes propres en verre passés préalablement & 550 °C pendant 3,5 h. Toute ia verrerie utilisée est
préalablement lavée avec du chloroforme. Les pesées sont effectuées 4 faide d'une balance (Mettler
AT 201} avec une précision d'affichage de 0,01 mg. Les solvants organiques sont de qualité

analytique.

3.6.2.1. Extraction liquide/solide haute pression des composés organiques des EPS ef des
boues activées

L'extraction par solvant accéléré (Dionex ASE 200} permet d'isoler I'extrait organique du reste de
Féchantilon {matrice minérale et résidu organique insoluble). Celte étape permet d'éliminer les
composeés organiques faiblement associés aux agrégats biologiques de boues activées. Elle est
basée sur une exiraction liquide-solide & pression et température élevées en utilisant des solvants ou
des combinaisons de solvants. La caractérisation de 'extrait organique d'une part et du résidu solide
d'autre part peut &tre effectuée. Le résidu solide correspond & la matiére organique non-extractible et
aux phases minérales. L'appareil comporte une cellule d'extraction en acier reliée & un systéme de
chauffage et de pompes contrblées électroniquement. Le maintien des conditions de température et

de pression sélectionnées est ainsi assuré.

Avant Pextraction, un filtre en silice est inséré a la base de la cellule pour empécher le passage des
particules d'échantillon dans le systéme et des billes de verre sont ensuite introduites dans 1a cellule,
permettant une meilleure dispersion de I'échantillon et un rendement d'extraction optimum. Aprés une
phase de lavage sans echantillon de la cartouche avec une combinaison de solvant organique
dichtorométhane et méthanol dans les proportions suivantes 65:35 (viv), I'échantillon est placé dans la
cellule. Les composés extraits de I'échantillon sont ensuite extraits & nouveau selon les conditions

présentées dans le Tableau 3.2.
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Tableau 3.2 : Paramétres utifisés pour les extractions liquide/solide par l'automate ASE 200. "fush”
désigne le volume de solvant utilisé pour rincer la cellule (% du volume de la cellule} ef "heat" désigne
la durée de chauffage de la cellule ; la purge de la cellule est faite avec de l'azote.

Ringage Extraction
Température {°C) 120 80
Pression (bars) 100 100
Flush (%) 75 75
Purge (s) 200 200
Heat {min) 6 5
Phase statique (min) 2 7

3.6.2.2 Analyse des échantillons par le couplage Pyrolyse flash - Chromatographie en
phase gazeuse - Spectrométrie de masse (PyCPG-SM)

Afin d'obtenir des informations sur la structure des macromolécules présentes accumulées dans les
agrégats biologiques de boues activées, nous avons eu recours a la pyrolyse flash car ia structure
complexe des agrégats biologiques ne permet pas une analyse chromatographique directe. Tout
d'abord, les grosses molécules sont brisées en fragments plus petits. La chromatographie en phase
gazeuse - spectrométrie de masse peut alors é&tre utilisée pour seéparer puis ideniifier les fragments
générés. La nature de ces fragments permet de connaiire plus en détail la structure des
macromolécules des agrégats biologigues (proportion de chaines aliphatiques, de noyaux
aromatiques, de composés oxygénés, soufrés et azotés) ainsi que détecter des composés piégés ou

inclus dans les structures macromoléculaires,

Un prélévement d'échantilion sous forme de poudre (1 & 2 mg) est placé dans un tube en quartz
lequel est bouché & chaque extrémité par de la laine de quartz. Ce tube est inséré au cceur du
filament de la canne du pyrolyseur et placé dans linterface chauffee a 200 °C. Le pyrolyseur (CDS
Pyroprobe 2000} qui est constitué d'une interface et d'une canne chauffante. Cette canne posséde un
filament de tungsténe dont ia température peut atteindre 700 °C trés rapidement. Le contrble de la
température s'effectue par le biais d'un boitier électronique qui régule Fintensité du courant qui
traverse le filament préalablement calibré par CDS analvtical. Le programme de température de la
pyrolyse est : 25 °C pendant 1 seconde, montée en température de 25 °C a 620 °C a 200 °C mS™,
palier de 15 secondes a 620 °C. Les effluents générés par la pyrolyse sont ensuite transférés par le
gaz vecteur (hélium) dans l'injecteur du chromatographe via linterface. La pyrolyse est déclenchée en

méme temps que le programme de température du chromatographe.

3.6.2.3. Couplage Chromatographie en Phase Gazeuse - Spectroméitrie de Masse
{(CPG-SM)

L'analyse est assurée par un chromatographe HP 5890 série It couplé & un spectrométre de masse

HP 5972. L'iniecteur est un injecteur Split-Splitless maintenu & une température de 300°C. La
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séparation chromatographique est réalisée avec une colonne capillaire en silice fondue DB-5 J&W
Scientific (longueur : 60 m ; diamétre : 0,25 mm; épaisseur de film : 0,1 pm) & phase non polaire (5 %
phényl-méthylpolysiloxane) selon le programme de température: de -30440°C & 15°C min”, de 40 3

300 °C a 3 °C min, palier de 15 min & 300 °C, le débit d'hélium étant constant & 1 mL min”,

Compte tenu de la forte diversité des composés générés, et en particulier des composés légers
(n-hexane, benzéne, ...} et du temps de pyrolyse (15 secondes), il est nécessaire de refroidir
l'enceinte du chromatographe & —30 °C en utilisant du CO, avant de lancer la chromatographie afin

gue tous les composés commencent leur transfert au méme moment.

Le chromatographe est couplé au spectrométre de masse par une ligne de transfert chauffée &
280 °C. Le gaz vecteur est éliminé par pompage (le vide dans le spectromeétre de masse est inférieur
3 10 Tom) alors que les molécules arrivant successivement dans la chambre d'ionisation sont
bombardées par un faisceau d'électrons de 70 eV. Les molécules séparées se fragmentent en ions
moléculaires qui eux-mémes vont continuer & se fragmenter ou se réarranger pour former des ions
positifs plus petits ou des molécules neuires.

les ions sont ensuite accélérés par une forte différence de potentiel, concentrés en un faisceau gréce
a une série de lentilles utilisant des champs électromagnétiques et envoyés & travers le spectrométre
de masse. I s'agit d'un quadrupdle constitué de deux pdles positifs et deux pdles négatifs. Les ions,
sélectionnés selon le rapport masse/charge, vont ensuite frapper un détecteur (multiplicateur

d'électron et amplificateur connectés & un systéme informatique d'acquisition).

L'analyse en mode "Fullscan" (Total lon Monitoring) permet d'enregistrer les ions dont les rapports
miz sont compris entre 50 et 550. Ce mode de détection permet lanalyse et fenregistrement de
l'ensemble des ions produits par lionisation des composés. Cette méthode est utilisée pour identifier
les composés présents dans les fractions a analyser. Chaque pic chromatographique donne lieu & un
spectre de masse caractéristique de la structure du composé. Il est constitué de l'ion moleculaire, de
lion caractéristigue et des fragments générés lors de la collision avec les électrons. L'ion
. caractéristique est spécifique 4 chaque composé ou famille de composés et peut &tre identique & l'ion
moléculaire. Les spectres de masse et les temps de rétention des composés permettent llidentification

des molécules présentes sur le chromatogramme.

En théorie, les specires de masse obienus permetient d'identifier les composés analysés. Compie
tenu de la richesse des composés pouvant étre générés pendant la pyrolyse, plusieurs composés
peuvent avoir des temps de rétention identiques {(coélution}, ce qui conduit a 'obtention d'un spectre
de masse composite. Une bonne connaissance de la distribution des composés d'une méme famille

est alors nécessaire afin d'éviter toute confusion.

70



3. Matérie] ot méthodes

3.7. Dosage des azoprotéines (azoalbumine et azocaséine) par

spectrophotométrie dans les eaux usées et de riviere

Les deux protéines utilisées, azoalbumine (Sigma, A2382) et azocaséine (Sigma, A2765), ont été
choisies pour le groupement azoigue qui leur confére une couleur rouge orangé détectable en

specirophotométrie & 440 nm, apres alcalinisation par Ia soude (Sarath ef al., 1989).

Les azoprotéines sont dosées dans le surnageant de boue aprés centrifugation. Pour chaque mesure,
3 fois 10 mL de boue sont prélevés et centrifugés & 3000 x g pendant 10 min. 1 mL de sumageant est
transféré dans un tube a essai contenant 1 mi de soude 0,1 M, 'ensemble est agité vigoureusement

et l'absorbance du mélange est lue & 440 nm contre un blanc des réactifs.

La concentration en azoalbumine est déterminée grace & une gamme d'étalonnage réalisée entre 2 et
1000 mg L™ d'azoalbumine en solution dans I'eau déminéralisée contre un blanc réactif. La limite de
détection de l'azoalbumine dans 'eau usée épurée est 0,45 mg L™ et la limite de quantification est
45mglL™.

La concentration en azocaséine est déterminée grace a une gamme d'étalonnage réalisée enire 2 et
200 mg L d'azocaséine en solution dans l'eau déminéralisée contre un blanc réactif. La limite de
détection de I'azocaséine dans l'eau usée épurée est 0,42 mg L et la limite de guantification est
42mgtL”.

3.8. Analyse des acides gras des agrégats biologiques et des exopolyméres

Les analyses des acides gras des lipides ont été réalisées par Merja Kontro et Minna Keinanen du
laboratoire National Public Health Institute situé & Kuopio (Finlande).

La verrerie utilisée pour l'analyse des lipides des EPS et des houes activées est préalablement
passée a 550 °C (Hobbyceram, Milano, [talie) pendant & h afin d'éliminer les traces éventuelles
d'acides gras. L'extraction des lipides et la conservation des lipides a —20 °C sont effectués sous une

atmosphére d'azote.

Les réactifs uiilisés pour les analyses des acides gras sont de qualité analytique (Merck, Darmstadt,
Germany), a Tlexception des solvants (Rathburn LTD, Peeblesshire, United Kingdam}, du 3-
hydroxytridécancate de méthyle (Larodan AB, Malmaé, Sweden), des standards d'acides gras (Sigma,
St. Louis, MO, USA), de NaOH (FF-Chemicals, YIi-li, Finland), de l'acide chlorhydrique (Riedel- de
Haén, Seelze, Germany) et de I'acétone (Fluka, Buchs, Switzerland).

3.8.1. Extraction des lipides des boues et des exopolymeéres

Les exiractions de lipides sont réalisées en duplicata sur les boues yophilisées et les exopolyméres
extraits (¢f § 34.1.2) Les lipides sont extraits avec 282 mbL dun mélange de
chloroforme/méthanaltampon phosphate 50 mM a pH 7.4 dans fes proportions 1,0:2,0:0,8 (v/v/v) en

les mélangeant 12 h une température de 21 £ 2 °C. A la fin de lexiraction, un standard interne
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(dihéptadécanoylphosphatidyicholine) est ajouté pour aider & la quantification des phospholipides, et
l'échantillon est ensuite mélangé pendant 5 min. Aprés une centrifugation de 2000 x g a 4 °C, le
chloroforme et le tampon phosphate sont ajoutés a la phase organique dans les proportions finales
chioroforme/méthanocl/tampon phosphate (50 mM, pH 7,4) de 1,0:1,0:0,9 {viviv}). Ensuite, la phase
organique est récupérée et évaporée dans un évaporateur sec {Jouan RC10.10, Jouan S A, Saint-
Herblain, France). L'extrait sec est dissous par ajouts successifs le long de la paroi du tube de 4 fois

100 L de chloroforme,

3.8.2. Fractionnement des lipides sur de Ia silice activée

LU'extrait sec solubilisé dans le chioroforme est déposé en haut d'une colonne en verre (hauteur
100 mm, diamétre interne 6 mm) contenant 0,75 g d'acide silicique (100-200 mesh size, Unisil,
Clarkson Chemical, Wiliamsport, Pennsylvania, USA). Juste avant utilisalion, l'acide silicique est
activé a 120 °C pendant 12 h, et ensuite lavé avec du chfor_oforme. Les lipides sont élués en fonction
de leur affinité avec l'acide silicique activé. Les lipides neufres sont élués en premier a partir de la
colonne avec 10 mL de chloroforme, les glycolipides avec 20 mL d'acétone et les phosphoiipides avec
10 mL de méthanol. Chacune des fractions est mises a évaporer indépendamment pour éviter les
contaminations. Aprés évaporation a sec dans un évaporateur de chacune des fractions, les
standards sont ajoutés (trnidécanoate de méthyle et nonadécanoate de méthyle) 4 chacune des

fractions. Les acides gras sont ensuite saponifiés, méthylés et exiraits (Jantzen et al., 1989).

3.8.3. Extraction des lipopolysaccharides (LPS)

Les standards internes (3-hydroxytridécancate de méthyle et 2-hydroxyoctadécanoate de méthyle)
sont ajoutés aux résidus d'extraction des lipides (cf § 3.8.2) et les acides gras 2-OH et 3-OH des
lipopolysaccharides sont analysés aprés une hydrolyse douce acide. Les acides gras hydroxylés des
LPS sont méthylés avec une solution d'acétylchloride/méthanol (1,5:10, v/v) et extraits avec de

Fhexane (Jantzen ef al., 1989; Torkke ef al., 1998).

3.8.4. Analyse et quantification des acides gras méthylés (FAME: Fatty acids
methylesters)

Les FAME seont analysés en utilisant une chromatographie en phase gazeuse (Hewlett-Packard gas
chromatograph, G1800A, Palo Alto, California, USA) équipée d'un détecteur de masse sélective, d'un
échantillonneur automatique (HP 7673) et d'une colonne capillaire (HP-5, 30 m x 0,2 mm x 0,11 pm)
greffée avec 5 % de phénylméthylsilicone. L'hélium est utilisé comme gaz vecteur (1,0 ml min™).
L'injecteur est en mode "splitless” et la température de l'injecteur réglée & 250 °C. La température du
détecteur est de 270 °C. L'augmentation de la température est régulée de la fagon suivante
stabilisation de la température & 50 °C pendant 1 min, puis augmentation de 30 °C par min jusqu'a
une température de 180 °C et enfin de 5 °C par min jusgu'a 270 °C.
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Les acides gras des fractions phospholipides, glycolipides et lipides neutres sont analysés en utilisant
soit le mode "Fullscan”, soit le mode "SIM" {¢f. § 3.6.1.3.3.} en suivant les ions m/z 74 and 199,
excepté pour les acides gras 16:1 (mfz 268), cy-17:0 (m/z 250), -18:0 et 18:0 (m/z 298}, 18:2n-6 {m/z
284), 18:1 (m/z 264), 10-Me-18:0 et 16:0 (m/z 312}, cy-18:0 (m/z 278) et 20:0 (m/z). Les acides gras
méthyiés sont détectés en mode SIM et les jons caractéristiques suivis sont m/z 103 pour les acides
gras 3-OH et m/z 90 et m/z 59 pour les acides gras 2-OH.

Les gammes d'étalonnage sont réalisées a partir d'acides gras standards bactériens entre 0,02 et
2 ymol pL'1 pour F'acide gras 16:0. Les standards internes sont comparés par rapport & ces gammes

d'étalonnage.

Les pics des acides gras méthylés sont identifiés par comparaison de leur spectre de masse et de leur
temps de rétention avec ceux des standards. Les acides gras sont exprimés en pourcentage par
rapport & la somme des pics de 'ensemble des acides gras déterminés. La quantification des acides
gras est calculée par rapport aux standards internes et le contenu total des acides gras est défini par
la somme des acides gras méthylés.

3.9. Traitement statistique des données

3.9.1. Comparaison de moyennes

Le test de Student est un test de signification qui peut étre employé lors de la comparaison de deux
moyennes ou pour tester la signification d'un coefficient de régression au seuil de probabilité de 95 %
ou de 99 % (Geller, 1979). Le test t est calculé en effectuant le rapport de la différence des moyennes

sur l'erreur standard.

Pour é&tre considérée comme non significative au seuil de probabilité de 95 %, la différence des
moyennes (d = my — my) devra étre inférieure 3 f, osx Sd.

Sd est la variance standard, exprimée en fonction de la variance estimée de chacun des échantillons
{Se), elle est donnée par la formule suivante :

Sd = Se. V(1/n, + 1/n,) avec Se = V(n,.s: + N8,y + ny — 2).

n, : effectif de Féchantilion 1, my : moyenne de Féchantillon 1, s, : écart-type de I'échantiflon 1, n, :
effectif de 'échantillon 2, m, : moyenne de 'échantillon 2 et s, : écart type de ['échantillon 2

La valeur observée est comparée aux valeurs contenues dans la table du t de Student. La table de t
donne en fonction des effectifs n; et n, de chaque échantilion et plus précisément du nombre de degré
de liberté n (ici n = ny + n, —2) la valeur limite s du paramétre qui a 5 chances sur 100 d'éfre
dépassé par suite des fluctuations fortuites,

Le produit t5 05 x Sd peut alors étre calculé. Il permet de vérifier si la différence constatée entre deux
moyennes est, ou non significative au seuil de probabilité de 95 %.

Si Ja valeur absolue du t calculé est supérieure & la valeur du t de Ia table de Student, la conclusion
est soit que la différence est significative, soit que le coefficient est significativement différent de 0,

selon l'emploi du test de Student. On considére communément qu'une valeur de t correspondant a un
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seuil p<0,05 traduit une différence significative entre fes moyennes. Les iests de Student sont
effectués avec le logiciel KaleidaGraph (version 3.51).

3.9.2. Analyse statistique en composantes principales (ACP)

L'analyse en composantes principales (ACP) est une méthode statistique de tri qui consiste a réduire
le nombre de variables (paramétres mesurés} nécessaires a la description des individus (ou

échantillons) en minimisant la perte d'information (Baléo et al., 2003).

L'ACP revient 4 modéliser les données sous la forme d'une matrice X,, = Ty Pp + Eqp, 00 X
représente les p paramétres mesurés dans les n échantillons, T, P sont respectivement des variables
aléaioires & valeur dans un sous-espace de dimension | et p, E est un terme d'erreur ou de bruit
{d'espérance nulle) & valeurs dans l'espace de dimension n, | correspond aux nombres de
composantes principales (<p). Géométriquement, le processus de la mise en facteurs revient a placer
des axes dans une hypersphére formée par les p paramétres mesurés dans les n échantillons. Dans
le cas de p dimensions, il est peu probable que nous amassions suffisamment d'informations sur une
seule droite, le long de ce grand axe de cette hypersphere, droile appelée premiere composante
principale. Par convention, nous représentons la deuxieme dimension par une droite perpendiculaire &
la premiére composante principale. Ce deuxiéme axe, ou deuxiéme composante principale, se définit
comme la droite qui "explique” la plus grande partie de l'information restante {aucune autre droite qui
"expliquerait’ autant ou d'avantage ne pourrait étre fracée perpendiculairement a la premigre
composante principale). Généralement, les deux premiéres composantes principales sont suffisantes
pour expliquer le maximum de données.

Graphiquement, 'ACP consiste a représenter soit les coordonnées ou "scores” de chagque échantilion,
déterminé & partir de la matrice T, dans le plan formé par les composantes principales significatives,
soit les coefficients de chaque variables ou "load” de ta matrice de passage P dans le plan formé par
les composantes principales significatives.

Linterprétation des représentations graphigues repose sur les points suivants : (i) plus les
coordonnées de deux variables sont fortes sur un facteur et plus la variable a de liens avec ce facteur
et (i) plus deux variables sont proches, plus leur fien est sensé étre fort. Mais, l'interprétation des
résultats par la seule base des représentations graphiques est difficile car le graphique en deux
dimensions représente les variables situées dans un espace vectoriel et certains "effets d'optique”
peuvent iniervenir dans linterprétation des liens des variables.

Les analyses des composantes principales sont réalisées avec le logiciel MiniTab (version 13).
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4. Acides gras des agrégats biologiquss

4.1. Introduction

Les agrégats biologiques de boues activées représentent une communauté irés diversifiée de micro-
organismes présents dans une matrice de substances exopolymériques (EPS). La caractérisation
chimigue des EPS extraits des boues activées met en évidence des protéines, des polysaccharides,
des acides uroniques, des substances dites humiques, des acides aminés, des acides nucléigues
{ADN et ARN) et en moindre mesure des lipides (Azeredo et al., 1998; Bura ef al., 1998; Bura, 2000;
Dignac et al., 1998, Forster and Clarke, 1983; Fralund ef al,, 1995, 1996; Goodwin et Forster, 1985;
Jorand ef al., 1998; Nielsen et Jahn, 1999; Palmgren et Nielsen, 1896; Urbain el al., 1983b). Une
fracion de ces polyméres ou hétéropolyméres extracellulaires (glycolipides, glycoprotéines,
lipopolysaccharides .. ) s'organiserait en domaines hydrophobes au sein des agrégats biologiques mis
en évidence indirectement par (i} la variation de la fluocrescence du pyréne pieége dans les agrégats
bactériens (Ganaye ef al., 1997}, (i} la capacité de sorption de molécules organiques hydrophobes
{Leppard ef al., 1998; Spath of al., 1998; Steen et Karickhoff, 1281) ou afnphiphiles {Garcia ef al,
2002; Urano et Saito, 1984), et enfin (i) le piégeage efficace de particules hydrophobes (Olofsson ef
al., 1998).

La caractérisation exacte de ces domaines hydrophobes n'est pas connue a ce jour et nous formulons
I'hypothése que les lipides jouent un réle considérable dans leur organisation et a fortiori dans la
capacite d'accumulation des agrégats biclogiques vis-a-vis des composés crganiques. Les rares
publications relatives aux lipides des agrégats biclogiques de boues activées se sont intéressées a
une anhalyse guantitative globale des lipides (Bura, 2000; Comte et al,, 2003; Dignac et al, 1998;
Forster and Clarke, 1983; Liss et al, 2001) au sein des agrégais biologiques, lesquels
représenteraient moins de 32 mg g de TSges (Comte et al, 2003; Dignac et al., 1998) et parfois
qualitative (Dignac ef al., 1998; Goodwin et Forster, 1985). Quelques études ont caractérisé les lipides
des EPS ef supposent par 'observation des spectres infrarouge l'existence d'acides gras provenant
des lipides neufres (mono-, di- et triglycérides), des phospholipides et des stérols, et ne mettent pas
en évidence de polyhydroxyalcanoates (Dignac et al., 1998 ; Goodwin et Forster, 1985). Ces lipides
associés aux agrégats biologiques peuvent avoir plusieurs origines, en particulier {i) le métabalisme
microbien car certaines bactéries isolées de 'eau de mer sont capables de libérer dans le milieu de
culture de 43 & 102 pg de lipides par mg™ de carbone (Goutx ef al., 1990) et (i) l'adsorption par des
agrégats biologigues des lipides des eaux usées (Hwu et al,, 1998).

Dans une premiére étape, les lipides du domaine extracellulaire (extraits par une dispersion des
agrégats biologiques par des ultrasons et une résine échangeuse de cations) et des boues ont &té
extraits par une combinaison de soviant organique et ont été analysé par CPG-SM. L'analyse de cing
grandes classes de lipides (phospholipides, glycolipides, lipides neutres, acides 2-OH
lipopolysaccharidiques et acides 3-OH lipopolysaccharidiques) exiraits des EPS a été effectuée par

chromatographie gazeuse couplée 3 un spectromeétre de masse en mode simple ion.
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La seconde étape a cherché & caractériser les lipides deés sédiments et des matiéres en suspension
de riviére, prélevés de part et d'autre de la zone de rejet d'une station d'épuration, par l'analyse des
acides gras des phospholipides, des glycolipides, des lipides neutres et des lipopolysaccharidigues.
Cette étude a pour but de trouver dés signatures chimiques e.g. acides gras qui permetiraient, d'une
part, de montrer l'effet du rejet d'une station sur les sédiments de riviére et les matiéres en suspension
prélevés de part et d'autre de la zone de rejet d'une station d'épuration et d'autre part de montrer la

présence en riviére des agrégats biologiques rejettés par les stations d'épuration.

Cefte approche, qui consiste & analyser les acides gras des phospholipides pour estimer la
contribution de la station d'épuration a la contamination de la riviére, g'appuie sur le fait que les
effluents contribuent & supplémenter les milieux aquatiques de matiére organique et de bacteries
(Servais et al., 1999).

4.2. Acides gras des exopolyméres extraits d’agrégats biologiques de boues

activées
4.2.1. Introduction

“BPes agrégats biologiques de boues activées ont été prélevés dans les bassins aérés de deux stations
d'épurations d'eaux usées urbaines et les excpolyméres (EPS) de ces mémes boues ont &té séparés
par des ulirasons et une résine échangeuse de cations (¢f § 3.4.1). Les acides gras des
phospholipides {PL), des glycolipides (GL), des lipides neutres (NL) et les acides gras hydroxylés en
position 2 et 3 des lipopolysaccharides (LPS 3-OH et LPS 2-OH) ont été déterminés dans les agrégats
biologiques et les EPS apres (i) leur extraction par une combinaison de solvanis organiques, (ii) de
leur séparation sur une colonne de silice activée en fonclion de leur polarité et (iii) de leur analyse par

chromatographie en phase gazeuse couplée a un spectrometre de masse (¢f. § 3.8).

Les résultats présentés dans cette partie ont fait 'objet d'un article dans la revue scientifique Lipids :
A, Conrad, M. Kontro, M. M. Keinanen, A. Cadoret, P. Faure, L. Mansu&—Huault et J-C. Block (2003),
Fatty acid profiles of lipid fractions in exiraceliular polymeric substances of activated sludge flocs,
Lipids, 38, 10, 1083-1105.

La caractérisation des EPS extraits (% MVeps) @ montré que les EPS sont principalement composés
de protéines (43,4 %), de substances dites humigues (11,5 %), d'acides nucléiques (10,9 %), de

polysaccharides (9,9 %) et en moindre proportion d'acides gras (1,8 %) {Figure 4.1).

Les acides gras mesurés dans les boues et les exopoyméres entrent dans la composition des
glycolipides, des phospholipides, des lipides neutres et des lipopolysaccharides respectivement dans
les proprotions suivantes : 61, 21, 16 and 2 % (Figure 4.2). Les profils des acides gras des lipides
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(incluant environ 85 acides gras différents) des boues activées et de leurs exopolyméres extraits sont
similaires. Les boues activées sont principalement composées d'acides gras avec un nombre pair
d'atomes de carbone. La présence de levures, de champignons, de bactéries sulfato-réductrices, de
bactéries & gram positif et négatif et en moindre proportion des mycobactéries a été montrée dans les

boues activées en utilisant certains acides gras établis comme biomarqueurs d'un micro-organisme.

Inconnut Protéines
22.4% 4344167 %

Acides gras
1,8 %

Acides nucléiques >
10,9 %

Polysaccharides / T

39+29%
Substances humiques
11,5+1,6%

Figure 4.1: Proportions (% de MVgps) des protéines, des substances dites humiques, des
polysaccharides, des acides nucléiques et des acides gras dans les EPS extraits des boues activées
M, et M, par des ulirasons et une résine échangeuse de cations (Moyenne * ecartype; n = 8), excepté
pour les acides gras extraiis seulement des EPS exiraits de la boue M, (Moyenne + écart-type; n = 2).

lL.a comparaison des dates de prélévements (janvier et septembre) a montré que les EPS extraits
(ultrasons et résine-échangeuse de cations) des boues prélevées en janvier sont composés d'une
proportion plus importante d'acides gras insaturés que les EPS extraits des houes prélevées en
septembre. Cette augmentation des acides gras insaturés peut étre particllement attribuée a
'adaptation des micro-organismes due a la variation de température. Parallélement, les houes
activées prélevées en janvier contiennent une proportion supérieure d'acides gras cyclopropanes et le
rapport acides gras C18/C16 est pius important suggérant une communauté microbienne dans un état

physiologique plus siressé que les prélévements effectués en septembre.
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NL
160+1.4%
LPS 3-OH
19+04%
GL
61,1259%
LPS 2-OH

0,11x0,02%

PL
200%£68%

Figure 4.2 : Proportions des acides gras des PL, GL, NL, LPS 3-OH et LPS 2-OH) dans les lipides
-extraits des EPS de la boue M, (Moyenne * écart-type, n=2).

La comparaison des prelévements effectués sur les deux stations d'épuration a moniré que les profils
d'acides gras sont similaires, bien que des différences dans la communauté baciérienne aient été
observées. Des bactéries 2 gram négatif sont présentes dans les agrégats biologiques prélevés dans
deuyx stations d'épuration différentes (Maxéville et Toul), mais les agrégats biologigues présents dans
les basins aérés de la station d'épuration de Toul contiennent plus de bactéries a gram positif, de

levures et de champignons.

Les résuitats détaillés de ce travail sont analysés dans le paragraphe 4.2.2.
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4.2.2. Fatty acid profiles of lipid fractions in extracelfular polymeric substances of
activated sludge flocs
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PLFA, phosphotlipid FA; t-, conformation frans of double bond; TBSA, tuberculostearic acid.
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4.2 2.1. Infroduction

The activated sludge process, in which micro-organisms are aerobically grown in a flocculated form
called activated sludge flocs, is a widely utilized biological process undertaken in urban wastewater
treatment plants. These activated sludge flocs contain a diverse community of micro-organisms
(Seviour and Blackhall, 1999), which are embedded in a matrix of extracellular polymeric substances
(EPS). EPS are typically made up of large amounts of proteins, humic substances, carbohydrates,
lipids and nucleic acids (Fralund ef al, 1995; Goodwin and Forster, 1985, Nielsen and Jahn, 1999,
Urbain et al., 1993b). Scme of these polymers can be organized into heteropolymers such as
glycoproteins (Jorand ef al., 1998).

EPS are involved in the architecture of the aggregates, and they contribute to the physico—chemical
properties of activated sludge flocs (Flemming et al. 2000). For instance, the cohesiveness of
activated sludge aggregates is due to the electrostatic interactions that exist between the multivalent
cations (Ca®', Mg*) and negatively charged EPS (Bruus ef al., 1992; Frelund et al., 1996; Higgins and
Novak, 1997 Urbain ot al., 1993a), as well as hydrophobic interactions {Jorand et al., 1598; Urbain et
al., 1993a). Hydrophobic domains represent sorption sites for hydrophobic and amphiphilic organic
compounds. The capacity and the importance of these hydrophobic domains have been estimated
using techniques that determine: (i} the variation in the fluorescence spectrum of the pyrene trapped in
the activated sludge (Ganaye et af., 1897); (ii) the accumulation of organic molecules in EPS such as
pyrene, benzene, toluene (Spath et al, 1998; Steen ef al, 1981), fluoranthene, phenanthrene
{Leppard et al., 1998) and alkylbenzene sulphonates (Struijs et al., 1991); and (iii) the efficient capture
of hydrophobic bacteria (Olofsson ef al., 1998). Lipids could play an important role in the hydrophobic
properties of activated sludge EPS. These properties have been reported by Jorand ef al. (1985b).

Lipid profiles could be correlated to the microbial ecology of sludge. For instance, the presence of
phospholipid FAs (PLFAs) allows the characterization of microbial populations in activated sludges
{Cha ef al., 1999), as well as in soils (White et al., 1998Db), drinking water and biofilms (Kein&nen ef al.,
2002). Fatty acids {FAs) may alse allow conclusions to be drawn concerning the physiclogical state
{starvation, temperature and siress adaptation) of the microbial communities (White ef af,, 1996b;
Smith ef al, 2000; Suutari et al, 1990). Data on other FAs, such as the lipopolysaccharide 2-OH and
3-CH FAs (LPS 2-OH- and 3-OH-FAs), are also used to monitor gram-negative species (Ratledge and
Wilkinson, 1988).

In order to complete the relatively scant information available on lipids in activated sludge fiocs and
EPS, we measured the FAs of phospholipids (PLs), glycolipids (GLs) and neutral lipids (NLs), and of
LPS 2-OH- and 3-OH-FAs. For practical reasons, this study focuses on the FAs with 14 to 20 carbons
in the PLs, GLs and NLs, and on the 2-OH and 3-OH FAs with 9 to 25 carbons in the LPS. EPS were
recovered by combining floc dispersion techniques (sonication, cation exchange resin and

centrifugation). Lipids were extracted (Bligh and Dyer, 1959) and fractionated in a silica column (King

82



4, Acides gras des agrégsts biologiaues

ef al, 1977), and their FA content was determined by gas chromatography — mass spectrometry
{GC-MS) using selected ion monitoring (Keinanen &t al., 2002).

4.2.2.2. Experimental procedures

Studge samples. The activated sludge samples {mixed fiquor or whole sludge) were collected directly
from the aeration tank of the wastewater treatment plant. Two siudge samples (M, and M,) were
coliected from Maxévilie, one in September, 2000 (M}, and one in January, 2001 (M;), and a
sampling was performed in duplicate in Toul in June, 2002: T, and T, .. Seme of the characteristics of

the wastewater treatment plants are summarized in Tabie 4.1.

Table 4.1 : Characteristics of wastewater treatment plants (Maxéville and Toul) and activated sludge
samples (M;, My, and T, and Tqys).

Sample M, Sample M, Samples T, and Ty
Wastewater treatment plant Maxeville (Average load) Toul (Average load)
Capacity {inhabitant equivalents) 480,000 25,375
TSsiage (a L) 2.04 +0.03 2.45 + 0.02 3.35+0.03
VSgiage (9 L) 1.49 £ 0.01 1.32 £ 0.04 1.78 £ 0.05
SVI (mL g of TSguage) 113+ 2 66 + 1 84 +2
pHao-c 7.3 7.5 7.5
Conductivity (kagec) 854 649 855
Flow (m®day™) 53,827 56,310 5,607
Hydraulic retention time (hour) 4.0 3.5 4.0
Sludge age (day) 35 3.5 13
Oxygen concentration (mg L) 05-35 05-35 05-35
Temperature (°C) 18 10 22

Sludge analyses and EPS extraction were carried out no more than 1 hour after sampling. The
activated sludge samples were characterized by total solids {TSsuage), Volatile solids (VSgage), sludge
volume index after 30 minutes of seftling (SVI), pHao ¢, Kap+c and temperature (Ciesceri-et al., 1998).
TSsiuuge (9 L' of sludge) was measured as the dried weight of sludge (dried for 12 hours at 105 °C).
VSsiuage (9 L' of sludge) was calculated by subtracting the weight of sludge dried for 3.5 hours at
550 °C from the weight of sludge dried for 12 hours at 105 °C (Clesceri ef al, 1998). The Sludge
Volume Index {SVI} was determined by dividing the sludge volume after 30 minutes of settlingina 1 L
graduated glass tube by the TSgwye value. These measurements were performed in triplicate
(Table 4.1). The pHy -¢ (pH-meter: Hanna instruments, HI 9321, Madrid, Portugal) and conductivity
koo-c {conductimeter; Bioblock Scientific, WTW LF320, probe WTW A325, Weilheim, Germany) were
determined from the supernatant of the sludge after 30 minutes of settling. Sludge temperature was

measured directly in the aeration tank.
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EPS sxtraction. At each step of the EPS extraction procedure, the sludges (samples M, and M) and
the de-ionized water used for washing were purged using N, (Alphagaz N,, France) to avoid oxidation

of the lipids.

In order to remove weakly sorbed organic matter, the activated sludge samples were washed before
experimentation, as follows: 2 L of whole sludge were settled for 30 minutes at 20 + 1 °C and the
supernatant (1 L) was replaced by de-ionized water filtered on 0.22 um of porosity (Millipore, USA).
After three gentle homogenizations, the siudge was settled again and 1 L of the supematant was
replaced by de-ionized water. The washed sludge was dispersed by combining sonication (Jorand et
al., 1995b) and the cation exchange method (Freiund et af,, 1985). 50 mL fractions of washed sludge
were treated for 20 s at 37 W with a 18 mm ultrasound probe (Braun Sciencetec, Labsonic 2000U,
USA) immersed 15 mm into the liguid. The sludge was placed and maintained in crushed ice for
15 min prior to and throughout the ultrasound treatment. Then, cation extraction was performed by
mixing a cation exchange resin (Merck, Dowex-Na' 50 x 8, 44445, Strasbourg, France) in the amount
of 70 g g of volatile solids into the ultrasound-treated sludge. This mixture was stirred (IKA
Labortechnik, Eurostar, Germany) with a plate paddle at 400 rpm at 4 °C for 45 min in a baffle beaker,
as described by Frolund ef al. (1995). After 5 minutes of resin setiling, the samples were centrifuged
{Kontron Instruments, Centrikon T124, Milan, ltaly) at 20,000 x g for 45 min at 4 °C {o separate the
extracellular polymeric substances (EPS) from the biomass. The extracted EPS were carefully
removed by pipetting the supernatant, and these EPS were kept on crushed ice prior to
experimentation. For lipid analysis, samples were freeze-dried {Sentry Virtis, New York, USA) and

stored under N, atmosphere (atmospheric pressure).

EPS characterization. Values for the total solids (TSges) and the volatile solids (VSgps) in the extracted
EPS were determined by the same procedure as illustrated above for the aclivated sludge samples.
Both TSgps and VSeps were expressed as g L™ of extracts.

The protein {ie. a substance containing two or more peptide bonds) concentrations and the humic-like
substances were measured using a Folin-Ciocalteu phenol reagent {Lowry et al, 1951) in a 2-step
process. The first step is a Biuret reaction in which the peptide bonds react with copper in an alkaline
solution creating a copper-treated protein. The second step is the reduction of ithe active
phosphomolybdic and phosphotungstic acids by the copper—treated protein. As proposed by Frelund
st al. (1995), the resuits were correcied for non-specific colour development caused by humic-ike
substances by measuring absorbance at 750 nm (Hitachi, U-2000 spectrophotometer, France) with
and without CuSQ,. The equations used for calculating the corrected protein and humic-iike substance
absorbencies were the foliowing:

AbSprotein = 1.25 ™ (ADSyimcusos — ADSwimoucusos) aNd ADShumic = AbSwihoutcusos — 0.2 ™ ADSpotein.
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The protein concentration was expressed as mg eguivalent bovine serum  albumin
(Sigma-Aldrich, A-79086, Steinheim, Germany) g'1 VSgs and mg equivalent humic acid

{Sigma-Aldrich, H1 675-2, Steinheim, Germany) g” VSgps for the humic-like substance concentrations.

The carbohydrate concentrations were determined using a phenol suiphuric acid method (Dubois ef
al., 1956). Briefly, the sulphuric acid hydrolysed polysaccharides to monosaccharides during heating
at 80 °C for 5 minutes, and the phenol reagent (5 %) dehydrated the monosaccharides to furfural
derivatives. This reaction developed an crange colour, which was measured spectrophotometrically at
492 nm (Hitachi, U-2000 spectrophotometer, France). The carbohydrate concentration was expressed
as mg equivalent D-glucose (Prolabo, 379.294, France) g™ VSgps.

The nucleic acids were measured using a diphenyiamine method (Deriaz et al., 1949). Briefly, acetic
and sulphuric acids hydrolysed the DNA at 100 °C for 10 minutes, the hydrolysed DNA in furn reaéting
with the diphenylamine reagent. This reaction developed a biue coloration, which was measured
spectrophotometrically at 585 nm (Hitachi, U-2000 spectrophotometer, Francé). The DNA
concentration was expressed as mg equivalent DNA of calf thymus (Sigma-aldrich, D-1501,
Steinheim, Germany) g VSeps.

The EPS characteristics were determined in triplicate and the average of variability coefficients on the
measures were 4.2 %, 2.9 %, 2.9 % and 2.2 % for proteins, humic-like substances, carbohydrates and

nucleic acids respectively.

Lipid extraction and analysis from whole activated siudge and extracted EPS. The glassware used in
the lipid analyses was heated to 550 °C for 6 hours (Hobbyceram, Milano, Haly) prior to use as a
method to remove FA from the surface of the glass. Lipid extractions and the storage of lipids at
-20 °C were performed under nitrogen atmosphere (atmospheric pressure). Duplicate lyophilised EPS
extract samples of 43.8 and 71.1 mg {My gps), and of 150.5 and 186.8 mg (M gps). and sludge
samples of 1.25 and 1.23 g (Mz siuage), 1.74 and 1.70 g (T suage), and of 1.73 and 1.68 g (T4 vis siuage)
werg exiracted with 28.2 mL of a mixture of chloroform/methanol/50 mM phosphate buffer, pH 7.4
(1: 2: 0.8, by vol) by shaking overnight at a temperature of 21 + 2 °C (Bligh and Dyer, 1959; White of
al., 1979,1996b). At the end of the lipid exiractions, diheptadecanoylphosphatidyicholine was added
as an internal standard to aid in the quantification of phospholipids, and the samples were then
shaken for a further 5 minutes. After centrifugation (2,000 x g), chloroform and a buffer were added to
the solvent phase to give a final ratio of chloroform/methanol/phosphate buffer (pH 7.4) of 1:1:.0.9
{by vol) (Bligh and Dyer, 1959). Next, the solvent phases were separated and then evaporated to
dryness in a centrifugal evaporator (Jouan RC10.10, Jouan S.A., Saint-Herblain, France). The dry lipid
extract was then dissolved in chloroform (4 x 100 pL) and applied at the top of a glass column (height
100 mm, inner diameter 6 mmj} containing 0.75 g of silicic acid (100-200 mesh size, Unisil, Clarkson
Chemical, Witiamsport, Pennsylvania, USA). Prior t0 use, the silicic acid was activated at 120 °C

overnight, and then washed with chloroform. Neutral lipids were eluted first from the column with
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10 mL of chiorcform, glycolipids with 20 mL of acetone, and phospholipids with 10 mL of methanol
(Zelles and Bai, 1993). The fractions containing neutral lipids, glycolipids and phospholipids were
evaporated fo dryness in a centrifugal evaporator. After the lipids had been dried, internal standards
(tridecanoic and nonadecanoic acid methy! esters) were added to each lipid fraction. Fatty acids were
then saponified, methylated and extracted as methylesters, as described earlier by Jantzen et al.
(1989). Internal standards (3-OH tridecanoic acid and 2-OH-cctadecanoic acid methyl esters) were
added to the lipid extraction residues, and LPS 2-OH- and 3-OH-substituted FAs were analysed by
mild acid hydrolysis. LPS OH FAs were methyiated in acetylchloride/methanol solution (1.5:10, by vol),
and extracted with hexane (Jantzen ef al, 1989; Torkko ef al., 1998). The FA methylesters were
analysed using a Hewlett-Packard gas chromatograph (Palo Alto, California, USA) model G1800A
equipped with a mass selective detector, HP7673 automatic sampier and HP-5 capillary column
(30 m x 0.2 mm x 0.11 um) coated with crosslinked 5 % Ph Me Silicone. Helium (1.0 mL min'1) was
used as the carrier gas. The injection was splitless, and the injector temperature was 250 °C. The
detector temperature was 270 °C. The oven temperature was programmed to hold 50 °C for 1 min,
and then to increase 30 °C min™ up to 160 °C, and thereafter 5 °C min™ up to 270 °C. The FAs of
phospholipid, glycolipid and neutral lipid fractions were analysed using either total ion monitoring (for
T4 and T, ys only) or selected ion monitoring {SIM) by following the ions m/fz 74 and 199, except that
the latter fon was m/z 268 for 16:1 acids, m/z 250 for cy-17:0, m/z 298 for i-18:0 and 18:0, m/z 294 for
18:2n-8, miz 264 for 18:1 acids, m/z 312 for 10-Me-18:0 and 19:0, m/z 278 for cy-19:0, and m/z 326
for 20:0.

Calibration standards with a known ratio of bacterial FAs relative to the internal standard methyi
nonadecanoate (19:0) were used to consiruct the calibration curves {Tuntid et af., 1989; White ef al.,
1996b). The standards contained FAs at four to five concentrations ranging from 0.02 to 2 nmol pL™
for 16:0 with an interna!l standard amount of 68 pmol pL". In the SIM of LPS OH FA methyl esters, the
ion followed was m/z 103 for 3-OH FAs, and m/z 90 and M-59 for 2-OH FAs (Keinanen et al., 2003;
Gradowska and Larson, 1994; Wollenweber and Rietschel, 1990). The peaks of FA methyl esters

were identified by comparing their mass spectra and retention times with those of standards.

Chemicals. The analytical reagents for the lipid analyses were from Merck (Darmstadt, Germany), with
the following exceptions: solvents (Rathburn LTD, Peeblesshire, United Kingdom),
3-hydroxytridecanoic acid methy! ester {Larodan AB, Malmé, Sweden), other FA standards (Sigma, St.
Louis, MO, USA), NaOH (FF-Chemicals, Yli-li, Finland), HCI (Riedel- de Haén, Seelze, Germany) and
acetylchloride (Fluka, Buchs, Switzeriand).

Calculations. Fatty acid composition was expressed as a percentage of the total peak area. The
quantitative amounts of FAs were calculated using internal standards, and the total FA content was
defined as the sum of the FA methy! esters. Amounts of C18/C16 FAs were calculated as the
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percentage ratio of 18:0 and 18:1 FAs to 16:0 and 16:1 FAs. All results are presented as the mean
standard deviation {SD). The standard deviation for the FA analysis of pure microbial culture {n=8)
was < 0.9 % (Suutari of af., 1990). The coefficient of variation (CV) was calculated as the ratio of the

standard deviation to the mean value.

4 22 3. Results

4.2 2.3.1. Characterisiics of the extracted EPS

The EPS extracted from the activated sludges M, and M. (M, eps and M» gps) by sconication and cation
exchange resin represented 18.4 % of VSguue. The EPS contained mainly proteins (43.4 % VSgpsg),
humic-like substances (11.5 % VSgps), nucleic acids (10.9 % VSgps), carbohydrates (9.9 % VSgps) and
FAs (1.8 % VSgps) (Table 4.2).

Lipids were exiracted from the EPS (sample M) by a mixture of chioroform, methanol and phosphate
buffer. Lipids extracted were then separated info phospholipid (PL), glycolipid (GL) and neutral lipid
(NL) fractions as a function of their different polarities on the silica column. The FAs of these fractions,
and the LPS 2-OH-FAs and 3-OH-FAs of the extraction residue were guantified. The largest amounts
of FAs were partifioned into GL (61.1 %), PL {20.9 %) and NL (16.0 %) fractions, and to a lesser
extent to LPS 3-OH-FAs (1.8 %) and 2-OH-FAs (0.1 %) (Table 4.3). GC-MS analyses revealed a high
diversity of FAs: 35 different FAs in the PLs, GLs and NlLs (Tables 4.4, 4.5 and 4.6), 29 FAs in the
LPS 3-OH-FAs (Table 4.7) and 21 FAs in the LPS 2-OH-FAs ({Table 4.8). Fatty acids were separated
into saturated, unsaturated, branched-chain (iso-, anfeiso- and middle-branched) and cyclopropane.

4.2.2.3.2. Repeatability and reproducibility of FA analyses.

The analytical repeatability (intrinsic measurement variability) in lipid-bound FA extraction,
fractionation and derivatisation, and GC-MS analysis was estimated from the standard deviations
presented in Tables 4-8. The average CV for FA percentages detected in amounts > 1 % in PLFAs,
GLFAs, NLFAs, LPS 3—0OH and 2-OH FAs was 7.2, 9.0, 141, 6.6 and 6.7 % respectively. For the
différent lipid fractions (PL, GL, NL, LPS 3-OH and LPS 2-OH), the average of all CVs was 18%

{range of variation 9-32 %).

Two samples (Tq guage @8Nd T pis swage) Were collected on the same day at the same wastewater
treatment plant in order to estimate overall reproducibility, of both sampling and the FA analytical
procedure. For the total saturated FAs of PL, GL and NL, and LPS 2-OH and 3-CH (Tables 4.4-4.8),
the variations between the two samples were 0.4, 0.3, 12.2, 2.2, and 0.8 % respectively, For the total
unsaturated FAs, the variations were 2.7, 2.8 and 9.7 %, respectively for the PL, GL and NL. For the
total branched-chain FAs, the variations were 2.2, 3.1, 2.4, 2.2 and 1.1 % respectively fbr the PL, GL,
NL, LPS 2-OH and 3-OH FAs.
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Table 4.2 : Proportions (% of VSgps) of proteins, humic-like substances, carbohydrates, nucleic acids
and FAs in the EPS exiracted from whole sludges M, and M, by sonication and cation exchange resin,

Parameters M. eps M. eps Proportions of
polymers
(% of V8eps)
Proteins (Mg g’ VSguage) | 688 = 068 632 = 48
(Mg g VSers) | 5526 + 48 3158 + 238 434 =+ 167
Humic-like substances { (Mg g’ VSgue) | 157 + 03 208 = 08
(Mg g' VSees) | 1261 + 27 1040 £ 3.9 15 £ 16
Carbohydrates (mg g VSsuae) | 149 * 05 158 = 04
(mgg' VSees) | 1197 + 4 790 + 1.9 99 + 29
Nucleic acids (Mg g VSsiuage) nd 219 = 05
{mg g VSeps) nd 1092 + 24 10.9
Fatty acids (Mg g VSguae) | 205 = 0.96 nd
(mg g VSeps) | 17.85 + B8.34 nd 1.8
VS giuage (G L) 149 % 001 132 = 0.04
VS £ps (G 9" VSsiuge) 0471 + 0.01 0197 % 0.007

Mean * SD (n=3), except for FAs extracted from the EPS of sludge My (Mean £SD ; n=2) ; nd, not
determined.

4.2.2.3.3. Comparison of FAs in whole sludge and extracted EPS

M: swage Was collected to further compare the FA profiles of lipid fractions between sludge (M: siuage)
and extracted EPS {M: gps). As shown in Table 4.4, the PLFAs of both whole sludge and extracted
EPS included more unsaturated acids than FAs of the other types. The saturated and branched-chain
FAs were defected in nearly equal proportions of 23.5-28.4 %. Comparison of PLFA profiles between
sludge and exiracted EPS showed differences in the saturated, unsaturated, cyclopropane, iso- and
middle-branched FAs (Table 4.4). The PLFAs of both whole sludge and extracted EPS were
dominated by 16:0, monoenoic 16 and 18 carbon, and i-15:0 FrAs, except for the br-19:1 acid which
was more imbortant in the PLFAs of sludge. These FAs represented 70-71 % of all PLFAs of sludge
and extracted EPS. Branched-chain acids were dominated by ~15:0, a-15:0 and br-15 in EPS and
sludge.

Moreover, the amount of branched-chain acids (~15:0, -16:0, ~17:0, i-18:0 and br-17:1) was slightly
greater in the EPS than in the sludge. ~14:0, 10-Me-18:0, br-19:1 and TBSA were contained in only
small proportions in the PLFAs of sludge and EPS, but i-14:0, br-19:1 and TBSA were found in greater
proportion in the sludge. The unsaiurated PLFAs contained a greater proportion of FAs, with 16 and
18 carbons found in different positions of the double bond, including 16:1n-9, 16:1n-7, 18:1n-7 and
18.1n-7t. The total amount of 161 FAs in the PLFAs of the sludge (26.7 %) was greater than in those
of the EPS (20.6%). The cyclopropane FA percentage was greater in the sludge PLFAs. The total
amount of 18:1 FAs in the PLFAs of the sludge (17.2 %) was less than in those of the EPS (24.6 %).
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Consequently, the ratio of C18 to C16 FAs in the sludge PLFAs (0.58 £ 0.10 %) was less than in the
same fraction of EPS (0.77 £ 0.01 %).

Table 4.3 : Proportions (% of FAs) of phospholipids (PLs), glycolipids (GLs), neutral lipids (NLs),
lipopolysaccharides 3-hydroxy, 2-hydroxy (LPS 3-OH and LPS 2-OH) in lipids extracted from EPS of
sludge M.

Parameters mg g VSeps Proportions of
polymers
(% of FAs)
PLs 18985 + 253 2094 + 678
Gls 5628 + 2833 6109 + 586
NLs 1445 + 8.03 1597 + 136
LPS 3-OH 172 £ 039 180 = 041
LPS 2-CH 0.08. = Q.01 010 = 002

For GLs and NLs, both the EPS and the sludge contained saturated and unsaturated FAs in pariicular
{Tables 4.5 and 4.6), but their distribution was different from that obtained for PLFAs (Table 4.4). The
GLFAs and NLFAs of the sludge and exiracted EPS were dominated by 14:0, 16:0, 18:0 and
monoenoic 16 and 18 carbon acids, representing 79-87 % of all acids. In the sludge, the GLFAs
contained 3-foid, and NLFAs 1.8-fold, more branched-chain FAs than the same fractions of EPS. The
most common acids were j-14:0, -15:0, ~17:0, a-15:0, a-17:0, br-15 and br-19:1. The total amount of
16:1 FAs in the NLFAs of the sludge was greater than in those of extracted EPS, whereas the values
obtained for sludge GLFAs were lower than those of extracted EPS. The total amount of 18:1 FAs in
the GLFAs and NLFAs of the siudge was less than in the GLFAs and NLFAs of extracted EPS.
Consequently, the ratio of C18 to C16 FAs in sludge GLFAs (0.89 + 0.05) and NLFAs (0.61 + 0.02)
was less than in EPS GLFAs (1.14 £ 0.14) and (1.09 £ 0.05) NLFAs EPS. The GLFAs and NLFAs of
both sludge and extracted EPS contained a few cyclopropane FAs (Tables 4.5 and 4.6).

The percentage of saturated, straight-chain 3-OH-FAs was greater in the LPS of extracted EPS
(74.2 %) than of sludge (60.9 %) (Table 4.7), due mainly to the large amount of FAs with an even
number of carbons. The dominating saturated and straight-chain 3-OH-FAs of EPS and sludge were
3-0OH-10:0, 3-0H-12:0, 3-CH-14.0 and 3-OH-16:0. The sum of iso- and anteiso-branched 3-OH-FAs
was greater in the sludge than in extracted EPS. The major iso-branched FAs contained 9 to 17
carbons, whereas the most common anieiso-branched acids were 3-OH-a3-15:0 and 3-OH-a-17:0.
There was fewer saturated, straight-chain LPS 2--OH-FAs in the EPS (75.6 %) than in the sludge
(20.4 %) (Table 4.8), so that the proportion of short—chain acids 2-0H-10:0, 2-OH-11:0, 2-OH-12:0
and 2-OH-15:0 was greater in the EPS than in the sludge, contrary to the case of the long-chain acids
2-0H-22:0, 2-OH-23:0, 2-0OH-24:0 and 2-0OH-25:0 that dominate in the sludge. Instead, the
proportion: of branched-chain LPS 2-OH acids was greater in the EPS {24.4 %) than in the sludge
(9.8 %), due mainly to the large amount of 2-OH-i-15:0 present in the EPS.
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4.2.2.3.4. Comparison of FAs in EPS extracted from sludges collected in September and
January

Two EPS extracts (My eps and Mz gps) were analysed to compare the seasonal effect on the FA
composition of lipid fractions. Results presented in Tables 4.4-4.8 show differences in the FA profiles
of the EPS extracted. The amount of unsaturated FAs in the PLs and GLs of the January sample, M,
ers, Was greater than in the respective fractions of the September sample, My gps, (Tables 4.4
and 4.5), whereas that in NL was nearly equal in both samples (Table 4.8). The proportion of 16:1n-9,
br-17:1, monoenoic C18 acids and 18:2n-8 in the PLFAs of M; gps was higher than in those of M gps
{Table 4.4). Cyclopropane FAs were only detected in the January sample M; gps. The percentage of
C15 to-C20 saturated FAs in the PLs, GLs and NLs of M, gps Was equal to, or slightly higher than, that
in M, ps, Which was compensated in particular by the increase in the short-chain 14:0 in M; gps
(Tables 4.4, 4.5 and 4.6). Consequently, the ratio of C18 to C16 FAs was higher in Mo gpg (0.77 £ 0.01)
than in M, gps (0.49 £ 0.01). The PLs, GLs and NLs of M; gpg contained more branched-chain FAs than
the same fractions of M; eps, due to the greater or equal proportions of -15:0, i-16:0, i-17:0, anteiso-
17:0 and 10-Me-16:0 in My gps. In contrast, the amount of middle-branched (br-15, bhr-17:1) FAs was
greater in the PLFAs and GLFAs of sample M; gps than in those of sample My gps. For LPS 2-FAs and
3—-OH~-FAs, My gpg contained more saturated FAs and fewer branched-chain FAs than M; gps
(Tables 4.7 and 4.8). The percentage of 3-OH-14:0 was much greater in M; gpg than in Mz gpg, contrary
to the case of My gps, in which the proportion of 2-0OH-12:0 is smaller . The proportions of all branched-

chain 3-OH-FAs in M, gpg were equat to or smaller than in M. gps.

4.2.2.3.5, Comparison of FA profiles in whole sludges from different treatment plants

The two activated sludge samples (M, and T,) were collected to compare the FA profiles of sludges
originating from two different wastewater treatment plants (M suage 2nd Tq sugge). The even carbon FAs
such as 16:0 and 18:0, monoenocic C16 and C18 acids, and ~15:0 and a-15:0 dominated the PL, GL
and NL profiles of sludges collected in both wastewater treatment plants. However, the sum of
unsaturated FAs in the PLs and GLs of T, guqge was greater than in those of M, gygge. COntrary to the
case of the NLFAs {Tables 4.4, 4.5 and 4.6). A remarkable amount of polyunsaturated FAs (18:2n-8,
20:2, 20:3 and 20:4) was found in the PLFAs, GLFAs, and NLFAs of T, 5,udge,'whereas 18:2n-6 was
scarcely detected in lipid fractions of the M; gueqe. The small amount of polyunsaturated FAs in
M; siage, @and a similar amount in the M siugge S@mple which was smailer than that in the Ty gygge, May
have led to the situation that C20 polyunsaturates were below the detection limit in the M, gpgge- The
percentage of monoenoic C16 acids was higher in the PLFAs of T4 gy than in those of the M siuage,
nearly equal in the GLFAs of both samples and lower in the NLFAs of the T, 5qge than in the Mz siugge.
The greatest proportion of cyclopropane acid cy-17:0 was detected in the PLFAs of the My giuqge. The
amount of saturated PLFAs and GLFAs was nearly the same for the two samples, whereas in the NLs
more saturated FAs were detected in the T; siuage. However, the ratio of C18 to C16 acids was almost
the same in the T, guage PLFAS {(0.47 £ 0.06) as in the My guage PLFAs (0.58 + 0.10). The PLFAs,

GLFAs and NLFAs of the T, g4 CONtained fewer branched-chain FAs than the same fractions of the
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M. siuage, due to the equal or lower proportions of nearly all iso- and anteiso-branched acids, and acids
with unknown methyl branch positions (Tables 4.4, 45 and 4.6). In the LPS the sum of
branched-chain 3-OH acids was lower in the T/ giuage than in the My giuge (Table 4.7).

4.2.2.4. Discussion

4,2.2.41. Fatty acids of EPS

The EPS extracted from activated sludges was composed of proteins, carbohydrates, nucleic acids
and humic-like substances, in agreement with the literature (Bura ef al, 1998, Frolund et afl, 1995,
1996; Jorand et al., 1995b; Palmgren et al., 1996; Urbain et al., 1993a), and proteins were the main
poiymers recovered. Although the EPS extraction efficiency is unknown, the method combining
sonication énd cation exchange resin is considered to be one of the methods of choice for extracting
the extracellular polymers to the extent that cell lysis is limited (Jahn and Nielsen, 1995; Jorand et al,,
1995b). The real amount of this EPS fraction (representing 18 % of VSsguage) @ssociated with the cells

may then be underestimated.

The EPS extiracted contained 1.8 % FAs, 2 value similar {o that in Dignac ef al. (1998), where neufral
lipids and phospholipids represented less than 1% of the total organic carbon of the extracted EPS.
However, 22 % of the uncharacterized EPS could contain a large amount of lipids, which are not taken
into account by the FA analysis, such as the non-FA moieties of lipid molecules,
poly-B-hydroxyalkanoates (Odham ef al., 1986) and steroids containing no FAs (Fujii et al., 2002).
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Table 4.4 : Phospholipid FA compositions (wt %) in total sludges and exiracted EPS.

Types of FA M1eps Mz eps M2 siuage T4 siudge T1vis sludge
Saturated
14:0 413 + 0186 482 + 003 462 = 031 241 + 033 2.88
15:0 151 = 0.04 140 + 008 186 =z 0.14 055 = 0.16 0.65
16:0 19.82 + 0.90 1799 =+ 001 1190 = 010 1649 * 0.68 15.57
18:0 434 =+ 005 377 + 005 483 =z 008 149 + 051 247
20:0 057 + 0.1 043 + 006 029 = 004 005 =+ 0.02 0.13
Total saturated 3037 = 083 2841 + 017 2350 x 033 2099 * 034 21.39
Unsaturated
14:1 028 + 001 043 + 022 048 = 004 016 + 0.03 0.23
15:1 nd 018 + 004 020 = 0.1 008 =+ 0.02 0.12
16:1n-5 152 % 0.09 168 + 0.33 217 = o1 2.37
16:1n-7 1510 = 031 1440 + 006| 2668 + 3247 3737 + 407 3166
16:1n-7¢ 136 = 0.10 033 + 006 nd nd
16:1n-9 365 + 0.07 415 = 0.03 134 = 069 2.49
br-17:1 nd 171 + 013 028 = 006 015 + 0.03 0.22
18:1n-6 041 * 0.1 042 + 002 nd 0.14
18:1n-7 855 + 021 1527 + 0.10] 17.24 + 193° 985 + 0.16 9.83
18:1n-Tt 551 =+ 0.06 6.86 *+ 0.14 nd nd
18:1n-2 1.08 =+ 0.04 203 + 012 845 * 088 9.08
18:2n-6 027 + 038 119 * 0.03 nd 698 * 058 7.35
br-19:1 nd 026 £ 003 704 = 020 035 * 006 0.58
20:2 nd nd nd 010 + 0.03 0.12
20:3 nd nd nd 008 % 002 0.11
20:4 nd nd nd 1098 = 0.08 1.12
Total unsaturated 3772 x 074 4889 * 024 5192 % 110 6817 * 168 65.51
Branched-chain
i-14:0 065 + 0.04 092 + 002 257 + 0N 067 =+ 0,13 0,85
i-15:0 1646 + 1.10 755 + 004 703 + 005 510 * 042 564
i-16:0 430 = 037 164 =+ 007 nd nd nd
=170 240 =+ 003 148 % 037 007 =z 004 041 =+ 009 0.60
i-18:06 nd 115 + 0.01 nd nd nd
a-15:0 363 = 011 401 + 037 395 * 011 216 #* 027 258
a-17:.0 187 + 014 110 £ 012 111+ 032 021 + 007 0.31
br-15 118 = 0.01 340 * 022 388 + 0413 152 + 019 1.96
br-17:0 019 = 0.03 010 + 001 032 * 007 nd nd
br-17:1 nd 171 £ 013 028 & 006 G.15 + 0.03 022
br-19:1 nd 026 + 003 704 + 020 035 * 005 0.58
10-Me-16:0 110 = 008 026 + 005 019 =+ 0.01 004 £ 001 0.07
TBSA 012 = 007 002 £ 001 021 % 005 0.05 + 002 0.08
Total branched-chain 3181 = 1.57 23.61 £ 012 2666 * 074 1066 + 129 12.89
Cyclopropane
cy-17:0 nd 075 + 011 502 + 025 053 + 010 0.78
cy-19:0 nd 007 = 004 023 = 003 016 1 0.04 0.23
Total cyclopropane nd 082 * 006 524 * 028 069 =+ 014 1.01

Data are presented as mean + SD, n=2; nd: not detected; (*): Sum of Cyg.4 FAS; (b): Sum of Cypq FAS.
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Table 4.5 : Glycolipid FA compositions (wt %) of total sludges and exiracted EPS.

Types of FA M, gps Mzers M: sivage T4 studge Tt vis srage
Saturated
14:0 493 1 0.06 588 + 123 363 £ 022 476 + 0.48 516
15:0 161 & 0.02 135 + 045 117 = 008 123 % 0.20 1.20
16:0 2356 * 025 2101 £ 114 2359 + 121 2766 = 3589 26.71
17:0 116 £ Q.01 tr ir 074 x 014 0.68
18:0 976 + 035 955 + 0.52 1165 = 0.01 972 1 068 1063
20:0 161 + 004 057 = 019 279 * 037 nd nd
Total saturated 4262 = 024 3836 = 124 4283 + 1.15 4411 £ 4.81 44.39
Unsaturated
14:1 035 % 0.03 041 = 007 025 = 0.16 024 £ 0.02 0.21
15:1 nd 016 £ 0.04 018 £ 0.0 008 + 0.02 0.07
16:1n-5 176 + 0.08 050 <+ 040 047 = 0.03 151 023 1.24
16:1n-7 13.62 =+ 0.05 854 1 086 982 = 065 913 + 1.1 10.29
16:1n-7t 127 + 008 tr 021 + 0.02 nd nd
16:1n-9 435 1+ 016 658 + 230 143 + 013 113 = 015 0.80
br-17:1 nd 011 = 0.05 079 £ 0.07 028 =z 0O.11 0.22
18:1n-5 076 1 002 138 + 032 260 * 048 2.97
18:1n-7 1472 + 003 3381 + 505" 1172 £ 002 537 + 025 517
18:1n-7t 469 : 0.14 537 * 025 nd nd
18:1n-9 207 £ Q.02 1.34 £ 007 1391 + 016 14.87
18:2n-6 035 1+ 007 tr tr 799 x 036 9.27
br-19:1 058 = 019 041 £ 026 434 £ (.88 028 x 014 0.18
20:2 nd nd nd 009 = 000 0.10
20:3 nd nd nd 013 £ 0.01 0.04
20:4 nd nd nd 035 = 004 0.43
Total unsaturated 4453 = 026 52.52 + 3.85 3740 + 151 43.08 x 1.55 45.84
Branched-chain
-14:0 648 == 0.0t 048 =+ 019 092 = 010 083 = 015 0.56
-15:0 603 =z 037 230 = 0860 503 + 030 491 =z 145 3.76
-16:0 1.84 £ 009 098 + 048 195 = 007 082 + 0.19 0.35
-17:0 148 = 0.01 064 =+ 0.19 093 %= 0.00 070 x 019 0.55
-18.0 nd tr 050 £ 0.07 nd nd
a-15:0 174 £ 003 170 = 022 577 £ 032 261 + 068 2.00
a-17:0 1.02 + 0.03 063 =+ 019 113 + 005 0.57 =+ 042 0.36
br-15 ' nd 077 + 016 234 1+ 002 120 2 032 0.94
br-17:0 012 + 001 011 + 0.06 tr nd nd
br-17:1 nd 0.11 = 005 079 =+ 007 628 + 0N 0.22
br-19:1 058 =+ 018 041 = 026 434 1 (.88 028 + 0.14 0.16
10-Me-16:0 023 x 002 0.13 = 0.04 tr 035 + 0.1 0.28
TBSA 021 + 001 fr nd 044 + 0. 0.52
Total branched-chain 1343 % 0.68 8§32 x 236 2378 * 016 1279 & 347 9.69
Cyclopropane
cy-17:0 nd 1.08 £ 03 093 £ 003 049 + 0065 0.39
cy-19:0 nd 018 £ 005 nd 009 + 00 0,07
Total cyclopropane nd 126 £ 035 093 * 003 058 x 006 0.46

Data are presented as mean + SD, n=2; nd: not detected; (°); Sum of Cyg; FAS; (b): Sum of Cyp1 FAS.
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Table 4.6 : Neutrai lipid FA compositions (wt %) of total sludges and extracted EPS.

Types of FA My eos M eps M siudge T siudge T1 bis stucge
Saturated
14:0 465 + 0.3 908 =+ 019 707 x 047 506 = 066 5.53
15:0 126 = 0.27 149 + 004 209 = 024 068 <+ 018 1.00
16:0 2625 + 1.96 2340 &£ 089 1947 = 0.52 3770 + 526 24.90
17:0 126 + 003 ir ir 045 = 003 0.48
18:0 1048 + 1.73 g18 =+ 036 1054 x 0865 1014 = 0.73 9.36
20:0 078 = 004 049 x 0.08 085 =+ 007 073 + 024 1.24
Tolal safurated 43.68 + 3.10 43.65 + 115 4012 + 185 54,76 * 489 42.52
Unsaturated
14:1 057 =z 0.07 079 = 0.14 18% =+ 0.29 024 = 016 0.45
15:1 nd 0.i15 + 0.01 028 + 0.09 014 =+ 006 0.24
16:1n-5 085 = 018 0.72 £+ 0.16 091 = 005 1.22
16:1n-7 775 + 130 634 + 005 | 2613 =+ +1.26° 873 + 149 1242
16:1n-7t 075 + 01 0.19 + 010 nd nd
16:1n-9 504 = 040 722 + 0417 038 =+ 054 0.38
br-17:1 nd 039 £ 0.20 0.8 + 0.03 nd 0.09
18:1n-5 064 & 016 070 = 048 | 119 & 142 267
18:4n-7 2134 £ 0.22 2592 + 0.74 1597 + 0.13° 545 =+ 0.03 543
18:1n-7t 5656 == (.09 311 %= 0.50 nd nd
18:1n-9 272 + 001 024 = 019 1437 £ 0.89 13.45
18:2n-6 062 x 012 226 x 018 ir 891 = 219 13.63
br-19:1 335 t 028 061 = 008 125 + 0.06 ne 0.04
20:2 nd nd nd 029 * 004 0.32
20:3 e nd nd 0.03 == 002 0.06
20:4 nd nd nd 047 £ 0.08 0.74
Total unsaturated 49.39 = 220 4864 * 121 4704 = 352 41.16 * 3.92 50.86
Branched-chain
F14:0 034 + 008 038 + 002 130 = 0.2 619 £ 013 0.44
150 247 + 038 146 + 0.06 396 + 061 153 + 025 2.50
i-16:0 077 + 013 058 + 005 nd nd nd
F17:0 104 = 009 045 + 0.01 064 % 0.02 025 =+ 0.01 0.44
-18:0 nd nd tr nd nd
a-15:0 112 = Q.14 13t + 010 305 =+ 0.54 08 =+ 018 1.56
a-17:0 064 + 0.03 052 + 0.01 062 + O 032 = Q.04 0.40
br-15 nd 064 £ 014 206 & 035 032 x 034 0.32
br-17:0 011 + 002 053 + 007 012 = 010 nd nd
br-17:1 nd 033 + 020 018 + 003 tr 0.09
br-19:1 335 £ 028 0681 = 006 126 + 0.06 nd 0.05
10-Me-16:0 038 + 004 046 =z 025 011 + 003 tr 0.06
TBSA 0.08 =+ 000 028 = 0.02 tr 032 + 004 0.45
Total branched-chain 10.28 + 1.18 765 = 030 1336 + 153 385 £ 087 6.30
Cyclopropane
cy-17.0 nd 1.01 £ 0.01 08 =+ 003 028 x 006 0.43
cy-19:0 nd 005 * 002 005 + (.05 nd 0.04
Total cyclopropane nd 1.06 + 003 091 + (008 028 = 006 0.46

Data are presented as mean £ SD, n=2; nd: not detected; (*): Sum of Cyg4 FAS; (b): Sum of Cy54 FAsS.
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Table 4.7 : Lipopolysaccharide 3-OH FA compositions {wt %) in fotal sludges and exiracted EPS.

Types of FA M1 ers Mz ees M2 studge T1 Studge T4 vis Sludge
Saturated
-OH-8:0 1.00 + 022 157 = 0.03 199 =+ 0.06 115 % 003 111 = 0.09
-OH-9:0 021 = 0.01 038 + Q.02 0.08 = 0.01 nd nd
-OH-10:0 1467 + 3.06 1474 = 077 1335 & 083 1396 + 033 1323 % 015
-OH-11:0 041 + 0.04 065 = 003 0.24 2 Q04 023 + 002 025 = 001
-OH-12:0 17.71 £ 012 2368 + 018 1312 z 024 1218 + 014 1173 = 002
-OH-14:0 3363 + 343 1687 + 038 1168 + 0.79 17.26 + 0.22 1680 * 0.28
-OH-15:.0 130 % 0.04 1.21 + 006 1.47 + 0.08 146 + 003 1.39 + 0.08
-OH-16:0 1054 + D.36 1133 + 006 1444 = 0.73 16.00 * 024 1647 % 0.14
-OH-17:0 144 + 0.12 142 1 003 148 =+ 015 130 + 0.01 126 + 0.08
-OH-18:0 270 = 043 218 x 0.03 272 + 038 201 x 004 1986 =+ 004
-OH-1%:0 0.16 = 0.01 0.07 = 001 0.08 =+ 0.03 nd nd
-OH-20:0 018 =+ 0.01 011 + 004 0.21 £ 0.04 012 + 001 012 * 0.1
Total saturated 8395 I 096 7421 + 008 6067 & 192 6567 + 021 64.87 * 001
Unsaturated
-OH-14:1 015 = o021 095 = 008 052 = 001 028 + 006 030 = 003
~-OH-18:1 0.07 + 0.03 0.10 = (.03 024 + 0.03 030 + 016 054 * 0.05
Total unsaturated 022 + 023 1.05 0.10 076 = 0.04 059 + 021 084 = 011
Branched-chain
-OH-i-9:0 tr tr 380 =+ 252 nd nd
-OH-i-10:0 002 = 0.0 0.02 = 001 029 £ Q.01 nd nd
-QH--11:.0 082 =+ 012 153 + 0.16 221 % 018 nd nd
-OH--12:0 1.15 + 0.09 280 = 005 285 + 015 1.04 £+ 008 100 + 004
-OH-i-13:0 056 =+ 0.02 062 *+ 001 1.14 + 010 075 + 005 072 = 005
-OH-i-14:0 069 * 008 08t + 001 1.04 * 011 058 =z 002 051 = 001
-OH--15:0 390 * 014 545 + 0.19 990 % 030 1028 + 052 1065 + 0.20
-OH-i-186:0 0.58 x 0.03 1.06 x 0.02 198 = 024 180 % 002 174 + 008
-OH--17:0 652 1+ 0.04 992 + 003 1096 = 0.21 1348 + 111 1429 = 0.17
-OH--18:0 020 * 001 0.1 £+ 0.M 027 % 0.01 046 + 001 046 =+ 0.03
-QH-a-9:0 tr tr 0.02 =+ 0.01 nd nd
-OH-a-11:0 002 z 001 0.08 = 0.01 0.04 =+ 0.02 nd nd
-OH-a-13:0 0.07 = 0.02 010 = 0.01 0.16 + 0.01 020 + 001 Q.19 + 0.02
-OH-a-15:0 058 <+ 0.01 098 + 002 1.66 & 0.22 1.2 + 036 1989 = 008
-OH-a-17:0 070 + 019 121 = 0.M 206 = 0.04 330 £ 011 327 +012
Total branched—chain 15.83 + 0.72 2472 + 0071 3837 % 196 3374 + 001 3482 + 1.13

Data are presented as mean = SD (n = 2); nd: not detected; tr: frace amount,
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Table 4.8 : Lipopolysaccharide 2-OH FA compositions (wt %) in tofal sludges and extracted EPS.

Types of FA M1 eps Mz eps M2 Stuage T+ siudge T+ bis Siudge .
Saturated
-OH-10:0 nd 429 + 0145 100 zx 0O 054 = 030 028 =+ 0.0%
~-OH-11:0 nd 226 002 027 =+ 0.02 066 + 001 051 = 005
-0H-12:0 51.24 806 + 075 213 £ 0.03 370 £ 004 275 = 0.20
-QH-13:0 7.39 nd nd d nd
-OH-14:0 15.30 10.87 + 0.53 1060 =+ 0.59 786 + 031 883 =+ 057
-OH-15:0 nd 10t + 001 014 = 0.1 079 + 009 0866 + 005
-OH-16:0 20.26 1367 + 026 1615 = 0.32 1586 * 120 1456 = 117
-OH-17:0 0.44 099 =+ 010 025 =+ 001 045 = 002 041 + 005
-OH-19:0 nd 058 = 0.05 tr 026 + 010 018 = 001
-0H-20:0 1.49 608 + 055 347 <t 018 257 % 028 254 *+ 0.04
-OH-21:0 nd 137 £ 005 086 = 007 038 * 003 043 + 002
_OH-22:0 nd 7690 + 039 1237 % 061 1161 + 143 1261 + 035
-OH-23:0 nd 270 + 045 1184 + 0.18 6.20 + 037 711 + 008
-0OH-24:0 nd 1368 + 0.73 2863 = 049 2110 + 1.06 2496 + 207
-OH-25:0 nd 101 £ 003 449 + Q.15 220 = 001 244 = 001
-OH-26:0 nd nd nd 247 + 017 282 =+ 016
Total saturated 96.10 75.25 £ 0.63 9039 * 056 76.75 + 251 7895 + 021
Branched-chain
-OB--15:0 nd 2144 + 0.58 280 + 0.08 17.24 352 1573 =+ 0.01
-OH-i-16:0 nd 0.35 + 001 0.21 + 0.04 0.81  0.03 068 + 0.06
-OH--17:0 3.33 1.70 + 0.09 nd 1.85 + 0.30 1.40 + 0.05
-OH-a-15:0 nd 1.00 x 0.14 6.61 + 044 247 £ 0.97 198 + 0.65
-OH-a-17:0 0.57 0.27 + 0.02 nd 0.87 + 038 1.26 + 0.87
Total branched-chain ~ 3.90 2475 £ 0.83 9.61 + 0.56 23.24 +251 2105 £023

Data are presented as mean + SD {n = 2); nd: not detected; tr: trace amount.
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4.2.2.42_ Origin of lipid-bound FAs in activated sludge

Phospholipids, glycolipids, neutral lipids and lipopolysaccharides are major components of lipids, and
could originate from three sources: (i) direct sorption by activated sludge of lipids (Quéméneur and
Marty, 1994, Hwu ef al, 1998), such as other wastewater compounds (Crombie-Quilty and
McLoughlin, 1983; Gueliil et al., 2001); (ii) cell lysis; and (if) metabolism of micro-organisms (Finnerty,
1988; Gaidiero ef al., 1993; King el al, 1977). The FA distribution was relatively complex, possibly
because of these three sources, as well as strong microbial and eukaryotic diversity (Seviour and
Blackhafl, 1999; Amann et al., 1998) combined with environmental parameters, including oxygen, pH
and temperature, which may exert an influence on the FA composition of micro-organisms (O'Leary
and Witkinson, 1988; Zelles ef al,, 1993). Indeed, 14:0, 16:0, 18:0, 16:1n-9, 16:1n-7, 18:1n-7, 18:1n-7{
FAs measured in both EPS and sludge have been found in seawater (Mudge et al., 1998; Parrish ef
al, 1992) and wastewater (Quéméneur and Marty, 1984; Casado et al., 19898; Dignac et al., 2000).
These could originate from vegetable fats, animal fats (Stefanoudaki et al, 2000) and
micro-organisms (Brennan, 1988; Dionisi et al, 1999; O'Leary and Wilkinson, 1988; Rattray, 1988),
unlike lipopolysaccharides which are likely to originate from the cell walls of gram-negative hacteria
(Brennan, 1988; Munford &f al., 1980; Rivera et af., 1988; Wilkinson, 1988).

4.2.2.4.3. Microbial relevance of FA signatures

PLFAs could be a marker of the viable microbial community, as they are quickly degraded by
exogenous and endogenous phospholipases within minuies to hours conce cells die (White et al.,
1979). Qualitatively, the FA profiles of total sludge and exiracted EPS were similar for the Pls, Gls,
NLs and LPS. Terminally—branched FAs such as a-15:0, and in the ~-15:0 detected in the PLFAs of
both EPS and sludges, are characteristic of many gram-positive bacteria (O'Leary and Wilkinson,
1988), but also of some gram-negative bacteria such as the sulphate-reducing bacteria (Boon et al.,
1977). The PLFAs br-17:0, br~17:1 and 10-Me-16:0 found in small amounts in both EPS and sludge
are common in anaerobic sulphate-reducing bacteria of the genera Desulfobacter and Desulfovibrio
(Guckert et al, 1985, Taylor and Parkes, 1983). Tuberculostearic acid (TBSA), which generally
indicates the presence of mycobacteria and actinomycetes (Brennan, 1988), was not observed in
large amounts in EPS or sludge PLFAs, GLFAs or NLFAs. in EPS and sludge, monoenoic 16- and
18-carbon PLFAs are indicative of prokaryotes, and, in particular, 18:1n-7 is considered to result from
anaerobic prokaryotic biosynthesis (Schweizer ef al,, 1989; Wilkinson, 1988). The 18:2n-6, 20:2, 20:3
and 20:4 FAs found in small amounts indicated the presence of microeukaryotes including yeasts and
fungi (Rattray, 1988). Thus, these siudges were made up of a very diverse microbial community, which
included gram-positive and gram-negative bacteria, the Desulfobacter and Desulfovibrio genera of
sulphate-reducing bacteria, actinomycetes, and yeast and fungi. Some relations between the FA

signatures in EPS and sludge and the presumptive bacteria are summarized in Table 4.9.

97



4. Acides gras des agrégsats bivioginues

Table 4.9 : Presumptive origin of phospholipid FAs (PLFA) found in sludge and EPS {(Sample M;).

Fatty acid signatures Presumptive origin References
found in EPS and sludge

br-15:0, 15:0, 15:1, br-17:0, 17:0, 17:1, Bacteria Rajendran ef al. (1997)
br—171 and br-19:1

16:1, 16:0, 1811, cy-17:0and cy-19:0  Gram-negative bacieria Basile ef al. {1995)
a-15:0, 150 ‘Sulphate-reducing bacteria Boon et af. (1977}
br-17:0, br-17:1 and middie-chain Anaerobic Desulfovibrio type Guckert of al. (1985)
monoenoic sulphate-reducing bacteria

Desulfobacter type sulphate-

reducing bacteria Wilkinson (1988)

10-Me-16:0

a-15:0, i-15:0, and 17:0 Gram-positive bacteria O'Leary and Wilkinson (1988}

Tuberculostearic acid (TBSA) Mycobacterium, Actinomycetes Brennan (1988)

16:1 n-7¢, 16:1 n-5t, 18:1 n-7 and Bacteria anaerobic pathway, Bowman et al. (1993)

18:1 n-8¢ Methanotrophs

18:2n-6, 20:2, 20:3 and 20:4 Yeast, fungus, and Rattray (1988)
microeukaryote aerobic .
pathway White ef al. (1996b)

The percentages of monounsaturated FAs were higher in the PLs and GLs of EPS than in the same
fractions of the sludge. The amounts of 3-OH-12:0 and 3-OH-14:0, common for the LPS of
gram-negative bacteria, were also greater in the EPS than in the sludge. Indeed, gram-negative
bacteria are known to excrete LPS extracellularly (Wilkkinson, 1988). in contrast, the proportion of
methyl-branched acids in sludge GLFAs was higher than in EPS GLFAs. Iso- and anteisc-branched
acids are commonly related to gram-positive bacteria and glycolipids to gram-positive actinomycetes
(Brennan, 1988). However, due to the small amount of TBSA, actinomycetes of the genus

Mycobacterium seemed not to be very common in the sludge or the EPS.

The differences in the PLFA profiles of EPS and sludge may also be indicative of differences in the
physiological states of the microbes in the samples. The amount of cy-17:0 was greater in the sludge
PLFAs than in those of the EPS. These cyclopropane FAs are synthesised in particular in the
stationary growth phase or in stress conditions such as low pH, high incubation temperature and ion
concentration {Gorgan and Cronan, 1997). In addition, the ratio of C18 to C16 FAs in sludge PLFAs
was smalier than in those of EPS. The lower ratio of C18 to C16 FAs has been found in free-iving
bacteria as compared to those adhered (Valeur ef al., 1988). The amount of long-chain 2-OH FAs with
22 to 25 carbons was also greater in the LPS of sludge than in that of EPS. Long-chain hydroxy FAs
are found in anaerobic lake sediments (Keinanen et al., 2003).
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4.2.2.4.4. Seasonal effects on EPS lipids

in EPS extracted from sludges collected from the same treatment plant in September and January,
few differences were observed in the FAs of lipid fractions, which could reflect a microbial response,
and could be partly aftributed to bacterial community compositional changes and/or microbial
physiological responses. The wastewater treatment plant was not controlled, and so these differences
could also be attributed to a multi-parametric effect (Table 4.1). The EPS extracted from the sample
collected in January contained more unsaturated PLFAs (16:1n-9, 18:1n-9, 18:1n-7, 18:1n-7t, 18:2n-8)
than that collected in September. This increase could be a typical phenomenon of temperature
adaptation in membrane lipids (Denich ef al., 2003; Nichols ef al.,, 2000; Suutari et al, 1290), which
could not be seen in the NLFAs. In addition, the higher proportion of cyclopropane FAs and ratio of
C18/C16 acids in the EPS PLFAs of the January sample could be related to an adaptation to stress,
such as a temperature decrease and consequently a slower microbial growth (Gorgan and Cronan,
1997; Valeur ef al., 1988). In winter conditions, the bacterial communities seemed to contain more
bacteria in a physiologically stressed state. By contrast, differences in the community structure of
gram-negative bacteria with monoenes (Wilkinson, 1988) can alsc be assumed, due to differences in
the LPS OH-FA profiles of the EPS between January and September. The proportion of gram-positive
bacteria, suggested by the iso- and anfeiso-branched signatures (Brennan, 1988), was elevated in the
August EPS sample compared to that collected in January. The Desulfobacter spp. were found in a
higher proportion in Septernber, and the Desulfovibiro spp. in January, as suggested by the
10-Me-16:0 and br-17:1 signatures (Boon efal., 1977, Taylor and Parkes, 1983).

422 45 Lipids in whole sludges from two different wastewater freatment plants

The comparison of the lipid profiles from iwo wastewater {reatment plants showed differences in
microbial community structures. The PLFAs of Ty guqge from Toul and My siuage from the Maxéville
wastewater treatment plant indicated that both had gram-negative bacteria with monoenes {Nichols et
al., 2000; Wilkinson, 1988) among the dominating microbial groups. However, the M; guage CONtained
methyl-branched FAs more typical for gram-positive bacteria (Brennan, 1988) than T guqge, Whereas
the latter was characterized with eukaryotes having 18:2n-6, 20:2, 20:3 and 20:4 (Rattray, 1988; White
et al., 1986Db). The T, suege Contained fewer bacteria in a stressed physiological state, as suggested by
the low values of the cyclopropane FA signatures and ratio of C,4/C4¢ acids. The wastewater treatment
plants were not controlled, and these differences could be attributed o a multi-parametric effect such
as the wastewater composition, different processes in the two wastewater treatment plants, sludge
age and seasonal effect.

4.2.2.5. Conciusion

In conclusion, our work was aimed at analysing the lipid-bound FAs associated with EPS extracted
from activated sludge. The fractionation of PL, GL, NL and LPS by this method has apparently not

been used before for sludge and EPS analysis. This method showed good repeatability, however,
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except for the single FAs present in very low proportions. Lipid-bound FAs accounted for 1.8% of
extracied EPS, and were distributed as a function of their polarities between GL, PL and NL, andto a
lesser extent LPS. Despite their low proportion, lipids could bring important properties to the EPS,
such as hydrophobicity. Lipid-bound FAs were made up of methyl-branched, saturated, unsaturated
and cyclopropane FAs. The distribution of FAs was variable in the PL, GL, NL and LPS fractions. The
source of lipids associated with EPS remains uncertain. However, on the basis of differences in PLFA
between EPS and sludge, it is tempting to assume that the EPS extraction selectively co-extracled a
group of The aclivated sludge contained a diverse community of micro-organisms such as
gram-negative and gram-positive bacteria, actinomycetes and eukaryotes. Moreover, the unsaturated
PLFAs showed an increase in numbers in winter, and changes in cyclopropane FA signatures and the
ratio of C4/Cys could suggest a more stressed microbial physiological status. The comparison
between the iwo wastewater treatment plants showed that the whole activated sludges were
dominated by similar types of FAs. Nevertheless, some signatures were different, and showed that
one plant contained fewer gram-positive bacteria {as suggested by i-15:0, i-17:0, a-15:0 and a-17.0
signatures) and more microeukaryotes including yeasts and fungi (as suggested hy 18:2n-6 and C20

polyunsaturates) than the other plant, gram-negative bacteria being common io both plants.
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4.3. Analyse des acides gras des sédiments de riviere

4.3.1. Introduction

Dans les eaux naturelles comme l'eau de riviére, le devenir des polluants organiques dépend en partie
de leur adsorption par les matiéres en suspension et les sédiments de riviére. Means et Wijayaratne
(1982) suggérent que les colioides naturels sont importants dans le transport des pesticides (atrazine
et linuron) dans les environnements aquatiques. Les sulfonates d'alkylbenzéne retrouvés dans l'eau
de rivitre & des dizaines de kilométres de leur point de décharge (Rapaport et Eckhoff, 1990)
pourraient étre transportés associés a des colloides naturels. L'adscrption des composeés organiques
dépend des caractéristiques physiques et chimiques des collofdes naturels (Rao et af., 1993) et des
caractéristigues physico-chimiques de 'eau de rivieére (pH et conductivité} (Means et Wijayaratne,
1982).

L'étude cbmparative entre les agrégats fluviaux et les agrégats biologiques trouvés dans les
systtmes industriels révéle une organisation similaire, mais la composition globale est
guantitativement différente {Liss ef al,, 1996). Les particules en suspension sont des structures trés
hétérogénes et dynamiques (Lartiges ef al., 2001), aussi les distributions de taille varient de 2 2 62 ym
{Jorand ef al., 1995b; Rao et al., 1993). Les particules en suspension proviennent de I'agrégation de
micro-flocs et peuvent étre décrits par une géométrie de nature fractale de dimension moyenne 2.4
(Stone et Krishnappan, 2003). Ces pariicules en suspension sont composées de colloides
inorganiques, de débris biogéniques, de celivles bactériennes et de polyméres extracellulaires
(Beveridge et al., 1993; Droppo ef al., 1997; Droppo ef al., 19986, Lartiges ef al., 2001; Leppard, 1997;
Leppard et Burnison, 1990; Liss et al., 19896).

L'analyse de biomarqueurs comme les acides gras des phospholipides a permis de
caractériser la communauté microbienne présente dans de nombreux systemes naturels comme les
sédiments (Mudge et al., 1998, Rajendran et al., 1897; Smoot et Findiay, 2001; Tunlid et al., 1989,
Virtue et al., 1996; White et al., 1979}, les sols (Bai et al., 2000; Frostegard et al., 1991; Zelles et Bai,
1993), les boues activées (Cha ef al., 1999; Conrad ef al., 2003; Werker et Halt, 1988; Werker ef al.,
2003}, les biofilms (Keindnen et al, 2002; Kein&nen et al., 2003; Suutari ef al, 1997), les eaux
naturelles (Mills ef al., 2003; Parrish et al, 1992), le compost (Klamer et Baath, 1998) et |a tourbe
(Ranneklev et Baath, 2003). L'analyse complémentaire des acides gras hydroxylés des
lipopolysaccharides (LPS)} donne une information complémentaire de la communauté bactérienne
présente dans un ecosystéme (Zelies et Bai, 1993), car les LPS entrent essentiellement dans ia
composition de la membrane externe des bactéries a gram négatif (Lideritz ef al., 1982; Wilkinson,
1988). L'analyse des acides gras des LPS dans les biofilms de réseau de distribution d'eau potable
montre une communauté prédominée par les bactéries & gram négatif (Keinénen ef al., 2002), mais
aussi dans les sédiments (Parker of al., 1982), les estuaires et les plages (Saddler et Wardlaw, 1980).
L'analyse des acides gras des phospholipides donne des renseignements complémentaires sur I'état

physiclogique des micro-organismes. Les micro-organismes adaptent 1a composition des acides gras
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des phosphotipides face a des stress environnementaux, comme la variation britale de la température
{de Rosa ef al., 1974; Jahnke et al., 2001; Nichols ef al., 2000; Suutari et al., 1990; Suutari et Laasko,
1994), de la concentration en oxygéne (de Rosa ef al., 1974; Jahnke et Nichols, 1986; Mazumder et
al., 2000), d'un stress chimique (Balagué ef al., 2001; Blank et al., 1891; Halverson et Firestone, 2000;
Heipieper et al., 1992, 1995; Macnaughion et al., 1997, Smith ef al., 2000; Sykkema ef al., 1995) et de
la carence (Guckert ef al., 1986; Wick et al., 2002).

Le but de cette étude était de caractériser et comparer les sédiments et les matiéres en suspension
{MES) de la riviere Moselle en amont et en aval de la zone de rejet de la station de traitement des
eaux usees urbaines de Liverdun (54, France). L'originalité de ce travail repose sur la technigue de
prélévements des matiéres en suspension de l'eau de rivigre par une centrifugation en continu
directement sur le terrain. Aussi, nous avons mesuré les acides gras des phospholipides (PL), des
glycolipides (GL), des fipides neutres (NL) et les acides gras hydroxylés en position 2- et 3- des
lipopolysaccharides (LPS). Pour des raisons pratiques, 'étude des acides gras a été limitée & ceux
ayant un nombre d'atomes de carbone entre 14 et 20 pour les PL, GL et NL. Les lipides ont éié
extraits des sédiments et des MES par une combinaison de solvants organiques (Bligh et Dyer, 1959)
et fractionnés sur une colonne de silice activée {King ef al., 1977) et le contenu des acides gras de
chacune des fractions a éé déterminé par une chromatographie en phase gazeuse couplée a un
spectromeétre de masse (Keinanen et al, 2002). Afin de simpiifier l'importante quantité de données
concernant les acides gras, les résultats ont &té traités par une analyse statistique muitivariée de type

analyse des composantes principales afin de réduire le nombre de variables.

Protocole

‘Des sédiments de riviére et des matiéres en suspension ont été prélevés en amont (le 06 aoit 2003)
et en aval (le 05 aolt 2003) de la zone de rejet de la station d'épuration de tratements des eaux
usées urbaines de Liverdun (54, France) pendant une période de forte sécheresse (Figure 4.3).

Les sédiments ont été prélevés manuellement avec une louche en atuminium a 1,5 m du bord
de la rive et a une profondeur d'eau de 1,5 m aprés élimination des gros débris (galets) déposés sur le
fond de la riviere. Les sédiments ont été séparés avec un tamis de 2 mm de maille et ont &té placés
dans un réfrigérateur a 8 °C jusqu'au retour au laboratoire. Les sédiments ont ensuite été congelés a

-80 °C et Iyophilisés.
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g

Commune de Liverdun Rejet de 1a station de

fraitement
Moselle

Am

Figure 4. 3 : Zones de prélévement situés en amont (Am) et en aval (Av) de la zone de rejet de la

station de traitement des eaux usées urbaines de Liverdun.

Les préldvements de matiéres en suspension (MES) ont été effectues a l'aide d'un tuyau

muni d'un flotteur et d'une pompe a eaua 4 m du bord de 1a rive et entre 20 4 30 e¢m sous la surface
de l'eau et & une distance d'au moeins 1,5 m du fond de la riviére. Les MES ont été récupérées dans
f'eau de riviére par une centrifugation (Cepa Padberg, Allemagne) a 17000 tours min” en continu 2 la
température ambiante. Le débit de pompage de Yeau de rividre a été réglé a2 1 m® h™'. Aprés 5 h de
pompage (soit un prélévement de 5000 L d'eau de riviére) et de centrifugation, les MES ont été
recueillies en récupérant les frois bandes de téflon qui tapissent les parois du séparateur placés dans
la centrifugeuse. Les MES ont été placées dans des flacons en verre préalablement passées 3
550 °C pendant 3,5 h pour éviter les risques de contamination et ont été placés a 8 °C jusqu'au retour
au laboratoire, puis les MES ont été congelées & —80 °C et lyophilisées.
Les flacons contenant les MES et les sédiments lyophilisés sont hermétiguement fermés sous un flux
d'azote pour éviter les risques d'oxydation des acides gras. Les lipides ont été extraits des sédiments
et des MES (cf. § 3.8.1) séparés en fonction de leur polarité sur une colonne de silice activée en
phospholipides (PL), glycolipides (GL), lipides neutres (NL) et lipopolysaccharides (LPS) (cf § 3.8.2 et
§ 3.8.3) et ces fractions ont été analysées par chromatographie en phase gazeuse couplée a un
spectrometre de masse {(cf. § 3.8.4). Les résultats de Fanalyse des acides gras ont été traités par une
analyse des composantes principales (¢f. § 3.9.2).

De l'eau de nviére a été prélevée et caractérisée au début et a Ia fin de la période de
prélevement des matieres en suspension par les mesures de la température, de la turbidité, des
matigres séches et volatiles, le pH, la conductivité, la concentration en oxygéne et le carbone
organique dissous (cf. § 3.3). Les prélévements d'eau de riviére ont été effectués entre ia crépine de

prélévement et la pompe de prélévement de F'eau de riviére.
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4.3.2. Caractéristiques globales de I'eau de riviére et des matiéres en suspension (MES)
au lieu des prélévements

L'eau de riviére au niveau des deux zones de prélévements présente des caractéristiques similaires
(Tableau 4.10). Les valeurs moyennes des parameétres mesurés varient légérement au cours de la

journée.

Tableau 4.10 ; Caractéristiques de 'eau de riviére au cours des prélévements {Moyenne + écart-type ;

n = 3 mesuwres).

Prélévement Amont Aval
Température air (°C) 29,2 30426
Température eau (°C) 269+09 265206
pH 830, 8,6+ 0,1
Conductivité (uS em™) 530 2 526 + 3
Turbidité (NTU) 103 8,5+0,5
Oxygene (mg L™) 38+0,3 45+13
COD (mgL™) 54 +0,1 6,8+0,3
TS (mg L™ 550 + 68 525 + 43
VS (mg L) 122 + 26 100 + 33

Les matiéres en suspension et les sédiments de riviére ont été caractérisés par Aude-Valérie Jung et
Philippe Lambert du Laboratoire Environnement et Minéralurgie (LEM, UMR 7569 CNRS-INPL,
France) dans le cadre de leur &tude. Aussi, le matériel et les méthodes expérimentales ne sont pas
détailiées et seuls les resuitats marquants concernant ces caractérisations sont présentés dans ce
manuscrit.

La comparaison des spectres infra-rouge a transformeée de Fourrier, rayons X et de

fluorescence des MES prelevées en amont et en aval ne montre pas de différence qualitative. A titre
d'exemple, les spectres infra-rouge a transformée de Fourrier réalisé en mode transmission des MES
prélevées en amont sf en aval sont présentéé dans la Figure 4.4.
Par contre, 'analyse des cations des MES amont et aval par spectrométrie de masse et d'émission
montre quelques différences quantitatives pour certains métaux (Tableau 4.11). D'une fagon
marquante, les matiéres en suspension (MES) prélevées en aval contiennent 4,8 fois plus de Cd,
4 fois plus de Cu, 2,6 fois plus de Ni, 5,9 fois plus de Zn et 5,7 fois plus de Pb que les MES amont.
Ces métaux lourds sont certainement rejetés dans la riviére avec les eaux usées et originaires, pour
certains d'enfre eux, des conduites de distribution d'eau pour le cuivre ou d'alliages pour le Niet le Zn
{Carr et Herr, 1989).
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Figure 4.4: Specires infra-rouge a fransformée de Fourmier réalisé en transmission des MES

prélevées en amont et en aval de la zone de rejet de la station d'épuration.

Tableau 4.11 : Quantités des métaux (g L") montrant des différences entre les MES prélevées en

amont et en aval de la zone de rejet de la station d'épuration.

MES Amont Aval
Cd 0,12 0,57
Cu 2,45 9,82
Ni 3,27 8,51

Pb Total <LD 0,06
Zn 18,09 106,13

LD : Limite de Détection

La séparation des différents constituants des sédiments en fonction de leur vitesse de sédimentation
dans une colonne de caractéristiques définies et ainsi de leur taille montre gue les sédiments de
riviere sont essentiellement composés de sable fin et grossier {Tableau 4.12). Néanmoins, les
sédiments de la zone aval possédent une preportion supérieure de sable fin, du méme ordre de
grandeur pour les argiles et inférieure pour les limons fins et grossiers et les sables grossiers. Cette
distribution des constituants dans les différentes fractions peut étre dues a la configuration du fit
mineur de la riviere (la partie immergée du pied de la herge éfait nettement moins pentue pour le
prélévement aval qu'amont). De plus, les spectres rayon X des sédiments amont et aval sont

similaires.
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Tableau 4.12 : Séparation des constituants des sédiments prélevés en amont et en aval de la zone de
rejet de la station d'épuration en fonction de leur taille. (Sables : particules de granulométrie comprise
enire 50 um et 2 mm ; Limons : 2 & 50 ym ; Argifes : < 2 ym (Robert, 1996)).

Proportions (%) Amont Aval
Sables fins 364 61,2
Sables grossiers 25,4 14,0
Limons fins 6,6 4.1
Limons grossiers 5,1 4.1
Argiles 3,4 472
Particules > 50 pm 23,1 12,4

4.3.3. Composition des lipides des sédiments de riviére et des matiéres en suspension
(MES)

La quantité d’acides gras dans les MES est supérieure a celle dans les sédiments probablement du
fait d'une part minérale plus importante dans les sediments que dans les MES. De plus, les
prétévements amont (sédimenis et MES) contiennent une quantité moins importante d'acides gras
gue les prélévements aval (sédiments et MES) (Tableau 4.13).

Les prélévements réalisés en aval de la zone de rejet de la station d'épuration contiennent
une plus grande quantité d'acides gras que la zone amont suggérant une influence de la zone de rejet
de |a station d'épuration de Liverdun renforcé par la présence des métaux lourds mesurés en guantité
plus importante dans les MES aval. Néanmoins, les prélévements ont été effectués pendant une
période de canicule occasionnant un débit de la rivigre trés faible (non mesurable expérimentalernent)
suggérant une stagnation des eaux au niveau de la zone de rejet. Des débits épisodiquement plus
importants sont ioutefois cbservés visuellement lors de 'ouverture de I'écluse présente en aval des
zones de prélévements. De plus, le débit des eaux usées épurées était de 820 m® ' et les
caractéristiques des eaux usées épurées étaient de 4,5 mg L' de matiéres séches en suspension et

une demande chimigue en oxygéne de 74,7 mg L.

Dans tous les échantilions (MES et sédiments), des phospholipides {PL), des glycolipides (GL) et des
lipides neutres (NL) sont déterminés, mais aucun lipopolysaccharide (LPS} n'a pu éfre mis en
évidence (Tableau 4.4). Les PL sont majoritaires, en proportion, dans les sédiments, suivi des GL et
des NL et cetie tendance est curieusement inversée pour les MES. Les proportions de PL, GL et de
NL entre les préléevements amont et aval pour les MES ou les sédiments sont du méme ordre de
grandeur, mais significativement différents au seuil de probabilité de 95 % (p < 0,05). De méme, la
comparaison par uh test de Student sur I'ensemble des PL, GL et NL montre gue les sédiments amont

ou aval sont significativement différents au seuil de probabilité de 99 % des MES amont ou aval.
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Tableau 4.13 . Quantités de lipides et proportions de phospholipides (PL)}, de glycolipides {GL), de
lipides neutres et de lipopolysaccharides (LPS) dans les sédiments et les matiéres en suspension de

riviere en amont et en aval de la zone de rejet d'eaux usées épurées de la station d'épuration.

Sédiments Matiéres en suspension
Amont Aval Amont Aval
Acides gras 6817 122186 54746 + 5705 85320 1 4094
(ug g de lyophifisat)
PL (%) 57,1+13 474+ 16 16,3+ 0,9 11,2+0,4
GL (%) 23017 28105 _ 34510 291108
NL (%) 19,8122 244113 492 +06 59713
LPS (%) nd nd nd nd

nd : non détecté ; Moyenne t écart-type {n = 3 mesures).

Les quantités respectives d'acides gras des PL mesurées dans les sédiments amont, les sédiments
aval, les MES amont et les MES aval sont de 38,7, 57,9, 8923,6 et 9560,6 ug g‘1 de lyophilisat. 1l
n'est pas possible de revenir & la conceniration d'acides gras présente dans les eaux de riviére car la
totalite des MES n'a pas pu éfre récupérée a lintérieure de la centrifugeuse, ¢e qui induit une erreur
importante dans la détermination de la masse des MES obtenue aprés 5 h de centrifugation en
continu.

Ces valeurs s'écartent largement de celles obtenues dans les sédiments marins dans lesquels
les acides gras des PL représentaient 0,7 2 1,1 pg g de sédiment sec (Rajendran et af., 1997). Ces
quantités plus importantes peuvent étre dues au fait que la température de l'eau de nviére est plus
élevée ce qui favorise la croissance des algues et des micro—organismes. L'estimation de la quantité
de biomasse basée sur fa quantité de PL n'a pas été réalisée car les échantilons issus de
'environnement contiennent une grande diversité de micro-organismes, a laquelle s'sjoute la
contribution des eucaryotes et des pollutions anthropiques éventuelles. Gérin et Goutx {(1993) et
Goutx (1994) montrent que les quantités de lipides dans des eaux de mer sont variables et varient de
9 & 113 ug L pour la fraction soluble et de 3 & 84 Hg L™ pour 1a fraction particulaire. Gérin et Goutx
(1993) et Goutx (1994) proposent qu'un écosystéme jeune posséde une proportion importante de
phospholipides (constituants membranaires) et faible de lipides neutres (constituants de réserves),
alors qu'un écosystéme mature posséde une proporiion plus importante de lipides neutres et plus
faible de PL. Ceci sous-entendrait gue les sédiments constitueraient plutét un écosystéme jeune, alors

gue les MES formeraient plutdt un écosystéme mature.

4.3.4. Comparaison des zones de prélévements (amont et aval) par une analyse en
composantes principales (ACP)

L'ensemble des acides gras peut étre comparé simultanément par le traitement des données par une
analyse statistique multivariée du type analyse en composantes principales. Cette analyse des acides
gras des PL est largement utilisée pour séparer des échantillons de sols (Bai ef al, 2000), de
sédiments (Keindnen ef af., 2002; White ef al., 1996b), de compost (Klamer and B&ath, 1998). Mais, le
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4, Acides gras des agrégsts biologigues

traitement des données par une ACP permet également le suivi de ia dynamique d'une population
bactérienne (Werker and Hall, 2001), de différencier des communautés bactériennes modéles (Haack
et al., 1994) et la séparation d'une biomasse en suspension d'une biomasse sous forme de biofiims
(Werker and Hall, 1998). Aussi, les échantillons de sédiments {(amont et aval) et de MES {amont et
aval) sont séparés en fonction de la composition des acides gras de chacune des fractions (PL, GL
ouw/et NL) par une analyse des composantes principales. Les proportions des différents acides gras
des PL, des GL et des NL sont présentés dans les Tableaux 4.14, 4.15. et 4.16 {pages 102, 103 et
104). Les analyses ACP reposent sur la présence ou l'absence des acides gras et sont réalisées en

utilisant les valeurs de chaque acide gras (pourcentage des acides gras totaux).

L'analyse en composantes principales en utilisant 'ensemble des acides gras des PL permet
{i) selon la composante principale 1, qui explique 74,6 % des résultats, de faire la séparation entre les
MES et les sédiments : les MES possédent des valeurs de scores négatives et les sédiments des
valeurs de scores positives et (ii) seion la composante principale 2, qui expliqgue 14,6 % des résultats,
de séparer de la zone de prélevement amont et aval (Figure 4.5). De plus, chacun des réplicats de
chaque échantillon (MES et sédiments) a été traité indépendamment par une analyse en
composantes principales. La Figure 4.5 montre gue les triplicats de chacun des échantillons sont

proches et ainsi sont considérés homogénes.

L es acides gras 18:0, i-13:0, i-14:0, i-15:0, i-16:0, i-17:0, a-13:0, a-15:0, a-17:0, br-19:1, 15:1, 16:1n-5,
16:1n-71, 16:1n-7¢, 16:1n-9, 18:1n-5, 18:1n-7, 20:1, 20:4°, ¢y-17:0 et cy-19:0 des PL sont plus
communément trouvés dans les sédiments que les MES (Figure 4.6). Par contre, les acides gras
16:0, 20:0, 14:1, br-15:1, 18:1n-8, 18:2 et 18:3 sont plutdt caractéristiques des MES prélevées en
amont et les acides gras 14:0, 15:0, TBSA, br-17:0, 16:3, 20:3 et 20:4° sont plutdt caractéristiques
des MES prélevées en aval.
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Composante principale 2 (14,6 %)
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Figure 4.5 : Représentation des valeurs des scores des différents échantilions (Sédiments amont (A)
et aval (#) et Matiéres en suspension amont (A) et aval (<)) dans l'espace vectoriel des

composantes principales 1 et 2 obtenus par une analyse en composantes principales & partir des
acides gras des phospholipides.
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Figure 4.6 . Représentation des valeurs de "loading" des acides gras des phospholipides des

différents échantillons dans le repére composante principale 1 — composante principale 2.
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La séparation d'échantilion par une analyse en composantes principales reposant sur la présence ou
l'absence des acides gras des GL et des NL a été également envisagée et montre que la composition
des acides gras des GL (Figure 4.7) ou des NL (Figure 4.8) permet également la séparation des 4
types d'échantillons. Les triplicats sont plus homogénes dans le cas des NL que des GL. Les matiéres
en suspension amont et avat sont moins bien séparées par 'ACP quand les acides gras des lipides
neutres sont utiisés, mais les acides gras des lipides neutres permetient de mieux séparer les
sédiments amont et aval. Les acides gras des GL 14:0, 16:0, i-16:0, br-17:0, 16 :1n-7t, 16:1n-9, 18:1n-
9, 16:3, 18:3 et 20:3 sont plus communs dans les matidres en suspension. De méme, les acides gras
des NL 16:0, 17:0, i-16:0, 16:1n-Tc, 16:1n-7t, 16:3, 18:3, 20:3 et 20:4 sont pluidt caractéristigues des

matieres en suspension.
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Composante principale 1 (69,9 %)

Figure 4. 7 : Représentation des valeurs des scores des différents échantillons (Sédiments amont (A)
et aval (), Matiéres en suspension amont (A) et aval (<)) dans I'espace vectorie! des composantes

principates 1 et 2 obtenus par une analyse en composantes principales a partir des acides gras des
glycolipides.

Lintégralite des acides gras des PL, des GL et des NL permet également de séparer clairement les 4
échantillons, mais n'apporte pas plus d'informations supplémentaires que I'analyse seulement basée
sur les acides gras des PL par ACP. De plus, il n'est pas possible de répartir les différents acides gras
des PL, GL et NL entre les échantillons comme pour le cas des PL car I'importante quantité d'acides

gras reportée sur la représentation graphique est difficilement lisible.
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Composante principale 1 (68,8 %)

Figure 4. 8 : Représentation des valeurs des scores des différents échantillons (Sédiments amont (A)
el aval (#), Matieéres en suspension amont (A) et aval (<)) dans l'espace vectoriel des composantes

principales 1 et 2 obtenus par une analyse en composanies principales a partir des acides gras des
lipides neutres.
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4 Acides gras des agrégals bickgiues

Tableau 4.14 : Proportions (% en masse} des acides gras des phospholipides des sédiments et des

matiéres en suspension de riviére en aval et en amont de a zone de rejet de la station de Liverdun

(Moyenne # Ecart-type, n=3 mesures).

a

trouvés dans les boues ; °: acide gras identique & celui présent dans les boues.

Sédiments Matiéres en suspension

Aval Amont Aval Amont
Saturés
14:0 3,51 = 0,34 266 = 0,090 12,70 z 0,62 10,70 x 0,89
15:0 1,31 + 0,03 1,08 = 0,03 1,52 = 0,05 1,39 = 0,08
16:0 2259+ 044 20,56 + 0,84 33,07 = 0,12 31,96 + 0,10
18:0 2,39 = 0,06 3,49 zx 0,61 1,84 = 0,05 267 0861
20.0 0,26 + 0,05 0,34 =+ 0,06 0,30 + 0,01 0,30 +004
Total Safurés 30,06 £ 0,68 2813 £ 1,44 4943 x 0,60 47,01 + 042
Ramifiés
i-13:0 015 = 0,01 012 + 01 0,056 & 0,00 0,08 + 0,01
+14:0 1,28 = 0,02 1,02 + 0,08 064 + 007 1,03 £ 0,08
i-15:0 544 + 0,11 534 =+ 0728 1,38 + 0,12 228 x015
i-16:0 1,24 £ 0,10 1,28 = 0,07 0,81 = 0,07 093 =0,
i-17:0 1,29 + 0,03 123 + 0,02 0,72 + 0,04 0,79 + 0,05
a-13:0 0,10 = 0,01 0,07 + 0,01 0,10 = 0,01 0,02 =+ 0,00
a-15:0 550 = 0,02 587 % 0,28 052 £ 0,06 0,87 £ 0,06
a-17:0 1,07 £ 0,02 1,15 =+ 0,05 0,11 = 0,01 0,17 0,04
br-15:1 0,33 + 0,05 032 + 010 0,31 £ 0,056 054 1008
br-17:0 nd nd 029 = 0,1 015 =025
br-19:1 0,59 + 0,06 061 % 0,07 0,27 £ 004 018 0,16
TBSA 020 £ 0,03 0,14 % 0,01 0,41 + 0,05 0,05 =z 0,01
Total ramifiés 16,27+ 012 16,22 = 0.62 501 + 042 6,35 + 031
Insaturés
14:14 0,07 = 0,00 0,07 % 0,01 0,06 + 0,00 0,10 % 0,02
br-15:1 0,33 £ 0,05 0,32 x 0,10 0,31 + 0,05 0,54 +0,08
15:1 0,38 £ 0,03 0,31 = 0,02 0,09 =+ 0,01 0,12 = 0,03
16:1n-5 2,31 + 0,06 3,09 =028 0,60 = 0,04 0,92 =+ 0,08
16:1n-7¢c 23,01+ 1,41 2106 0,84 2075 & 0,32 18,30 = 1,20
16:1n-7¢ 1,29 + 0,01 1,08 = 0,15 nd 1,61 £ 0,16
16:1n-9 1,28 = 0,21 1,42 + 0,18 014 £ 005 026 =006
16:3 136 + 0,17 085 + 0,28 1,80 + 0,03 1,35 + 0,086
18:1n-5 0,15 £ 0,05 0,15 = 0,02 nd 0,04 0,03
18:1n-7 8,81 = 0,40 993 028 3,83 + 0,36 498 0,34
18:1n-9 502 £ 021 582 # 0,38 9,29 + 0,19 10,27 + 0,71
18:2 150 + 0,04 217 £ 0,38 4,37 x 019 409 =+ 0,33
18:3 nd nd 0,94 =z 0,07 0,78 0,09
br-19:1 0,58 + 0,06 0,61 + 0,07 0,27 + 0,04 0,18 £ 0,16
20:1 154 & 044 3,36 £ 0,21 0,65 %= 0,04 0,86 =+ 054
20:3 nd nd 020 + 0,03 0,14 =+ 0,02
20:4° nd nd 092 + 0,07 0,72 0,03
20:4° 295 + 0,06 250 =013 0,94 = 0,06 1,00 +0,02
Tofal insaturés 5060+ 013 5272 + 091 4516 £ 0,35 46,26 + 0,65
Cyclopropanes
cy-17.0 0,70 £ 0,05 0,67 = 0,10 0,20 + 0,01 023 £ 0,01
cy-17:0 1,93 = 0,44 1,76 £ 0,12 0,15 £ 0,06 tr
cy-19:0 0,44 + 0,03 050 + 0,02 0,05 + 0,00 008 =+ 0,01
Total cyclopropane 3,07 + 0,51 292 £ 002 039 + 005 0,38 =+ 007

et °: position de la double liaison différente, mais non identifiée ; ® : acide gras différent des 20:4
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Tableau 4.15 : Proportions (% en masse) des acides gras des glycolipides des sédiments et des
matiéres en suspension de riviere en aval et en amont de la zone de rejet de la station de Liverdun
(Moyenne * Ecart-type, n=3 mesures).

Sédiment Matiéres en suspension

Aval Amont Aval Amont
Saturés
140 492 +012 488 £ 0,18 12,76 £ 0,30 14,16 + 0,31
15:0 202 £016 1,38 + 0,08 1,07 + 0,06 1,02 + 0,03
16:0 2491 20,35 23,52 + 0,52 3083 £ 237 28,04 £ 0,59
17:0 0,86 028 093 + 0,02 0,17 + 0,08 0,23 + 0,02
18:0 444 +04% 382 + 330 0,63 + 0,03 0,85 + 0,10
20:0 1,55 £0,08 1,22 + 013 nd nd
Total safurés 3870+0,62 3576 £ 364 4556 = 242 4431 + 0,26
Ramifiés
-13:0 0,09 +0,02 0,07 % 0,02 nd 0,01 % 0,00
+14:0 0,36 £0,01 042 = 0,02 0,05 + 0,02 0,10 £ 0,1
i-15:0 201 x010 258 + 023 021 £ 0,05 043 + 0,05
i-16:0 0,71 +0,06 1,04 = 0,06 230 £ 0,44 3,20 + 026
-17:0 0,84 +0,11 1,15 £ 0,06 0,40 + 0,35 0,56 + 0,01
a-13:.0 tr ir nd nd
a-15.0 1,36 £0,02 177 + 024 fr 0,08 + 0,00
a-17:0 049 +0,02 078 + 0,08 nd nd
br-15:1 0,00 0,01 0,09 + 0,01 tr 0,04 = 0,01
br-17:0 nd nd 031 = 0,27 061 = 0,17
br-19:1 tr 0,02 + 0,04 tr nd
TBSA nd nd nd nd
Total ramifiés 595 £0,08 7,84 + 038 331 = 1,16 510 % 032
Insaturés
14:1 tr ir tr 0,12 + 0,02
br-15:1 0,09 £0,01 0,08 = 0,01 ir 004 £ 0,01
15:1 0,19 +0,05 tr tr 0,03 % 0,00
16:1n-5 070 013 1,08 + 0,086 021 + 019 0,30 = 0,09
16:1n-7¢ 2932075 2914 + 1556 21,03 £ 1,31 19,42 + 0,64
16:1n-7t 220 £020 1,50 x 0,31 781 £ 215 7.08 + 0,41
16:1n-9 fr 0,29 + 015 0,29 = 0,25 0,66 % 0,10
16:3 3,93 20,56 238 + 029 629 + 044 6,88 % 0,11
18:1n-5 hd nd nd nd
18:1n-7 209 030 288 + 0,38 026 = 044 0,36 * 0,63
18:1n-9 438 017 586 * 064 712 * 0,53 8,57 + 0,67
18:2 234 +013 376 + 0,36 1,18 + 0,05 1,31 = 0,07
18:3 0,53 0,07 0,37 = 0,03 275 + 028 227 + 0,02
br-19:1 tr fr tr nd
20:1 0,41 031 0,35 0,30 tr nd
20:3 tr ir 3,84 £ 055 351 £ 0,09
20:4% tr fr tr nd
20:4° 7,99 019 754 + 024 0,06 = 0,06 nd
Total insaturés 54,44 +0,49 5553 + 343 5104 + 1,19 50,56 + 0,06
Cyclopropanes
cy-17:0 0,56 £+0,056 0,32 + 0,13 tr tr
cy-17:0 0,35 +0,30 0,55 + 0,00 tr nd
cy-19:.0 0,02 £0,03 nd nd nd
Total cyclopropane 0,92 022 087 + 017 (009 + 008 0,02 + 0,04

= position de fa double liaison difféerente, mais non identifigée ; ®: acide gras différent des 20:4

trouvés dans les boues ; ° : acide gras identique a celui présent dans les boues.
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Tableau 4.16 : Proportions (% en masse) des acides gras des lipides neutres des sédiments et des

matiéres en suspension de riviére en aval et en amont de la zone de rejet de la station de Liverdun

{Moyenne + Ecart-type, n=3 mesures).

Sédiment Matiéres en suspension

Aval Amont Aval Amont
Saturés
14:0 851 + 028 6,67 +026 1053 £024 10,37 + 0,21
15:0 279 = 022 208 0,20 1,55 0,04 1,76 % 0,07
16:0 2731 + 1,75 2716 + 1,46 3452 +0,70 36,01 + 0,16
170 nd nd 027 001 035 £ 001
18:0 238 £ 023 1,97 = 0,15 065 +£0,09 1,50 = 008
20:0 1,22 + 0,21 0,81 £ 0,08 0,27 +0,23 nd
Total saturés 40,22 = 2,15 3859 + 157 48,09 0,79 4998 x 0,46
Ramifiés
i-13:0 0,36 = 0,07 0,40 £ 002 nd nd
-14:0 0,36 + 0,05 0,45 * 0,05 007 +0,01 018 % 0,02
i-15:0 213 = 0,10 247 026 018 001 0,32 = 0,01
i-16:0 060 % 0,04 0,50 £ 0,43 081 20,09 0,83 + 012
i-17:0 0,9 * 024 273 +272 042 +006 0,59 + 0,03
a-13:0 255 + 0,60 1,91 + 176 nd nd
a-15:.0 . 3,03 £ 024 408 =170 005 0,01 0,08 =001
a-17:0 1,26 + 0,18 1,88 + 040 001 £001 006 + 0,00
br-17.0 nd 099 = 0,20 nd nd
br-15:1 031 + 027 0,34 £ 0,31 004 001 006 % 0,01
br-19:1 nd nd nd nd
TBSA 0,18 = 0,16 0,22 +£0,19 nd nd
Total ramifiés 11,42 £ 0,90 1573 x 547 1,54 005 208 012
Insaturés
14:1 ne nd nd nd
br-15:1 0,31 = 0,27 0,34 = 0,31 004 001 0,086 + 0,01
15:1 1,40 = 1,22 1,25 + 1,08 0,07 £00t 006 x 0,00
16:1n-5 0,78 + 0,15 086 x 014 0,40 0,08 039 = 010
16:1n-7¢ 2536 £ 1,31 2365 £ 159 30,08 £053 2809 + 0,25
16:1n-71 141 = 0,12 126 020 301 £031 2868 * 0,37
16:1n-9 nd tr nd nd
16:3 1,20 + 0,05 1,00 =014 247 011 199 £ 0,14
18:1n-5 nd nd nd nd
18:1n-7 1,97 = 0,30 3,58 + 0,33 084 +£015 117 £ 014
18:1n-9 384. £ 064 549 + 0,72 489 022 580 % 0,14
18:2 400 x 251 3.28 £ 062 1,33 £0,03 1,33 * 0,01
18:3 tr nd 0,27 £004 016 % 0,00
br-19:1 nd nd nd nd
20:1 094 *+ 102 0,19 + 033 0,05 +0,08 nd
20:3 218 + 1,52 042 % 036 6,04 029 560 + 018
20:4° - nd nd 032 005 0,19 = 0,05
20:4° 255 = 0,57 166 + 014 0,31t 005 025 = 0,01
Total insaturés 4506 + 3,66 43,02 + 334 5024 068 47,78 £ 032
Cyclopropanes
cy-17:0 1,89 + 0,19 1,86 + 022 tr 0,12 £ 0,01
cy-19.0 0,51 * 0,45 0,53 + 0,46 nd nd
Total cyclopropane 2,40 * 0,63 266 + 060 0,12 007 016 % 003

a

trouvés dans les boues ; ° : acide gras identigue a celui présent dans les boues.

et : position de la double liaison différente mais non identifiée ; ®: acide gras différent des 20:4
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4.3.4.1. Composition des acides gras des phospholipides (PL) des échantilions

Les profils obtenus en CPG-SM des échantilions de sédiments et de MES révélent une importante
diversité d'acides gras présents avec un nombre d'atomes de carbones qui varie entre 14 et 20. 36
acides gras identiques sont cherchés dans chacune des classes (PL, GL et NL). Les acides gras sont
séparés en saturés, insaturés, ramifiés (en position iso-, antéiso- ou centrale) et cyclopropane
(Tableaux 4.14, 4.15 et 4.16).

Les matliéres en suspension contiennent une proportion plus importante d'acides gras saturés (en
moyenne 48 %)} que les sédiments (en moyenne 29 %) et ceci pour les deux points de prélévement
amont et avai (Tableau 4.14). Les sédiments contiennent un peu plus d'acides gras insaturés (81,7 %)
que les matieres en suspension (45,7 %). Ainsi, le rapport des acides gras insaturés et saturés est
1,9 fois supérieur pour les sédiments (1,78) que les matiéres en suspension (0,95) (Tableau 4.17). De
méme, les sédiments contiennent plus d'acides gras ramifiés (16.3 %) que les matiéres en suspension
(5,7 %)

Les profils des acides gras des PL sont simiiaires entre les deux points de prélévements pour les
sédiments de riviere et les matiéres en suspension, mais certains acides gras different en proportion.
Les 6 acides gras 16:0, 16:1n-7¢, 18:1n-7, a-15:0, i-15:0 et 18:1n-9 représentent 70,4 et 68,6 % du
total des acides gras des PL dans les sédiments de riviere en amont et en aval de ia zone de rejet de
la station de Liverdun (Tableau 4.14), alors que les 3 acides gras 16:0, 16:1n-7¢, 18:1n-8 représentent
respectivement 80,5 et 63,1 % du total des acides gras des PL des matieres en suspension amont et
aval. Les acides gras ramifiés des sédiments sont essentiellement composés des acides gras i-15:0 et
a-15:0 représentant environ 70 % des acides gras ramifiés. Le rapport des acides gras antéiso- et iso-
est plus important dans les sédiments (0,9} que dans les matiéres en suspension (0,3) (Tableau 4.17).
Les acides gras br-17:0, 18:3, 20:4 et 20:3 ne sont pas déterminés dans les sédiments de riviére ef
les acides gras 16:1n-7t et 18:1n-5 ne sont pas déterminés dans les matiéres en suspension pour le
préiévement amont.

Tableau 4.17 - Rappotts acides gras antéisofiso, insaturés/saturés, C16/C18, 16:1n-71/16:1h-7c,
cy-19:0/18:1n-7 et cy-17:0/16:1n-7¢

Sédiments Matieres en suspension
Amont Aval Amont Aval

antéisofiso 0,892 + 0,01 0,82 £ 0,01 0,25 +0.01 0,26 + 0,00
insaturés/Saturés 1,88 £ 0,12 1,68 0,04 0,98 + 0,02 0,91£0,02
C16/C18 224£019 2,91+£020 240+0,26 2,78+ 0,10

16:1n-7t116:1n-7¢ 0,05 + 0,01 0,06 £ 0,01 0,09 £ 0,01 -
cy-12:0/18:1n-7 0,05+ 0,01 0,05 0,01 0,02 + 0,01 0,01+ 0,01
cy-17:0/16:1n-7c 0,12 £ 0,01 0,12+ 0,03 0,02 £ 0,01 0,02 + 0,01
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4.3.4.1.1. Informations taxonomigues obtenues par la comparaison des acides gras des
phospholipides

Les acides gras des PL sont largement utilisés pour caractériser la communauté bactérienne présente
dans des échantillons environnementaux {Conrad et al., 2003; Haack ef al., 1994; Rajendran ef al,,
1997). Ainsi, les sédiments (amont et avai) contiennent plus d'acides gras saturés ramifiés en position
terminale (a-15:0, a-17:0, i-15:0 et i-17.0) et de fait sans doute plus de bactéries & gram posttif que les -
matiéres en suspension (amont et aval). En effet, les acides gras ramifiés en position terminale
comme les acides gras iso- et antéiso- sont considérés étre des indicateurs de la présence des
bactéries & gram posifif dans les échantillons (Basile et al., 1995; O'Leary et Wilkinson, 1988; Zelles et
Bai, 1993), mais aussi des bactéries sulfato-réductrices (Boon et al, 1977) et sont absents des
bactéries & gram négatif (Gharaibeh et Voorhees, 19986). White et al. (1979) montrent la présence des
Clostridium dans les sédiments. La séparation des bactéries a gram posifif et 2 gram négatif sur la
base de la totalité des profils des acides gras des phospholipides est néanmoins possible {Ingram et
al., 2003; Whittaker et al., 2003). Les acides gras 14:0, 16:1, 18:1, 15:0, cy-19:0 et ¢cy-17:0 et la forte
proportion de I'acide gras 16:0 présents dans tous nos échantillons sont caractéristiques des bactéries
a gram négatif (Barshick et al., 1999; Basile ef al., 1995, Gharaibeh et Voorhees, 1996). Les acides
gras mono-énoiques comme 16:1 et 17:1 présents dans nos échantilions sont considérés comme des
biomarqueurs des bactéries a gram negatif (Wilkinson, 1988). Cependant, les acides gras hydroxylés
en position 2 et 3 des lipopolysaccharides, sont caractéristiques des bactéries a gram négatif (Luderitz
et al, 1982). Les LPS sont généralement mesurés dans les sédiments (Keinanen et al., 2003; White
et al., 1996b), néanmoins ils sont facilement dégradés dans les sédiments des estuaires (Saddler et
Wardlaw, 1980), ce qui peut expliquer fe fait qu'ls ne sont pas déterminés dans nos essais ou que
leur guantité était trop faible. La présence d'une proportion plus importante de l'acide gras
monoénoigue 18:1n-7 et des acides gras avec un nombre impair d'atomes de carbone dans les
sédiments gue dans les MES signifie gue les sédiments contiennent plus de bactéries anaérobies que
les MES (Edlung et al., 1985; Wikinson, 1988). Ces biomarqueurs sont aussi présents dans les
sédiments marins de ‘Le vivier sur mer' (Meziane et Tsuchiya, 2002). Les acides gras 16:1n-7c sont
trouvés chez ies espéces de Thiobaciflus, les méthanotrophes de type 1, chez un grand nombre
d'espéces de Pseudomonas ; cet acide gras est un composant majeur de Geobacter metallireducens
et est présent chez Shewanelfa indiquant que les échantillons contiennent des bactéries sulfato- et
ferriréductrices. Des bactéries suifato-réductrices sont communément trouvées dans les sédiments
(Batten et Scow, 2003, Li ef al, 1999, Rajendran ef al., 1997; Taylor et Parkes, 1985; White ot al,
1996b).

Les rapports C46/C1s SOnt du méme ordre de grandeur et supérieurs & 2 pour les sédiments et les
matiéres en suspension. Ce rapport est considéré comme un indicateur de la contribution des
diatomeées dans les sédimenis (Saliot et al., 1991, cités par Meziane et Tsuchiya (2002)). Aussi, une

importante contribution des diatomées est présumée.
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Les matiéres en suspension contiennent plus de champignons gue les sédiments comme fe montre la
proportion de l'acide gras 18:2 qui est proposé comme un indicateur de 1a présence des champighens
(Brontz et al, 2004; Frostegard ef af, 1991). Les acides gras polyénoiques des PL sont
exclusivement trouvés chez les eucaryotes (Rattray, 1988; White et al, 1996b). Aussi, la présence
des acides gras polyénoiques 20:4 et 20:3 présents dans les échantillons montrent la présence
d'eucaryotes supérieurs. Par ailleurs, la présence de l'acide tuberculostéarique (TBSA) présent

essentieflernent dans les MES en aval est caractéristique des actinomycétes (Brennan, 1988).

Le Tableau 4.18 résume la distribution des principaux acides gras des PL dans les matiéres en

suspensicn et les sédiments.

Tableau 4.18 . Répartition des principaux biomargueurs {acides gras des PL) dans les matiéres en

suspension et ies sédiments de riviére,

Matiéres en suspension Sédiments
a-15:0, a-17:0, i-15:0 et i-17:0
=> Bactéries & gram positif
14:0, 16:1,18:1, 15:0, cy-17:0, cy-19:0 et 16:0
=> Bactéries a gram négatif
18:n-7 et 16:1n-7¢
=> Bactéries anaérobies

C16/C18 > 2
=> Diatomées

18:2
=> Champignons
Acides gras polyénoiques 20:3, 20:4
=> Eucaryotes supérieurs

TBSA
=> Actinomycétes

Les prélévements effectués en aval présentent une proportion d'acides gras saturés supérieurs a celle
des prélévements amont et les sédiments aval contiennent plus d'acides gras insaturés de
configuration trans. Le rapport acides gras C18/C16 est supérieur pour les prélévements amont
qu'aval en accord avec la quaniité plus importante de lipides en aval qu'en amont. Tunlid et al. (1989)
montrent que Pseudomonas atlantica sous forme attachée présente une proportion d'acides gras
satures et insaturés en configuration trans- supérieure par rapport aux cellules libres. Valeur ef al.
(1988) montrent que les bactéries a gram négatif fixées ont un rapport des acides gras C18/C16
supérieur {0,4) a celui des bactéries planctoniques {0,2) dans les réseaux de distribution d'eau
potable. Ainsi, les prélévements d'eau en aval de la station posséderaient une proportion supérieure

de cellules libres par rapport aux prélévements amont et cette hypothése est renforcée par la quantité
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d'acides gras des MES qui est supérieure en aval gu'en amont de la zone de rejet de la station
d'épuration.

4.3.4.1.2. Indicateurs de 'état physiclogique des micro-organismes

Des indicateurs traduisant {'état physiologigue des micro-organismes sont généralement recherchés.
les quantités d'acides gras supérieures dans les sédiments aval pourraient étre dues a fa famine. Des
sédiments mis en suspension dans un milieu aérobie alimenté seulement en carbone, en azote et en
phosphate présentent une quantité de phospholipides {0,147 umol g de sédiment) inférieure a ceux
mis en suspension dans un milieu aérobie alimente avec de l'extrait de levure (0,513 umol g'1 de
sédiment) (White ef al., 1879).

De plus, le rapport acides gras insatures trans/cis est considéré comme un témoin de stress dii a la
famine (Guckert et al., 1986), a une surconsommation de nutriments (Heipieper ef al., 1982) ou a la
présence d'un composé organique toxique {Heipieper et al.,, 1995). Généralement, un rapport acides
gras frans/cis supérieur a 1 est un indicateur d'un état de stress due a3 la famine {Guckert ef al., 1986,
Nichols et al., 2002; Virtue et al., 1996) et des bactéries “non stressées” possédent un rapport acides
gras trans/cis inférieur ou égal & 0,05. Le rapport acides gras 16:1n-7t/16:1n-7¢ est inférieur ou égal
a 0,1 pour les sédiments aval, amont et les matiéres en suspension amont certainement a cause de la
trés faible proportion des acides gras 16:1n-7t dans les sediments et les matiéres en suspension
{Tableau 4.17}. Ceci suggére que les populations bactériennes ne sont pas dans des conditions de
croissance exponentielle (Albrechtsen et al, 1995). La présence de composés organigues toxigues
provogue une augmentation des acides gras insaturés de la configuration trans (Halverson et
Firestone, 2000, Heipieper ef al., 1992). Ainsi, le rapport des acides gras insaturés frans-fcis-
augmente et est supérieur & 0,1. Le rapport acides gras des phospholipides insaturés sur saturés
diminue en présence de composés organigues toxiques (Balagué ef al., 2001; Blank ef al., 1981). La
présence de métaux lourds en quantifé plus importante dans les MES aval peut certainement

provoquer des modifications de la composition des acides gras des phospholipides.

Les acides gras cyclopropanes sont des témoins de stress (Heipieper ef al., 1992). Les acides_gras
monoénoiques 16:1n-7c et 18:1n-7c sont bien connus pour &tre convertis en acides gras
cyclopropanes chez de nombreuses bactéries en phase stationnaire de croissance c'est-a-dire guand
la population est &gée. Les rapports cy-17:0/16:1n-7¢ et le rapport cy-17:0/18:1n-7 supérieurs pour les
sédiments que les matiéres en suspension signifient que les micro-organismes des sédiments se
trouverait en phase stationnaire de croissance (Tableau 4.17). Les acides gras cy-17:0 et cy-19:0
présents en faible proportion dans tous les échantillons sont en pius forte proportion {(+ 7,7 fois) dans
les sédiments amont et aval que les matiéres en suspension amont et aval. Ce qui signifierait que la
population bactérienne présente dans les sédiments de riviere est dans un état plus stressé que les

hactéries des matiéres en suspension.
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4.3.4.2. Composition des acides gras des glycolipides (GL) et des lipides neutres (NL) des

échantilions prélevés en riviére

Les profils des acides gras des GL entre les préldvements amont et aval sont similaires, a quelques
difféerences prés dans les proportions. Les glycolipides sont principalement composeés d'acides gras
insaturés (plus de 50 %) (Tableau 4.15). Plus d'acides gras saturés et moins d'acides gras ramifiés
sont trouvés dans les matiéres en suspension que dans les sédiments. Les acides gras 16:0,
16:1n-7¢, 18:1n-9 et 20:4 sont majoritaires dans les sédiments amont et aval, alors que les acides
gras 14:0, 16:0, 16:1n-7c et 18:1n-9 sont majoritairement trouvés dans les matiéres en suspension.
Les sédiments contiennent plus d'acides gras cyclopropanes (0.9 %) que les matiéres en suspension
{traces).

Les profils des acides gras des NL en amont et en aval sont similaires (Tableau 4.16) a quelques
differences prés dans les proportions entre les prélévements. Les acides gras des NL sont
assentiellement composés d'acides gras saturés et insaturés. Les sédiments contiennent une
proportion plus importante d'acides gras ramifiés (13,4 %) que les matiéres en suspension (1,8 %}.
Des acides gras cyclopropanes sont mesures en plus forte proportion dans les sédiments de riviere
en amont et en aval (2,5 %) que dans les matiéres en suspension (0,14 %). Les acides gras 14.0,
16:0, 16:1n-7¢ et 18:1n-9 sont majoritaires tous les échantillons analysés et I'acide gras 20:3 est aussi

présent en proportion importante dans les matiéres en suspension.

Ces deux classes de lipides n'ont fait & notre connaissance 'objet d'aucune étude dans les sédiments

et les matiéres en suspension de riviére.

4.3.5. Séparation des agrégats biologiques de boues actlivées, de sédiments et des
matiéres en suspension de riviére par 'analyse en composantes principales (ACP)

'ensembie des analyses des acides gras des PL des différents types d’échantillons (boues activées,
sédimenis et matiéres en suspension de riviére) obtenus précédemment a été traité par une analyse
statistique multivariée de type ACP. La Figure 4.9 confirme le pouvoir discriminant dans ta séparaficn
des différents échantillons par Fanalyse des acides gras des PL, mais la mise en évidence d'un ou
plusieurs facteurs discriminatoires des agrégats biologiques de station d'épuration de ceux de |a
riviere est difficile. La composante principale PC1 permet de séparer clairement tous les échantillons
(Boues et EPS de Maxéville et de Toul et sédiments et des matiéres en suspension de Liverdun) alors
que la composante PC2 permet de séparer plus particulierement les EPS M1 et M2 et la composante
PC3 permet la séparation des échantillons EPS M2 et boues M2,

L'analyse des acides gras des phospholipides boup!ée a une analyse stafistigue multivariée peut
certainement permettre la mise en évidence de la contribution de la stafion d'épuration dans 'apport

en riviere de matiére organique.
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Figure 4.9 : Représentation fridimensionnelle selon ies trois composantes principales (PC 1: 38,2 %;;
PC 2:244 % et PC 3: 16,4 %) des valeurs des scores de chacun des echantillons, obtenues par
une analyse ACP a partir de la composition des acides gras des phospholipides. Echantilions : EPS (M1

et M2), boues activées (M2 ef T1} (cf. § 4.2.2.}, sédimenis et maticres en suspension de riviere (cf. § 4.3.3). (M :
Maxéville, T : Tou).

4.3.6. Conclusion

La contribution de la station d'épuration a la composition des matiéres en suspension et des
sédiments peut étre envisagée car les matiéres en suspension prélevees en aval de la zone de rejet
de la station d'épuration contiennent plus de métaux lourds et une quantité supérieure de lipides que
ta zone de prélévement amont, renforcé par fa présence de l'acide tuberculostéarique dans les MES
aval et absent des MES amont L'apport des acides gras caractéristigues a montré que les
échantitlons sont composés d'une grande diversité de micro-organismes incluant des bactéries & -

gram-négatif et positif, des champignons et des levures.

Les sédiments et les matiéres en suspension prélevées en amont et en aval de la zone de rejet d'une
station d'épuration sont parfaitement séparés par une analyse des composamntes principales sur les
acides gras des phospholipides, des glycolipides et des lipides neutres, alors gue la comparaison des
spectres infra-rouge et rayons X ne laissait présumer que d'une trés faible différence entre les MES
amont et aval. Curieusement, les 4 échantillons ne contiennent pas de lipopolysaccharides qui sont

des marqueurs des bactéries & gram-négatifs généralement mis en évidence dans les sédiments.
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4.4. Conclusion générale

Nos études ont montré que les acides gras représentent une irés faibie propertion du
domaine exiracellulaire des agrégats biologiques de boues activées. Néanmoins, leur faible
proportion ne les dispense pas de contribuer aux caractéristiques physice-chimiques des

agrégats biologiques de boues activées.

Les acides gras des phospholipides sont généralement utilisés pour caractériser la
communauté microbienne des échantilions environnementaux comme les sols, les sédiments
marins ou fluviaux, les composts et les tourbes. Cette méthode repose sur la présence ou
absence de certains acides gras, reconnus comme bjomarqueur, dans les échantillons. De
fait, il a pu étre montré que les échantillons analysés dans nos études sont composés d'une
communauté microblenne trés diversifiée comportant des bactéries & gram positif, des

bactéries a gram négatif, des bactéries sulfato-réductrices, des levures et des champignons.

De plus, certains changements dans le profil des acides gras des phospholipides sont utilisés
comme indicateur du changement physiclogique de la communauté microbienne. Ainsi a été
montré que les micro-organismes des agrégats biologiques de boues activées sont dans un
état plus stressé en hiver gu'en fin d'été, certainement a cause du changement de
température. En complément & cette étude, il serait intéressant d’analyser {efficacité du
décanteur primaire (dégraisseur) sur la séparation des graisses. Son efficacité pourrait étre

influencée par les conditions environnementales comme [a température.

L'hypothése formulee au début de notre travail de recherche était de tenter d'identifier des
marqueurs qui pourraient permetire de “suivre" des agrégats biologiques issus de station
d'épuration en rividre. Certes, les acides gras des PL permeitent aprés un traifement
siatistiqgue multivarié de séparer distinctement l'ensemble de tous les échantillons (agrégats
biologiques de boues activées et de riviere, mais la mise en évidence d'un ou plusieurs
facteurs discriminatoires des agrégats biologiques de station d'épuration de ceux de la riviére
est difficile. Toutefois, il semblerait que lacide tuberculostéarique (TBSA) puisse étre utilisé
comme biomarqueur des agrégats biologiques de station d'épuration. Sa faible présence dans
les sédiments et dans les matidéres en suspension amont et sa plus forte proportion dans les
MES aval suggere gu’il peut étre originaire des eaux usées rejetées de la station d’épuration
car nos études ont montré que cet acide gras était présent dans les boues activées {Conrad
et al., 2003).
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5. Siress oxuygdne sur Phydrophobicité ef les lipides des agrégats bisloginues

5.1. Introduction et objectifs

L'oxygéne influence de nombreuses fonctions cellulaires, car celui-ci est loxique 4 forte concentration
méme pour les bactéries aérobies (Hengge-Aronis, 2000; Storz et al., 1990; Storz et Zheng, 2000). A
des concentrations supérieures a 10 mg L™, 'oxygéne devient un inhibiteur et affecte négativement le
rendement d'épuration (Rogques ef al., 1984). Aussi, I'oxygéne est généralement maintenu & une
concentration inférieure a2 4 mg L' dans les bassins d’aération des stations d'épuration. Cette
concentration est variable obligeant les micro-organismes a s’adapter rapidement en activant des

fonctions celiulaires intracellulaires et extraceliulaires.

Pour faire face & l'oxygéne, molécule capabie de diffuser rapidement a travers la membrane
bactérienne (Neidhardt ef al, 1984), les bactéries possédent plusieurs systémes de protection
intracellulaire (Hengge-Aronis, 2000; Storz et al,, 1990; Storz et Zheng, 2000). A titre d’exemple, la
synthése par Escherichia coli d’'un anti-oxydant comme Je glutathion est augmentée en presence
d’oxygéne (Saby et al., 19899; Storz et al., 1990) et permet.ainsi d’augmenter la résistance au chlore
de culiure de souche pure d’E. coli (Saby ef al, 1999). Les travaux de Yamamoto ef al. (2000)
confirment la présence d'un géne dit "antioxydant” produit lors de stress oxydant par Strepfococcus
mutans. Le traitement d'Escherichia coli et de Salmonella typhimurium par des doses de peroxyde
d’hydrogéne (H>0,), conduit a Yexpression du géne oxyR qui induit la synthése de protéines et ainsi la
résistance des bactéries vis-a-vis de H,Q; (Storz et Zheng, 2000). D’autres moyens de protection
constitutifs comme les enzymes superoxides dismutases, les catalases et les peroxydases existent
chez les bactéries aérotolérantes (Smith ef Neidhardt, 1983}. Dans les agrégats biologiques de boues
activées, le glutathion a été récemment mis en évidence (Dziurla et al., 2004) et pourrait étre impliqué
dans la protection des micro-organismes des boues vis-a-vis de stress oxydants.
Les membranes des mycobactéries, soumises & un stress oxydant, possédent une proportion plus
importante d’'acides gras ramifiés {Smith, 1988}). Les phospholipides des membranes cellulaires
d'Escherichia coli sont également composés d'une proportion plus importante d'acides gras cycliques
lors d'un stress oxydant. Cette composition particuliere résulterait de la conversion des acides gras
insaturés en acides gras cycliques (Gorgan et Cronan, 1997; Patschkowski et al., 2000).

En réponse a une forte concentration en oxygéne (concentration en oxygéne dissous de 8,0 *
0,5 mg L" de 0Q.}, Fhydrophobicité de la surface de certaines bactéries isolées des boues activées
(Acinefobacter johnsonii, Klebsiella oxytoca et Leclercia adecarboxylata) augmente (Palmgren et al,
1998).
En présence d'oxygéne, Pseudomonas aeruginosa et Azotobacter vinelandii produisent une quantite
plus importante d'alginate extracellulaire {Bayer et al., 1990; Pefia ef al., 2000). Sous des conditions
de stress oxygéne (350 % de la saturation en air), Pseudomonas aerugingsa PAOT, cultivé en
chemostat, exprime un type distinct de lipopolysaccharides (LPS) & sa surface, qui est absent 4 un
taux de saturation en air inférieur & 3 %, et 'examen en microscopie électronique monire la formation
de vésicules membranaires sous des conditions de stress oxygéne {Sabra ef af., 2003). De méme,

lors de la variation de la quantité d’oxygéne de 0,5 & 5 % de la saturation en air, fa structure et la
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composition des alginates extracellulaires chez Azotobacter vinelandii sont modifiées (Pefia eof af,
2000). L’oxygéne contrdlerait les enzymes clefs de la biosynthése des alginates (phosphomannose
isomerase, gdp mannose pyrophosphorylase).

La distribution de taille, la structure et la capacité d'adsorption des agrégats biologiques de
boues activées semblent étre influencées par des concentrations en oxygéne supérieures & 2 mg L™,
La distribution de taille des boues placées sous des concentrations en oxygéne inférieure & 2 mg L
est légérement inférieure a celle des boues placées sous des concentrations en oxygéne de 5 mg L’
(Wilén et Balmer, 1998, 1999).

Ce parametre oxygéne &tant facile & contréler sur un systéme industriel et aussi trés variable dans
lenvironnement, nous avons décidé d'explorer leffet de Foxygéne sur les agrégats biologiques
prélevés en station d'épuration. Le but général de cette étude était de tenter de modifier par
application discontinue d'oxygéne les propriétés physico-chimigues des agrégats biclogiques avec
l'espoir de régler les propriétés des agrégats biologiques pour des essais en laboratoire. Nous
formulons 'hypothése que des discontinuités courtes et rapides en oxygéne (nommées dans notre
étude stress oxygéne) appliquées aux agrégats biologiques pourraient modifier, d'une maniére
sensible, les propriétés hydrophobes des agrégats biologiques et de leurs exopolyméres (EPS), la
composition des EPS et des lipides des agregats biologiques.

Par conséquent, la démarche expérimentale a consisté a :

(a) optimiser tes conditions dans lesquelles sont réalisées les mesures de I'hydrophobicité des
agrégats biologiques par le test d'adhésion des micro-organismes aux hydrocarbures (TAMH) ef des
exopolyméres par précipitation par le sulfate dammonium (SA) suivi de la séparation par
chromatographie d'interaction hydrophobe (CiH). Ainsi, I'effet de la composition ionique et du pH ont
éte testés sur la mesure de 'hydrophobicité des agrégats biologiques par le test TAMH et la quantité
de sulfate d'ammonium et le pH sur la mesure de I'hydrophobicité des exopolyméres par le test SA.

(b} évaluer I'effet de discontinuités en oxygéne (stress oxygéne) courtes et rapides sur les paramétres
physico-chimiques des boues, fraichement collectées (issues de stations d'épuration, et placées dans
des réacteurs a 25 °C) et sur la composition des exopolymeéres (EPS) et sur la composition des acides

gras des boues.

5.2. Optimisation du test d’adhésion des micro-organismes aux

hydrocarbures : effet de la composition ionique et du pH

Deux raisons majeures nous ont amené & évaluer et optimiser le test d'adhésion des micro—
organismes aux hydrocarbures (TAMH) :

P'une part, le test dadhésion des micro-organismes aux hydrocarbures, initialement
développé pour apprécier Fhydrophobiciié des surfaces cellulaires (Busscher et al., 1995; van der Mei
et al,, 1995), traduif 'ensemble des mteractions hydrophobes et électrostatiques entre la surface des

cellules bactériennes et des goutieleties d'hydrocarbures. Les gouttelettes d’hydrocarbure portent une
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charge négative qui proviendrait de I'adsorption d'ions & leurs surfaces (Busscher ef af,, 1995; van der
Mei et al, 1995; van Loosdrecht et al., 1987) et de l'organisation des moiécules d'eau autour de
celles-ci. Par conséquent, ia mesure de 'hydrophobicité des surfaces cellulaires par le test TAMH est
directement influencée par le pH et par la composition ionique du milieu dans lequel les cellules
bactériennes sont mises en suspension. A de faibles valeurs de pH, les répulsions électrostatiques
entre les constituants des membranes cellulaires et les gouttelettes d'hydrocarbure, négativement
chargées, sont minimisées car la charge des cellules bactériennes est partiellement neutralisée par
protonation des groupements présents a la surface des membranes celiulaires (Busscher ef al., 1995;
van der Mei et al., 1995; van Loosdrecht ef af., 1987).

D'autre part, le test TAMH a été adapté aux systémes biologiques agrégés par Guellil et al.
(1998) afin de lirniter le piégeage mécanique de particules dans I'émuision qui se forme lors du
meélange boues activées et hydrocarbure. Toutefois, l'effet de la compesition iohique et du pH des
solutions de lavage utilisées pour réaliser ce {est n‘ont pas été testées.
Ausst, 'effet la composition ionique et du pH de différentes solutions de lavage (PUM, PBS, NaCl, et
eau déminéralisée) a &té testé sur la mesure de I'hydrophobicité des agrégats dispersés par les
termes A % et Ke.

Protocole

Des échantillons de boues activées sont prélevés dans les bassins d'aération de la station d'épuration
de Nancy-Maxgville. Le test d’adhésion est réalisé avec l'octane aprés dispersion des boues par des
ultrasons (cf. § 3.5.1.). Dans tous les cas, les mesures de 'hydrophobicité des boues dispersées sont
réalisées aprés leur lavage avec des solutions de travail de composition ionique différente
(Tableau 5.1). Les boues lavées sont ensuite diluées a une absorbance de 0,3 & 600 nm. Des
friplicata sont réalisés avec le méme échantiion de boues. Les mesures de Ke sont réalisées en
utilisant les différentes solutions de iravail précédemment utilisées pour laver les boues dispersées
(cf. § 3.5.1). Les valeurs du pH du mélange boues dispersées-solution de lavage sont vérifiées et (i)
ajustées & une valeur de 7,0 + 0,2 avant la réalisation du test TAMH pour estimer l'effet de la
composition ionique des solutions de lavage sur les mesures de A % et de Ke et (ii) ajustées a
differentes valeurs de pH entre 3,0 et 9,0 pour estimer linfluence du pH sur les valeurs
d’hydrophobicité (A % et Ke) des boues dispersées mesurées par le test TAMH. De plus, le potentiet
zéta des boues dispersées lavées avec différentes solutions (PUM, PBS et eau déminéralisée) a été
estimé (cf. § 3.5.3). Le potentiel zéta a &té déterminé 3 partir de la mobilité électrophorétique des
boues dispersées. Les températures de mésure s'échelonnent enire 18,9 et 21,4 °C.
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Tableau 5.1 : Composition des solutions de travail gjustées & une valeur de pH de 7,0 avec de I'acide
chlorhydrique (1 M) ou de 'hydroxyde de potassium (1 M).

Q 2
3 g - EE — - é:‘
g% 20 & 3 QL 9 §
T o Lo So 995 zZ o T W
¥~ ¥~ - @~ - £E
=4 o
PUM 7,26 18,7 1.8 0.2 - 16,76
PBS 0,68 0,87 - - 877 15,29
NaCl - - - - 8,77 14,25
Kpi 0,68 0,87 - - - 1,46
Eau déionisée - - - - - 1,3x10°

Résultats

Premiérement, nous avons testé 'effet de la composition ionique éur les mesures de 'hydrophobicité
de boues activées (A % et Ke). La valeur de Fhydrophobicité des boues par le terme A % est
inférieure lorsque les boues sont mises en suspension dans la solution Kpi (49,4 %) et cette valeur se
détache de celles obtenues avec les boues mises en suspension dans les 4 autres solutions de travail
{Tableau 5.2). Curicsusement, les valeurs de A % obtenues dans l'eau déminéralisée sont du méme
ordre de grandeur que celles obtenues avec les solutions PUM, PBS et NaCl et devraient plutdt
s'approcher de celles obtenues avec Kpi de force ionique intermédiaire. Ces résuliats, obtenus avec
de l'eau déionisée, sont certainement biaisés car la mise en suspension des boues dans un milisu de
faible force ionique provogue une sortie d'ions et de macromolécules vers la phase eau conduisant a
la désagrégation des boues (Keiding et Nielsen, 1997) et a la modification des caractéristiques du
milieu dans lequel les boues sont en suspension. Pour les boues mises en suspension dans les
solutions PUM, PBS et NaCl, les valeurs de Ke augmentent avec 'accroissement de la force ionique
des solutions et une valeur minimale de Ke est obtenue lorsque les boues sont mises en suspension
dans fa solution Kpi (0,87) (Tableau 5.2). Les solutions de travail PUM, PBS, NaCl, dans lesquelles
les boues sont mises en suspension, apportent des cations qui neuiralisent, en pariie, les interactions
électrostatiqgues et renforcent les interactions hydrophobes entre les boues et les gouttelettes
d'hydrocarbures, ce qui peut expliguer que les valeurs de A % et Ke soient inférieures avec les boues
mises en suspension dans la sclution Kpi qui présente une plus faible force jonique. A Topposé du
terme A %, les valeurs de Ke obtenues dans les différentes solutions de fravall marquent des
différences plus nettes,

La comparaison des valeurs de A % et de Ke obtenues avec les différentes solutions de travail par un
fest t de Student montre que seules les valeurs d’hydrophobicité par le terme A % des boues mises en
suspension dans la solution Kpi sont significativement inférieures & celles obtenues les 4 autres
solutions de travail {p<0,05). Par conire, toutes les valeurs de Ke obtenues avec les différentes
solutions de travail sont significativement différentes pour I'eau désionisée et PBS, Kpi et NaCl, Kpi et
PBS (p<0,01) et NaCl et Kpi {p<0,05).
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Ainsi, les résultats montrent que ta composition ionique de la solution dans laquelle les boues sont
mises en suspension influence plus fortement la mesure de 'hydrophobicité des boues par le terme

Ke que le terme A %.

Tableau 5.2 : Valeurs des mesures de Fhydrophaobicité par le test TAMH des boues dispersées &t
lavées avec différentes solutions de lavage (n = 3 mesures sur un échantillon de boues) (pH = 7,0 +
0.2).

Hydrophobicité (A %) Hydrophobicité {Ke)
Moy. Ec. Cv (%) Moy. Ec. Cv(%)
PUM 594 33 586 1442 0633 168
PBS 59,1 3.9 6,6 1,265 0,035 153
NaCl 612 38 6,2 1,029 0,116 14,3
Kpi 494 5,6 11,3 0,867 0,003 1,5
Eau désionisée 61,0 2,2 36 1,833 0,085 0,1

Moy. : Moyenne ; Ec. : Ecart-type ; Cv ; Coefficient de variation; PUM, PBS, Kpi, NaCl : dénomination
cf Tableau 5.1.

Deuxiémement, nous avons testé Feffet du pH de 2 solutions (PBS et PUM) dans lesquelles les boues
sont mises en suspension sur les mesures de hydrophobicité des boues par les termes A % et Ke.
Les pH des boues activées lavées par les solutions PUM et PBS sont vérifiés et ajustés aux vaieurs
désirées aprés mélange des boues dispersées avec les différentes solutions de lavage.

Nous avons observé que les valeurs de A %, pour les deux solutions de travail, varient de 52 4 89 %
lorsgque la valeur de pH des solutions augmente de 3,0 a 9,0 (résuitats non rapportés). De méme, les
valeurs de Ke diminuent respectivement de 6,0 3 1,1 et de 4,0 & 1,5 pour les solutions de travail PUM
et PBS (Figure 5.1). De plus, le pH affecte les valeurs du potentiel zéta des boues mises en
suspension dans les deux solutions de travail. Le potentiel zéta des boues a pH = 3,0 lavées dans le
tampon PUM ou PBS est moins négatif que celui des particules favées dans le tampon PUM ou PBS
a une valeur de pH de 9,0 (Figure 5.1).

Comme lont déjd montré différents auteurs pour des cultures de souches pures
{Geertsema-Doornbusch et al., 1993; Jones ef al., 1996; van der Mei ef al., 1985; van der Wal, 1897;
van Loosdrecht et al., 1987}, le pH influence les valeurs de I'hydrophobicité de la surface cellulaire.
Toutefois, cet effet n'avait jamais ét¢ montré pour des sysiémes agrégés comme les agrégats
biclogiques. Ainsi, les plus faibles valeurs de Ke sont associées aux particules montrant les potentiels
zéta les plus négatifs renforgant l'idée que les interactions élecirostatiques sont impliquées dans la
mesure de lhydrophobicité des agrégats et qu'en minimisant les répulsions électrostatiques a de
faibles valeurs de pH, les valeurs de I'hydrophobicité des agrégats sont exacerbées.

La comparaison des termes A % et Ke montre que la diminution de Ke est 15 fois plus importante
lorsque le pH augmente de 3,0 a 9,0, alors gu'elle n'est que de 1,8 fois pour le terme A % (Figure 5.2).
Les valeurs de Ke et de A % pour PUM et PBS sont significativement corrélées (p<0,05).
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Figure 5.1 : Variation de la valeur de Ke (B : PUM et 4 : PBS) et du potentiel zeta (0 : PUM et &
PBS) en fonction du pH des solutions de lavage. Les points sont liés simplement a titre indicatif pour

montrer les tendances.
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Figure 5.2 : Relation non linéaire entre les valeurs de A % et de Ke obtenues avec les différentes

valeurs de pH des solutions de lavage (PUM : B ; PBS : &),
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" En conclusion, l'effet de la composition ionique et du pH de la solution dans laquelle hydrophobicité
des agrégats biologiques est determinée sont Importants. Toutefois, le parameétre pH semble
nettement plus influent. Aussi, les conditions de mesures de 'hydrophobicité des agrégats biologiques
sonht contrélées afin que les variations des valeurs d'hydrophobicité de boues différentes ne puissent

pas éire attribuées a la variation du mode opératoire.

5.3. Précipitation des exopolyméres (EPS) par le sulfate d’ammonium (SA)

Certains auteurs ont mesuré 'hydrophobicité des EPS, aprés leur extraction des agrégats biologiques.
La rhéthode, généralement utilisee, repose. sur la précipitation des EPS par le suifate d'ammonium
(SA} (Jorand, 2000; Martin-Cereceda ef al., 2001} suivie par une séparation des EPS non précipités
selon leur affinité pour un ligand hydrophobe par chromatographie d'interaction hydrophobe (CIH)
(Jorand, 2000). Le mode opératoire est présenté dans la Figure 5.3. La premiere étape, reposant sur
la précipitation des EPS par le SA, permet "d'éliminer” une partie des EPS qui auraient une affinité
frop forte avec le ligand hydrophobe et/ou qui précipiteraient en présence de sels lors de la
bhromatographie d'interaction hydrophobe (CIH). Seule {'optimisation de I'étape de séparation des

EPS par le SA est développée ici.

EPS extraits

Précipitation des EPS par
le sulfate d’ammonium

EPS solubles

Chromatographie ¢’ interaction hydrophobe

/R

EPS précipités  EPS fortement retenus  EPS faiblement retenus ~ EPS non retenus
: -

EPS hydrophobes totaux

Figure 5.3: Séparation des EPS extraits des boues par le sulfate dammonium et une
chromatographie d’interaction hydrophobe (Jorand, 2000).

La standardisation des conditions opératoires de la premiére étape (précipitation des EPS par le SA)
est essentielle. En effet, les paramétres quantité de sel et la valeur de pH du mélange, influencent

fagregation des cellules bactériennes (Lindahl et al, 1981) en affectant a la fois les répulsions et
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attractions électrostatiques. Aussi, nous avons testé l'effet de la concentration en SA et le pH du

mélange sur la précipitation des EPS a 4 °C.

Protocole

Les EPS ont été exiraits de boues activées prélevées a la station d'épuration de Toul (cf. § 3.4.1). Les
EPS ont été mélangés & 4 °C soit () avec des concentrations croissantes de SA telles que les
concentrations en SA du mélange varient de 0 4 5,4 M (correspondant & la limite de solubilité du SA a
4 °C) a une valeur initiale de pH ajustée a 7,5 £ 0,5 avec KOH (0,1 M) ou HCI (C,1 N), soit (ii) avec
une concentration initiale en sulfate d'ammonium constante de 0,5 M et des valeurs de pH initiales
variant de 2 & 12 ajustées avec KOH (0,1 M) ou HCI (0,1 N). Dans tous les cas, les EPS précipités,
dits hydrophobes, ont &té récupérés aprés 60 min d'homogénéisation, par centrifugation (Figure 5.4).
Les EPS ont été caractérisés par les mesures de l'absorbance & 280 nm, des protéines par la
méthode de Bradford {c¢f § 3.4.2.3), des polysaccharides (cf § 3.4.2.4) et des acides nucléiques
(cf. §3.425). Pour étudier ia répariition des protéines dans les differentes fractions (solubles et
précipités), le dosage des protéines a ete réalisé par la meéthode de Bradford car le sulfate

d'ammonium interfére avec le dosage des protéines par la méthode de Lowry et al. (1951).

EPS extraits »
» EPS solubles

1. Sulfate d'ammonium
05M
4°C
60 min
300 mpm

P EPS précipités

2. Séparation
5000 rpm
4°C
15 min

Figure 5.4 : Protocole de précipitation par “saliing out" avec le sulfate d’'ammonium des exopolyméres
. extraits (EPS).

Résultats

Nous avons testé 'effet de la concentration finale en SA de 0 & 5,4 M sur la précipitation des EPS a
4°C. L'ajout de SA au mélange d'EPS provoque la précipitation des EPS, qui se traduit par la
diminution de fabsorbance a 280 nm (assimiléee aux protéines), des acides nucléigues et des
polysaccharides présents dans le mélange (Figure 5.5). L'abatterment, pour une concentration finale
de SA de 5.4 M dans le mélange, est de 37,0 %, 23,4 % et 15,0 % respectivement pour 'absorbance
a 280 nm, les acides nucléiques et les polysaccharides. L'objectif de celte étape est d'éliminer
seulement les EPS qui précipitent facilement en présence de sels, et non comme dans le cas d'une
concentration de récupérer le maximum de polyméres. Aussi, la concentration finale de SA dans le

mélange d'EPS est standardisée 4 0,5 M.
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L'effet du pH du mélange initial (EPS + SA) a été testé pour des valeurs de pH comprise entre 2,0 et
12,0. Pour des valeurs de pH supérieures & 6 et pour une concentration en SA de 0,56 M, le pH
n'affecte plus la précipitation des EPS (Figure 5.6). Les valeurs de pH infériewres a3 6 affectent
nettement plus la précipitation des EPS par le SA a 4 °C. Par conséquent, le pH du mélange est
ajusté a une valeur de 7,0 et de fait méme si le pH du mélange varie iégérement, cette variation aura

peu d'influence sur la quantité d'EPS précipitée.
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Figure 5.5 : Variations de {'absorbance a 280 nm (), des polysaccharides {b) et des acides
nucléiques {c) des surnageants (M), des culcts (®) et du fotal (A) en fonction de la concentration
finale en SA a4 °C. ‘
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Figure 5.6 : Répartition de 'absorbance & 280 nm (a), des protéines (b), des acides nucléiques (¢} et

des polysaccharides dans le surnageant (v), le culot (v) aprés précipitation des EPS parle SAa 4 °C
et & differentes valeurs de pH.

En résumé, la précipitation des exopolyméres par le sulfate d'ammonium 2 4 °C est influencée par la
quantité ajoutée de SA et le pH du mélange. La standardisation repose sur le compromis suivant :
cette étape doit éliminer tes EPS qui pourraient précipiter lors de la séparation des EPS par CIH et
elle ne doit pas provoquer la précipitation de Ia totalité des EPS. Aussi, les éfudes de précipitation des
EPS par ie SA & 4 °C sont effectuées avec une concentration finale de SA de 0,5 M et ajustée a une
valeur de pH de 7,0.

5.4. Réponse des agrégats biologiques a des stress oxygéne

Le but de cette étude était d’évaluer la réponse des agrégats biologiques, soumis & des discontinuités
en oxygéne, sur différents paramétres ;

- des caractéristiques globales des agrégats biologiques,

- de l'analyse qualitative et quantitative des exopolyméres (EPS),

- de la composition des lipides des agrégats biclogiques.
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Protocole général

Les boues activées et les eaux usées brutes ont été prélevées a la station d’épuration de Nancy-
Maxéville (N) et de Toul (T). Les essais ont eté réalisés dans deux réacteurs (Applikon, Z61104CT05)
placés dans une piéce thermostatée (22 + 1°C). Chacun des réacteurs de 5 L a été rempliavec 3,5 L
de boues activées et placés sous une agitation de 180 rpm avec une hélice marine. Les entrées de
fluides ont &té filtrées sur membrane de porosité 0,22 pm (Millipore, SLFG05010). La feneur en
oxygéne dissous a &t& mesurée {sonde Ingold Mettler-Toledo 5307042) et a &t& ajustée avec de
I'oxygene et de Fazote (AirLiquide, qualité 5). Le pH est mesuré (sonde Mettler-Toledo 104054481).
Le controle des paramétres, pH, température et taux d'oxygéne, a été assuré au cours du temps par
le systéme Biocontroller ADI 1030 (Applikon) et l'acquisition des données s'est effectuée gréce au
logiciel Bioxpert {Applikon, version 1.13.078). Les paramétres, température et taux d’oxygénation, ont
eté conirdlés et ajustés toutes les minutes pour les maintenir 2 la valeur de référence grace aux
systémes de contréle BioController A1 1030 (Applikon, France) et BioConsole ADI 1035 {Applikon,
France). Un schéma du dispositif expérimental est présenté sur la Figure 5.7.

Figure 5.7 : Représentation schématique du dispositif expérimental. 1: Double paroi en verre
permettant Ja réguiation de la température & 25 °C ; 2 ; hélice marine {agitation a2 150 rpm} ; 3 : Sonde
pH ; 4 : Sonde oxygéne ; 5. Sortie ; 6 . Entrée d'oxygéne (1 bar) et d’azote {1 bar) ; 7: Sortie de
prélévement. '

Le taux d’'oxygénation, dans le mélange boues activées et eau, des réacteurs a é&té régulé pendant
2 heures a 30 % de la saturation avec de l’oxygéne et de 'azote. Aprés 1 h de stabilisation des boues
placées dans tes réacteurs, 1 L de surnageant des boues décantées (aprés arrét de Fagitation et de
f'oxygénation pendant 30 minutes) ont été remplacés dans chague réacteur par 1 L d’'eaux usées
brutes & 25 °C. Les eaux usees ajoutées ont été caractérisées par les mesures de pH, de
conductivité, des matiéres séches et volatiles et de la turbidité. Le schéma de régulation de la
concentration en oxygéne était le suivant : le réacteur contréle est maintenu constamment & 30 % de
la saturation en oxygéne par des ajouts d'oxygene et d'azote successivement alors que le réacteur

stress subi 7 cycles rapides de variation de la concentration en oxygéne selon le schéma 1 h a 100 %
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suivis de 1 h a 30 % de la saturation (Figure 5.8). Les suivis expérimentaux de la concentration en

oxygéne sont rassemblés & titre indicatif dans I'Annexe A2.
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Figure 5.8 : Profils de régulation de la concentration en oxygéne dans les réacteurs controle et stress.

Deux prélevements ont été effectués aprés 2 et 17 h dans chacun des réacteurs {contréle et stress).
Les caractéristiques des boues mesurées sont les matieres séches totales (TSgeues) et volatiles
{MVpoues) (€. § 3.2.1}, la capacité des boues & décanter réalisée en diluant des boues avec de I'eau
épurée filtrée sur une membrane de 1,2 um de porosité (dSVI) (cf. § 3.2.2), la turbidité {cf. § 3.3.1), la
conductivité (kas -c), e pH (cf. § 3.3.2) et I'hydrophobiciié des agrégats dispersés par les termes A %
et Ke (cf. §3.5.1).

Les EPS des boues (boues Ny, No, N3, T, T7 et Tg) placées dans les deux réacteurs ont été extraits
par les ultrasons et une résine échangeuse de cations {cf. § 3.4.1.2) aux deux temps de prélévements
2 et 17 h. Les EPS ont été caractérisés par les mesures de matiéres séches et volatiles (cf. § 3.4.2.1),
de protéines et de substances dites humiques (¢f. § 3.42.2 et ¢f § 3.4.2.3), des polysaccharides
{cf. § 3.4.2.4) et d'acides nucléiques {cf. § 3.4.2.5).

Sur deux essais, les EPS extraits des boues T, et Ty ont été précipités par le sulfate d'ammonium a
4 °C (cf § 3.5.2.1) et les EPS non précipités ont été ensuite séparés en fonction de leur affinité pour
un ligand hydrophobe (cf. § 3.5.2.2) selon le schéma de la Figure 5.3.

Dans un essai, les lipides ont été extraits des boues T, prélevées dans les deux réacteurs par un
mélange de solvants organiques (cf. § 3.8.1), puis les lipides extraits ont été congelés et iyophilisés.
Les lipides exiraits ont ensuite été fractionnés en fonction de leur affinité pour la silice activée en trois
fractions : les phospholipides (PL), les glycolipides (GL) et les lipides neutres {NL) {cf. § 3.8.2). Les

acides gras de chacune de ses fractions et les acides gras hydroxylés en position 2 et 3 des
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lipopolysaccharides (LPS) contenus dans le résidu non extractible (cf § 3.8.3) ont eté séparés et
analysés par CPG-SM (cf. § 3.8.4).

L'ensemble des résultats a été comparé soit a I'aide d'un test statistigue de Student (cf. § 3.9.1), soita
Faide d'une analyse statistique en composantes principales (cf. § 3.9.2).

5.4.1. Caractéristigues des boues activées (Toul et Nancy-Maxéville)

Les boues activées des deux systémes de traitemenis d'eaux usées urbaines (Toul (T) et Nancy-
Maxéville (N)) présentent des caractéristiques physico-chimiques similaires {Tableau 5.3). L'analyse
des 8 échantilions de boues activées prélevées sur une période de 5 mois & ia station d'épuration de
Tout (T, & Ts) montre une valeur moyenne de MVpyuee de 1,96 avec un rapport MVesues/ T Spoues 08
54 % pour une période de 5 mois. De méme, les MVpae: des boues de Nancy-Maxéville (Ny a Ns)
monirent une valeur moyenne de MVpyues de 1,68 et un rapport MVeoues/TSpoues de 62 % sur une
période de prélévement de 3 mois. La variabilité intra—station de ces paramétres reste faible pour un
systéme industriel. ‘

l.a composition des EPS extraits de ces mémes boues des deux stations sont similaires et
quantitativement du méme ordre de grandeur (Tableau 5.3). Les EPS exiraits, aussi bien des houes
de Toul que de Nancy-Maxéville, sont composés de protéines essentiellement, mais également de
substances dites humiques, de polysaccharides et d'acides nucléiques. Le rapport protéines sur les
polysaccharides et les acides nucléiques est similaire pour les boues de Toul et de Nancy-Maxéville
{en moyenne 1,8).

La caractérisation du caractére hydrophobe des EPS par le sulfate d'ammonium (SA} et la
chromatographie d'interaction hydrophobe {CIH)} montre que 38,3 £ 8,3 % des EPS exiraits des boues
de Toul sont dits hydrophobes (Tableau 5.3). Les EPS se répartissent dans les fractions obtenues par
SA et CIH (EPS précipités, faiblement, fortement et non retenus par le ligand hydrophobe) de la fagon
suivante : 73,7 % des EPS extraits sont précipités par le SA, 10,2 % des EPS sont faiblement retenus,
seulement 1,8 % des EPS sont fortement retenus par le ligand hydrophobe, et 48,9 % des EPS sont
dits hydrophiles c'est-a-dire non précipités par le SA et non retenus pour le ligand hydrophobe. La part
d'EPS hydrophobes exiraits des boues de Toul sont du méme ordre de grandeur que les EPS extraits
de boues stockées dans des conditions d’anagérobie qui représentaient de 10 a 67 % des EPS
{Jorand, 2000).
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5 Siress oygéne s Yhydrophobiché ef les lipides des agrégats biologioues

Tableau 5.3 : Caractéristiques initiales des boues activées et des exopolyméres (EPS) (Moyenne
écart-type).

Boues activées Toul(T;a7Ts) Nancy (N, aN,)
{n = 8 boues) (n = 3 boues)
TShowes (g L) 3631037 2,70+ 0,14
MVaouwes (@ L) 1,96+ 0,16 1,68+ 0,14
MVaoues/ T Sgoues (%) 943 622
pH 7.7+0,3 7,5+0,1
Conductivité (uS cm™) 579 + 352 644 + 195
SVI{mL g” de TSaoes) 227 + 27 128 + 63
A% (%) 75+ 10 6615
Ke 237+1,09 2,16+ 155
Exopolyméres Toul (Te & Tg) Nancy (N, a Nj)
{n = 3 boues) (n = 3 boues)
TSers (g L) 0,93+ 0,08 0,96 + 0,11
MVeps (g L) 0,35+ 0,02 0,27 + 0,06
MVeps/TSeps (%) 37,008 23470
MVeps/MVaouss (%) 17,8 + 1,1 16,7+ 3,3
Protéines {mg g MVeps) 2747 + 97,7 337,52 73,0
Substances dites humiques (mg g‘1 MVeps) 103,8 £ 17,3 3552 + 336.,8
Polysaccharides (mg g MVeps) 793253 93,2+227
Acides nucléiques (mg g MVeps) 117,4+ 357 66,1+ 17,3
Protéines/(polysaccharides + acides nucléiques) 1,500,555 2,16 0,38
EPS hydrophobes totaux (%) * 383+83* ND

ND : Non Déterming; *: n = 4 boues.

Les lipides de la boue T; (seul échantiion analysé pour son contenu en lipides) sont composés
majoritairement de lipides neutres et de phospholipides suivis des glycolipides et en plus faible

proportion des lipopolysaccharides dans les deux réacteur (conirdle stress) 4t =2 h (Figure 5.9).

3-OMLPS 2-OHLPS
22+x11% 11205%

Phospholipides

355+21%
Lipides neutres /
490+94 %
Glycolipides
121+6,9%

Figure 5.9 : Proportions (% de Iz masse) des phospholipides, des glycolipides, des lipides neutres et
des lipopolysaccharides (LPS) des boues de Toul placées dans les réacteurs controle et stress at =
2 h (n = 3 mesures).
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5. Stress oxygéne sur Fhydrophobiché ef les lipides des agrégatls biclogioues

Au cours du vieilissement (en 15 h) des boues placées dans les réacteurs maintenus a une
concentration en oxygéne de 30 % de la saturation en air, seuls les paramétres MVgaus. €t 1a turbidité
sont apparus significativement différents au seuit de probabilité de 95 % entre les deux prélévements
effectués aux temps 2 et 17 h {Tableau 5.4). Dans tous les cas, les MVpgg,s diminuent dans les deux
réacteurs, alors que {a turbidité du sumageant des boues augmente aprés 17 h d'expérimentation.
Ceci peut étre attribué au "vieillissement” des boues placées dans les réacteurs. Concernant la
variation des lipides dans le réacteur contrble, les proportions de lipopolysaccharides 2-OH et 3-OH,
respectivement, augmentent et diminuent dans ie réacteur coniréle. Aucun test de signification n'a pu
étre réalisé car cette comparaison repose sur un seul essai dont les analyses sont effectuées en

duplicat.

Tableau 5.4 : Variations significatives au seuit de probabilité de 95 % par un test de Student des

parameétres mesurés entre fes deux temps de prélévements 2 et 17 h pour les réacteurs contréle.

Probabilités Toul et Nancy-Maxéville

Boues activées _ {n = 12 boues)
MVaaies 0,06090 *
Svit 0,0520 **
pH 0,5394 =
Conductivité 0,2514 **
Turbidité 0,0030*
A% 0,4798 **
Ke 0,1268 **

Exopolyméres (n = 6 boues)
MVeps 0,1101 **
MVeps/MVpoues 0,0273 *
Protéines 0,0850 *
Substances dites humiques 0,3411 *
Polysaccharides 0,1780
Acides nucléigues 0,1206 **
Protéines/(polysaccharides+acides nucléiques) 0,1010 >

EPS hydrophobes totaux ND

ND : Non Déterminé; *: différence significative au seuil de 95 % (p<0,05); **: différence non

significative au seuil de 95 %.

5.4.2. Effet des discontinuités en oxygéne sur les agrégats biologiques

Les discontinuités en oxygéne appliquées aux agrégats biologiques de boues activées, en réacteur,
ont été suivies en analysant les caractéristiques globales des boues activées, la composition, la
quantité el les propriétés hydrophobes des exopolyméres extraits de ces mémes boues et la
composition des lipides des boues activées. Les discontinuités en oxygéne considerées équivalentes
& un stress oxygéne, dans notre étude, sont comparées a un réacteur constamment régulé a une

concentration en oxygéne constante de 30 % de la saturation en air.
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5. Stress oxygéne sur Phydrophopicité ef les lipides des agrégals biologiques

5.4.2.1. Variafion des caractéristigues globales des boues aclivées.

i es résultats bruts des caractéristiques des boues activées, placées dans les deux réacteurs, sont
présentés dans le Tableau 5.5. Quelques parameétres se comportent de la méme facon entre les
essais et entre les deux réacteurs controle et stress. Ainsi, les MVgowes diminuent dans tous les
réacteurs aprés 17 h d'expérimentation. La capacité des boues (DSVI et SVI) s'améliore dans les
deux réacteurs controle et stress a la fin de 'experimentation, & exception de la boue Nj placée dans
un réacteur contrble. La turbidité augmente légérement dans les réacteurs contrdie et siress aprés
17 h d’'expérimentation. La conductivité du surnageant de boues dans les deux réacteurs controle et
stress ne montre aucune variation significative. Les pH augmentent généralement de 7,4 & 8,4 aprés
17 heures d’expérimentation (Figure 5.10}.

Toutefois, la variation des caractéristiques globales des boues activées n'est pas, d'une fagon
générale, homogéne et sysiématique d'un essai a 'autre et entre les deux réacteurs contrble et stress.
Les variations peuvent se traduire par une augmentation, une diminution ou pas de variation des

caractéristiques mesurees aprés un temps de 17 h.
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Tableau 5. 5 Caractéristiques des boues activées de Toul placées dans les reacteurs controle et stress a2 et 17 h.

41

® 2 £ g £~ @E -—-a'? 05% E’ U;g S
e 2 2 - o £ =2
& E E e
T, C 2 415 £ 002 222 + 007 53 2490 + 258 2127 = 28 nd nd nd 856 * 20 340 020
8 C 17 341 010 179 + 002 52 1464 126 2201 x 128 nd nd nd 843 % 23 28 z 0,15
§ $ 2z 417 % 007 216 =z 006 52 2332 :+ 335 2126 z 77 nd nd nd 810 % 40 301 % 028
$ 17 350 £ 02 18 &+ 010 53 1527 * 86 2341 = 124 nd nd nd 757 + 38 331 t 065
T. © 2 324 + 003 177 &£ 003 55 2008 230 2653 = 00 nd nd nd 844 & 01 25 = 0,78
§ C 17 324 * 002 171 + 007 53 181,9 & 34 2639 z 165 nd nd nd 88 13 620 =z 240
% § 2 328 % 003 18 x 00t 56 2659 x 500 2681 % 30 nd nd nd 825 £ 1,0 277 £ 055
$ 17 32 % 009 176 002 55 2138 z 341 2401 z 124 nd nd nd 81 % 35 49 =+ 1,50
Ts € 2 414 £ 001 218 £ 003 53 2314 t 147 2181 = 44 200 153 807 830 * 45 218 = 040
§ C 17 394 + 001 218 + 001 55 194 ¢ 232 2029 + 67 264 152 814 8&f1 = 33 286 + 053
5 S 2 411 £ 007 222 % 00t 54 2209 x 422 2182 + 53 820 151 828 825 : 19 525 + 0,15
T S 17 393 % 005 219 * 005 56 2162 + 482 1991 = 114 410 150 835 757 % 45 267 =+ 029
T, C 2 35 = 001 184 = 004 52 1196 = 234 nd 430 157 759 693 x 38 100 + 018
] ¢ 17 341 + 008 170 % 003 B0 968 23 236,2 6,15 155 777 823 % 1,0 123 =z 0,17
§ S 2 386 £ 003 191 + 003 52 1070 & 223 hd 505 148 836 694 = 12 117 + 007
S 17 342 % 006 1,7 = 007 50 995 z 40 2456 610 148 842 808 = 30 120 & 006
Ts C 2 381 & 002 202 £ 004 53 789 & 74 nd 846 972 766 761 x 04 159 & 0,18
% C 17 372 % 003 201 + 002 54 576 % 69 nd 1110 922 774 804 £ 29 198 + 026
S § 2 370 & 003 193 =z 007 52 521 1 286 hd 876 978 757 718 + 51 1235 =z 0,18
- $ 17 334 £ 006 179 =z 007 54 491 & 14 nd 1130 938 791 702 * 73 189 z 023
C : Réacteurs contrdle ; S ; Réacteur stress ; nd : non déterminé.
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Tableau 5. 5 (suite) : Caractéristiques des boues activées de Toul et Nancy placées dans les réacteurs controle et stress a2 et 17 h.

senbifojog s1eboibe sop semdy so1 18 epmooudoipiy) ans suebBAixo esang ¢

. = : 1 1 g _
. 3 3 i in £ s¢ s Y "
Ez§ ¢ A3 23 98 e e g 35z = g
x 2 - ol o s 2
g E E e
Te C 2 333 % 0,04 1,75 + &1 53 822 + 298 nd 8,80 855 7,40 689 t 486 1,39 £ 0,22
% C 17 3,29 0,08 1,65 + 014 50 679 = Q0 nd 11,60 882 7,77 71,7 x 29 1,55 % 0,31
% S 2 337 % 0,05 1,82 + 0,90 54 857 + 1,8 nd 9,70 854 754 690 =+ 7.0 1,42 = 017
s 17 324 & 0,05 1,65 + O 51 694 =z 00 nd 11,80 851 778 897 £+ 43 1,33 £ 040
T C 2 325 = 0,05 182 £ 004 59 485 = 1.2 nd 817 728 742 555 t 6.2 1,70 = 0,37
8 Cc 17 306 £ 0,08 1,73 + 008 &7 477 =+ 13 nd 10,5 726 778 5881 £ 392 0483 =z 043
% ] 2 317 = 0,08 1,98 + 0056 62 511 =+ 13 nd 8,01 720 743 555 x 6.2 1,76 037
S 17 31 + 0,12 1,81 + 0,12 58 47 .1 + 1,3 nd 10,9 728 7,74 549 £+ 04 157 % 0,19
Ty C 2 360 £ 0,08 1,96 + 004 54 765 L 26 222 8.6 6og 742 811 + 63 310 £ 274
S C 17 329 % 0,08 1,68 x 0,16 51 771 £ 00 207 10,8 602 7.87 81,1 + 63 310 = 2,74
§ S 2 38 + 003 1,92 + 007 54 813 =+ 27 201 715 613 T42 844 = 15 441 £ 067
S 17 329 £+ 0,04 1,69 + 0,13 51 787 £ 00 220 8,1 608 7.9 905 = 1,0 682 = 064
Ny C 2 268 + (0,10 1,57 + 0,116 59 nd 62,8 13 740 7,58 60,3 0,91
% c 17 263 x O11 1,54 + 008 59 nd 547 14 770 7.47 42,9 2,74
8 S 2 267 + 004 1,61 + 001 60 nd 63 10,8 738 7,52 57,2 0,92
T S 17 269 & 0,03 1,60 * 00 59 nd 50,5 11 779 7 38.1 3,17
N C 2 250 x 003 1,80 + 004 64 nd 2027 + 19,7 nd 798 nd 55,5 1,67
§ c 17 236 = 001 1,48 + 0,03 63 nd 2267 £ 30 nd 731 nd 58,1 0,72
% S 2 250 % 003 1,60 + 0,04 64 nd 2027 £+ 19,7 nd 798 nd 55,6 1,67
S 17 246 % 0,08 1,69 + 0,09 65 nd 142,3 % 0,0 nd ey nd 54,9 1,56
N: C 2 29t % 0,03 1,85 + 003 63 nd 12003 £ 11,9 196 395 738 811 = 6,3 3,39
§ c 17 292 + 002 1,81 + 0,01 862 nd 072 + 71 19,53 433 6,99 907 x 09 4,66
% S 2 2,93 t 0,054 1,872 + 0,07 64 nd 1184 11 5,98 385 7.4 844 = 1,5 4,41
5 17 2,95 + 0,045 1,816 + 0,03 862 nd 1108 = 7.8 9,02 430 6,9 90,5 = 1,0 6,92

C : Réacteurs controle ; S : Réacteur stress ; nd : non déterminé

[44°




&, Hydrophobicité des agrégals biclogiques el stress oxygéne

Figure 5.10 : Evolution du pH des boues activées de Toul (T) placées dans les réacteurs contrdle (trait

(noir) et stress (gris) maintenus a 25 +2 °C.
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4. Hydrophobicité des agrdgats biologioues & stress oxygene

Figure 5.10 : Evolution du pH des boues activées de Toul (T) et de Nancy-Maxeville (N) placées dans

les réacteurs contrdle (noir) et stress (gris) maintenus 425+ 2°C .
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5. Siress oxygene sur Thydrophebické et les lipides das agrégals biologiques

A titre d’exemple, les valeurs de Ke des boues placées dans les 2 réacteurs contrble et stress aprés
17 h d’expérimentation augmentent dans 6 essais sur 11 {boues T,, T4, Ts, Ts, Ny et Ny} et diminuent
dans 2 essais sur 11 (boues F; et Ny) (Figure 5.11). Dans 3 essais sur 11, les valeurs de Ke montrent

des variations de signes opposés entre le réacteur contrble et stress.

300

O Controle

250 B Sfress

200

150

100

Variations (%)

50

—

T, T Ts Ta Ts Te Ts N+ N2 N3

Figure 5.11: Variations (%) du terme Ke dans les réacteurs contrdle et stress aprés 17 h
d’expérimentation.

Notre hypothése de travail é&tait que des discontinuités en oxygéne, appliquées & des agrégats
biologiques, devaient contribuer & augmenter le caractére hydrophobe des agrégats. Or, les résuitats
montrent que les valeurs de Ke entre le réacteur controle et stress varient généralement d'une fagon
similaire (Boues T», T4, Ts, T7, Ta, Ni, Ny et Ns) (Figure 5.11). Ces résultats montrent la prépondérance
du paramétre boue plutdt que de l'effet discontinuités en oxygéne. Les boues Ty, Ts, Ta, Ny et Nj
placées dans les réacteurs stress montrent une augmentation de la mesure de I'hydrophobicité
mesurée par le terme Ke par rapport aux boues placées dans les réacteurs conirble (Figure 5.11) et
répondent a Fhypothése que nous avons formulée. Parmi ces 5 essais (boues Ty, Ts, Tg, Ny et Na),
seules les comparaisons des boues Ts et Ty mantrent une différence significative, au seuil de 95 %,
entre les réacteurs conirdle et stress & la fin de la période de stress oxygéne (Tableau 5.6).

Matheureusement, la comparaison des essais Ny, N, et N; n'a pas pu étre réalisée car les mesures
n'ont pas été effectuées en friplicat.
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5, Stress oxvgéne sur Thydrophobicit® et les linides des agrégals biologinues

Tableau 5 .6 : Probabilités de signification au seuil de 95 % le test de Student pour le terme Ke pour
les essais réalisés avec les boues de Toul.

T, T, Ts T, Ts Ts Ty Ts
C,-Ci; 0,0179* 10,0619 02794 0,1872 0,1392 0,5050 0,0390" -
$,-S.; 04941 0,0776 0,0015* 0,0832 0,0236* 07383 0,6068 00092
C,-8, 0,1214 0,6008 0,0022* 01955 0,1392 0,8174 - 0,7464
C-8y; 02793 0,4508 09812 05838 0,0236* 05106 0,0103* 00374~
C: Réacteur contrdle & 2 h ; C47: Réacteur controle 4 17 h ; S,. Réacteur stress a 2 h ; S;7: Réacteur

stress & 17 h; T;a Ts: Prélévements de boues ; * : p < 0,05 ; difference significative au seuil de 95 %;
- Non déterminé.

5.4.2.2. Variation de la quantité, de la composition et du caractére hydrophobe des EPS

Comme pour les caractéristiques globales des boues, les variations des EPS extraits ne sont pas
systématiques et homogénes entre les essais et entre les réacteurs. Les quantités et la composition
des EPS extraits des boues placées dans les réacteurs contrdle et stress sont présentées dans le
Tableau 5.7.

Généralement, les exopolyméres entre les deux réacteurs (controle et stress) montrent des variations
similaires. Les protéines diminuent dans les réacteurs contréle et stress, excepté pour la boue Te
placée dans le réacteur stress et la boue T; dans les réacteurs conirdle et stress (Figure 5. 12). La
variation de la concentration en protéines d'un essai & l'autre est généralement similaire pour les deux
réeacteurs. Aussi, les quantités de proiéines semblent varier de fagon similaire bien que la

concentration en oxygéne dans les deux réacteurs soit différente.
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Figure 5.12 : Variations {%) des protéines exiraites des boues placées dans les réacteurs contrble et
siress,

146



Tableau 5.7 : Caractéristiques des EPS extraits par les ulirasons et une résine échangeuse de cations dans les réacteurs conftrole et stress a2 et 17 h.

n
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" — RN D o = {3

s £ £ f o & E B = gk 25

. 2 3 o g Pe @ 4 =8 29 % £g
=z © a = &4 = %IJJ %;\’ e e 8= 2« o o+
g T > s &7 B3 53 5o 85 £3
a E “E o E 2E B E o g

= o

w =]

=z

£

N C 2 08 t 003 022 % 005 26 14 43630 % 2650 77500 % 3500 130,00 % 450 92,20 % 2,60 7,96
C 17 08 * 002 035 <+ 000 36 23 {8360 + 1460 56070 & 1200 8000 + 330 5890 i 1,60 1,32

S 2 111 % 018 035 £ 009 31 22 26670 980 48000 x 020 8550 + 120 5380 & 080 1,91

S 17 09 = 001 033 £ 004 33 20 18540 510 60270 + 1220 8560 * 130 6400 & 00 1,24

N, C 2 094 = 003 025 & 0601 27 16 316,10 % 27,70 8280 % B840 6580 & 270 7200 % 200 1,90
c 17 084 £ 003 029 £ 003 35 20 210,30 =+ 1,10 8820 * 260 91,70 £ 0,90 65,50 z 1,70 1,34

S 2 09 = 003 025 = 001 27 16 31810 27,70 82,80 + B840 9580 & 270 7200 & 2,00 1,90

S 17 08 = 002 031 % 002 37 20 19680 * 450 6640 + 440 8210 % 150 59,10 & 240 1,39

N € 2 nd 022 * 005 nd 12 41747 % 6,2 nd 9284t 520 6486 = 210 2,65
c 17 nd 035 + 000 nd 19 270,84 3 501 nd 6092 & 263 4151 & 077 2,64

s 2 nd 035 & 009 nd 19 26855 * 351 nd 5945. & 320 4186 & 205 2,65

s 17 nd 033 + 004 nd 18 2648 t 7.5 nd 7314 & 441 4615 = 168 2,22

C : Réacteurs contrdle ; S : Réacteur stress ; nd : non déterminé.
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Tableau 5.7 (suite) : Caractéristiques des EPS exfraits par les ulirasons et une résine échangeuse de cations dans les réacteurs controle et stress a2 et 17 h.
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T C 2 115 & 002 046 * 001 40 26 22385 £ 538 68746 =z 154 4622 % 566 6899 % 1,15 194
C 17 147 + 003 047 + 002 40 28 217,92 £ 516 8887 =+ 728 3790 : 128 6807 & 7,92 2,08

S 2 128 * 005 043 = 001 34 24 25287 + 499 90,26 + 030 4985 x 706 77,67 641 1,98

S 17 120 = 004 042 + 005 34 25 26131 * 667 9386 <+ 102 4912 & 744 7788 + 333 2,06

T, ¢ 2 081 * 020 034 = 004 47,36 17,71 22232 * 20,91 10508 t 513 10702 = 012 15530 * 126 0.85
C 17 107 + 008 044 * 004 4112 2543 12113 + 1363 8554 * 803 8081 & 149 11493 054 0,62

S 2 105 * 004 038 & 004 3619 19,39 16377 + 643 9084 : 607 87,27 £ 194 13553 i 185 0,74

S 17 106 + 004 045 & 001 4245 2486 11484 + 581 8357 & 35 7854 & 268 111,22 = 0,82 0,61

T C 2 080 & 001 033 & 002 3667 1684 4202 & 95 12516 & 2094 072 % 21 1428 % 48 175
C 17 083 + 002 028 % 000 337 1670 471,98 + 26 14213 + 210 1144 + 29 15398 & 38 176

S 2 08 002 033 % 001 379 1720 3663 £ 84 12034 = 88 884 * 1,3 1241 & 32 172

S 17 081 + 004 028 = 001 346 1650 4155 + 81 14058 = 087 1094 & 1,6 1463 & 19 1,62

C : Réacteurs contrdle ; S : Réacteur stress ; nd : non déterminé.
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5. Stress oxygéne sur Phydrophobicité et les lipides des agrégats biologiques

De méme, la variation du rapport protéines/(polysaccharides+acides nucléiques) entre les essais est
differente (Figure 5.13). Comme pour les protéines, la boue T; montre une variation positive du
rapport ainsi que la boue Ts placée dans le réacteur contrble. Dans 4 essais sur 6, la variation du

rapport est négative pour le réacteur contréle et dans 5 essais sur 6 pour le réacteur stress.
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Figure 5.13 : Variations (%) du rapport protéines/(polysaccharides+acides nucléiques) des EPS

extraits dans les réacteurs contrble et stress.

Comme dans le cas des caractéristiques globales des agrégats biologiques, le paramétre boue est
prépondérant sur la composition quantitative des EPS plutdt que les discontinuités en oxygéne

appliquées.

5.4.2.3. Caractere hydrdphobe des EPS déferminé par une précipitation par le sulfate
d’arnmonium (SA) et la chromatographie d'interaction hydrophobe (CIH)

Les EPS extraits de deux boues (Boues T7 et Tg) ont été séparés en fonction de leur précipitation par
le sulfate d'ammonium et de leur affinité pour un ligand hydrophobe. Ainsi, les proportions des EPS
retenus dans les fractions EPS solubles (non précipités par le SA} et non retenus par la résine
hydrophobe, augmentent dans les réacteurs controle et stress des deux essais (Boues T; et Tg). Dans
ces deux essais, les EPS non retenus par la résine hydrophobe augmentent, alors que la proportion
des EPS hydrophobes totaux augmente pour la boue T7 et diminue pour fa boue Ty quel que soit le
réacteur. Les boues placées dans les deux réacteurs (contrdle et stress) semblent évoluer d'une fagon

similaire au sein d'un méme essai, mais n'évoluent pas de la méme maniére selon la boue utilisée.
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5. Stress oxygéne sur 'hydrophobicilé et les lipides des agrégats biologiques

tin point important concerne les EPS fortement retenus par la résine hydrophobe (Figure 5.14). La
variation des EPS fortement refenus est positive pour les réacteurs stress des deux essais
indépendants {Boues T; et T3), 2 'opposé de ceux des réacteurs contréle qui est négative. Les
discontinuités en oxygéne appliguiées aux bouses augmentent la proportion des EPS fortement retenus

par la résine et en accord avec notre hypothése de départ.
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Figure 5.14 : Variations de la fraction EPS fortement en chromatographie d'interaction hydrophobe

dans les réacteurs contrdle et stress {n = 2 boues).

Les acides nucléiques et les polysaccharides des EPS exiraits sont négativement corrélés avec la
proportion d’EPS hydrophobe totaux (Figure 5.15). Par contre, les protéines des EPS sont
positivement corrélées avec I’hydrophobicité des EPS fortement retenus par la résine hydrophobe.
Par consequent, l'augmentation du caractére hydrophobe des EPS, lors du siress oxygéne, pourrait

étre due & l'augmentation de la concentration en protéines.
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Figure 5.15: Corrélations linéaires entre les polysaccharides, les acides nucléiques et les EPS
hydrophobes totaux (SA + CIH) et entre les EPS fortement retenus et les protéines des EPS exiraits
dans les réacteurs contrble et stress (Boue T; . & {contble), # (stress), Boue Ty : A (contdle), 4

{stress)). (r : coefficient de corrélation).
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5. Stress oxygéne sur Phydrophobloitd et les Hpides des agregsts bicloginuss

5.4.2.4. Caractérisation des lipides des boues placés dans les réacteurs contrble et stress

Seul un essai a &té réalisé avec la boue T; pour 'analyse des lipides des agrégats bioclogiques. Les
lipides extraits des boues sont séparés en 5 fractions : phospholipides (PL), glycolipides (GL), lipides
neutres (NL), 3-OH et 2-OH lipopolysaccharides (2-OH et 3-OH LPS). Les acides gras de chacune de
ces fractions et les acides gras hydroxylés en position 2 et 3 des lipopolysaccharides (LPS) contenus
dans le résidu non extractible de Pextraction des lipides ont éié analysés. La composition des acides
gras de chacune de ces fractions est rassembiée dans les Tableaux 5.8 — 5.12.

Au cours du stress oxygéne, les GL, les NL, les 3-OH LPS et les 2-OH LPS diminuent de
121 %, 16,9 %, 9,1 % et de 9,3 % respectivement, alors que les PL augmentent de 30,5 %
(Figure 5.16). La signification de la différence n'a pas pu &fre testée car les résultats obtenus
proviennerit d'un seul essai dont les analyses ont &té réalisées en duplicat. Dans les deux réacteurs,
les variations sont simitaires pour les PL, NL et les 3-OH LPS et cpposé pour les GL et les 2-OH LPS.
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Figure 5.16 : Variations (%) entre les deux prélévements des phospholipides {PL), des glycolipides
(GL), des lipides neutres et des lipopolysaccharides 2-OH et 3- OH (LPS 2-OH et LPS 3-OH).
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5. Stress oxygéne sur Phydrophobicté et les lipides des agrégats biologiques

Tableau 5.8 : Proportions (% en masse) des differents acides gras des PL obtenus & partir des boues
placées dans les réacteurs contréle et stress a2 et 17 h.

Réacteur controle Réacteur stress

Acides gras 2 17 2 17
14:0 241 £ 033 253 =+ 002 2,88 242 =+ 012
150 055 * 018 071 =+ 0,10 0,65 075 =+ 001
16:0 1649 + 068 1553 + 0,16 1567 16,18 * (0,90
17:0 nd nd nd 684 <+ 025
18:0 149 + 051t 199 + 0,00 217 168 + 003
20:0 005 + 002 008 =+ 0,00 0,13 009 + 002
14:1 016 =+ 003 024 = 0,03 0,23 024 + 000
151 008 + 002 011 = 001 012 011 + 001
16:1 217 £ 011 249 =+ 011 2,37 265 + 020
16:1n-7 3737 + 407 328 + 04 3166 3463 + 071
16:1n-9 134 + 069 231 + 0736 2,49 203 =+ 054
br-17:1 015 * 003 028 =z 0,00 0,22 020 =+ 0,01
br-19:1 03 + 005 050 =+ 0,00 0,58 045 =+ 0,03
18:1 nd tr 0,14 007 =+ 001
18:1n-7 985 + 016 943 = 0,13 993 916 =+ 0,15
18:1n-9 845 =+ 088 862 * 0,33 9,09 798 £ 034

18:2n-6 698 + 0,58 749 =z 0,32 7,35 nd
20:2 010 = 003 021 = 0,01 0,12 020 = 0,03
20:3 008 = 002 012 = 0,01 0,11 011 + 0,01
204 1,09 + 009 150 + 0,01 1,12 128 + 009
-14:0® 067 + 0,43 090 = 001 0,85 087 + 0,01
~15:0 510 + 042 5985 =+ 0,07 5,64 582 + 018
-17:0 041 + 009 058 =+ 0,1 0,60 066 + 0,03
a-15:0° 216 =+ 027 222 + 0,02 2,58 213 + 0086
a-17.0 021 £ 007 032 =+ 0,02 0,31 033 + (003
br-C15 ¢ 1,52 + 0,189 1989 =+ 0,01 1,96 206 + 004
br-17:1 015 % 003 028 =+ 0,00 0,22 020 =+ 0,01
br-19:1 035 = 005 050 =+ 000 0,58 045 + 0,03
10-Me-16:0 004 % 001 006 =+ 0,01 0,07 006 + 001
TBSA 005 =+ 002 006 = 0,01 0,08 006 + 001
cy-17:0 ¢ 053 + 010 072 + 006 0,78 073 + 003
cy-19:0 016 + 004 024 + 001 0,23 0,21t £ 0,02
Saturégs tofaux 21,0 03 209 02 21,4 27,9 07 .
insaturés fotaux 68,2 1,7 66,1 0.5 65,5 591 1,0
i-fofaux 6,2 06 74 02 7.1 7.4 02
a- totaux 2.4 03 2,5 0 2,9 2.5 0,1
Ramifiés totaux 10,7 1,3 12,9 02 12,9 12,7 0,4
Cyclopropane totaux 0,7 g1 1,0 0.1 1,0 09 0,1

Insaturés/saturés 3,224 3,133 3,025 3,107

i-~/a- 2,608 2,937 2457 3,028

cy-17:.0/16:1n-7c 0,014 0,022 0,025 0,021

cy-19:0/18:1n-7c 0,016 0,025 0,023 0,023

C18/C16 0,467 0,518 0,551 0,462

C18/C16 = (18:1+18:0/16:1+16:0) ; Moyenne & écart-type, n=3 excepié pour le réacteur stress 4 2 h,
n=1; ?i-. iso-; b a-. anteiso-; © cy-: cyclopropane ; ¢ br-: ramifiés; nd: non déterminé; tr: trace; TBSA:

acide tuberculostéarique.
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5. Btress oxygéne sur Ihydrophobicie el les lipides des agrégats biclogigues

Tableau 5.9 : Proportions (% en masse) des différents acides gras des GL obtenus a partir des boues

placées dans les réacteurs contrble et stress a 2 et 17 h.

Réacteur controle Réacteur stress

Acides gras 2 17 2 17
14:0 476 * 048 501 =+ 0,03 516 641 + 0,16
- 15:0 1,23 + 020 118 =+ 0,05 1,20 148 = 0,13
16:0 2766 + 399 26832 + (0,53 26,71 28681 % 0,19
17:0 074 + 014 07 =+ 0,02 069 069 = 0,05
18:0 972 % 068 1023 + 030 10,63 11,03 = 0,23
14:1 024 + 002 025 =+ 0,00 021 024 = 0,02
15:1 008 = 002 009 = 003 007 008 = 0,00
16:1 1561 + 023 172 += 014 124 167 = 0,12
16:1n-7 913 x 101 848 =+ (49 10,29 7,85 =+ 0,06
16:1n-9 113 + 015 098 + 001 080 0,75 = 0,03
br-17:1 028 + 011 023 & 0,00 022 022 = 0,02
br-19:1 028 + 014 022 + 005 016 017 = 0,01
18:1 260 £ 048 286 = 0,01 297 313 = 0,07
18:1n-7 537 + 025 485 =t 0,02 517 568 =z 0,11
18:1n-9 1391 = 0,16 1556 = 0,05 14,87 14,23 z 0,36
18:2n-6 799 £ 0,36 835 =+ 001 927 T16 #% 0,15
20:2 009 £ 000 006 =+ 0,08 0,10 0,16 0,02
20:3 093 = 0,01 0,07 =+ 0,00 004 006 = 0,01
20:4 03 + 004 044 + 001 043 047 =+ 0,01
i-14:0 * 063 + 0,15 060 =+ 0,05 056 05 * (005
i-15:0 491 + 145 488 = 037 3,76 382 = 0,34
i-16:0 082 + 019 070 + 0OM 0,35 048 + 0,08
i-17:0 070 = 019 09 =+ Q17 055 069 =+ 0,02
a-15:0"° 261 + 068 227 + 015 200 18 x 0,15
a-17:0 057 + 012 053 + 0,05 03 048 = 0,00
br-C15 ¢ 1,20 % 0,32 104 * 0,16 094 08 = 007
br-17:1 028 = 011 023 + 0,00 02z 022 = 0,02
br-19:1 028 + 014 022 + 0,05 016 017 = 0,01
10-Me-18:0 03 = 011 032 = 001 029 023 = 0,05
TBSA 044 + 001 054 =+ 0,09 052 045 = 0,03
cy-17:0¢ 049 + 005 048 = 002 039 042 = 0,02
cy-19:.0 009 + 001 013 =+ 0,02 0,07 006 =+ 0,00
- Saturés totaux 441 x 48 434 + 09 444 482 = 0.3
Insaturés totaux 431 + 1,5 442 =+ 02 45,8 42  + 0,5
i- fotaux 71 + 20 071 = 086 52 558 0,5
a-tofaux 32 x 08 28 = 02 2.4 23 = 0,1
Ramifiés totaux 128 + 35 122 = 11 97 97 = 08
Cyclopropane tolatix g6 + 00 06 =+ 00 0,5 05 + 00

Moyenne + écart-type, n=3 excepté pour le réacteur stress & 2 h, n=1; ? i-. iso-; ® a-. anteiso-; © cy-

cyclopropane ; 4 br-: ramifiés; nd: non déterminég; fr: trace; TBSA: acide tuberculostéarique.
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5. Siress oxygéne sur 'hydrophobicité ef les lipides des agrégats bickgigues

Tableau 5.10 : Proportions (% en masse) des différents acides gras des NL obtenus & partir des
boues placées dans les réacteurs controle et stress 22 et 17 h.

Réacteur contréle Réacteur stress

2 17 2 17
14:.0 506 + 066 570 *031 553 749 + 042
15:0 068 + 018 1,00 x000 100 119 + 002
160 37,70 + 526 2824 077 2490 2888 + 045
17:0 045 + 003 038 +001 048 (042 =+ 0,03
18:0 10,14 + 073 783 +018 936 815 + 0,52
20:0 073 + 024 113 +010 124 143 = 0,16
14:1 024 + 016 047 + 005 045 047 + 0,02
15:1 014 + 006 017 £000 024 018 =+ (0,00
16:1 09t + 005 150 003 122 180 + 016
16:1n-7 873 % 149 1192 +018 1212 1190 + 025
16:1n-9 038 + 054 048 006 038 070 * 014
18:1 119 + 142 181 +015 267 030 =+ 0,00
18:1n-7 545 %+ 003 430 027 543 524 + 0,14
18:1n-9 14,37 + 0,80 16,08 + 0,27 1345 1481 = 0,086
18:2n-6 891 £ 219 1156 064 1363 865 + 011
br-17:1 tr 008 001 0,098 010 =+ 0,02

br-19:1 nd tr 0,04 r -

20:2 029 £+ 004 055 004 032 072 = 004
20:3 003 + 002 007 2001 006 006 = 003
20:4 047 + 008 0,78 £001 074 080 £ 0,05
i-14:0 2 019 + 0,43 028 001 044 028 + 001
i-15:0 193 + 0,26 227 017 250 230 x 005
i-17:0 025 + 0,00 035 £003 044 031 £ 0,03
a-15:0° 086 + 0,18 117 £004 156 124 = 0,05
a-17:0 032 * 0,04 068 £003 040 080 + 004
br-c15 ¢ 032 =+ 034 028 +012 032 035 * 000
br-17:1 tr 008 +£001 009 010 =+ 002

br-19:1 nd tr 0,04 tr
10-Me-16:0 001 £ 0602 004 2000 006 005 + 0,01
TBSA 032 + 004 048 +009 045 040 =+ 0,06
cy-17:0 ¢ 028 + 006 038 001 043 041 + 000
cy-19:0 nd nd 004 044 + 0,57
Saturés totatx 548 + 486 443 =+ 10 425 476 ¢ 01
Insaturés totaux 612 + 53 735 x 14 753 652 = a6
i~ totaux 20 + 04 29 =+ 02 34 29 * 0,0
a- totaux 1.2 =+ 02 1,8 = 01 20 20 0,1
Ramifiés fotaux 38 + 05 56 =z 02 31 58 + 0,1
Cyclopropane fotaux 03 + 01 04 + 00 05 092 = 0,6

b

Moyenne + écart-type, n=3 excepté pour le réacteur stress a 2 h, n=1; ®i-. iso-; ° a-. anteiso-; °eoy-

cyclopropane ; ¢ br- ramifiés; nd: non déterming; tr: frace; TBSA: acide tuberculostéarique.
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5. Réponse des agrégats biologigues 4 des shress oxygéne

Tableau 5.11 : Proportions (% en masse) des différents acides gras des LPS 2-OH obtenus a partir
des boues placées dans les réacteurs contrle et stress a2 et 17 h.

Réacteur controle Réacteur stress
Acides gras 2 17 2 17 :
10:0 ' 054 + 021 029 + 006 028 =+ 001 107 =+ 092
1:0 066 + 001 072 =+ 004 051t =+ 005 0,72 =+ 0,29
12:0 37 + 004 258 + 024 275 =+ 020 346 + 013
14:0 796 + 031 871 * 077 669 * 057 771 + 075
15:0 079 =+ 009 068 =+ 003 066 + 005 081 =+ 018
16:0 15,86 = 120 1382 x 1,30 1456 + 117 149 =+ 020
17:0 045 <+ 002 045 =+ 005 041 * 005 055 =+ 0,08
19:0 026 + 010 017 =+ 001 018 =+ 0,010 021 =z 0,05
20:0 257 * 028 284 + 004 254 + 004 242 + 006
21:0 038 + 003 048 + 008 043 x 002 040 == 001
220 1161 = 143 144 + 0,37 1261 = 0,35 1169 + 042
23.0 620 + 037 781 + 0B4 7141 + 006 653 + 023
24:0 211 + 106 2569 + 315 2496 + 207 216 =+ 015
25:0 22 + 001 257 + 032 244 x 0,01 215 =+ 005
260 247 + 017 288 + 042 282 + 016 233 + 0,19
i-15:0 1724 + 352 1274 + 143 1573 + 001 1809 z 0,02
i-16:0 081 =+ 003 067 + 008 068 + 0068 091 x 0,01
i-17:0 185 + 030 128 + 016 14 =+ 005 146 + 004
a-15:0 247 + 097 257 x 065 198 + 065 222 + 122
a-17:0 087 + 038 067 = 01 126 + 087 075 + 106
Safurés totaux 768 =+ 22 821 = 36 790 + 25 766 = 14
iso-branched 189 = 35 147 * 14 178 =+ 01 2056 + 01
anteiso-branced 33 == 1,0 32 = 07 32 =+ 1,1 30 + 1.6
Ramifiés totaux 232 x 37 179 =+ 16 211 + 11 234 =+ 186

Moyenne + Ecart-type coefficient de variation; n=3 ; ", iso- ; ” a-. anteiso-.
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5. Réponse des agrégats biciogiques & des stress oxygéne

Tableau 5.12 . Proportions {% en masse)} des différents acides gras des LPS 3-OH obtenus a partir

des boues placées dans les réacteurs controle et stress 32 et 17 h.

Réacteur controie Réacteur stress
2 17 2 17

8:.0 115 £ 003 126 = 001 1,11 =+ 009 121 = 0,01
10:0 13,96 £ 033 1447 * 041 1323 * 015 1462 £ 0,87
11:.0 023 * 0,02 027 £ 001 025 + 001 025 =x= 0,02
12:.0 1218 x* 014 1076 + 0,42 11,73 + 0,02 1169 + 014
14:0 1726 £ 022 1445 %+ 046 1680 + 0,28 1579 = 0,16
18:0 146 = 003 128 = 006 138 + 008 138 = 0,07
16:.0 16,0 = 024 173 % 099 1647 = 0,14 16,09 = 0,24
17:0 1,30 + 001 130 £ 003 126 x 006 135 =+ 0,12
18:0 20t + 004 210 = 007 196 + 004 190 = 0,02
20:0 0,12 + 0,01 0,45 + 003 0142 =+ 00t 011 z= 001
i—12:03' 1,04 + 008 098 =+ 002 100 =+ 004 101 x 0,01
-13:0 075 + 005 077 =x 003 0,72 + 005 077 = 0,03
-14:0 058 + 002 051 + 002 051 + 001 057 = 0,03
i=15:.0 1028 * 052 1194 & 0,00 1065 + 020 10,00 = 0,53
i-16:0 1,80 £ 002 1,75 & 002 174 + 008 1,78 x 0,07
-17:0 1349 + 111 1377 = 04 1429 * 017 1467 = 049
i-18:0 040 =+ 001 087 £+ 009 046 = 003 050 =+ 0,09
a-13.0° 020 + 001 023 = 001 019 % 002 019 * 002
a-15:0 1,92 % 036 210 = 013 199 % (008 19 = 0,04
a-17:0 330 + 011 316 * 019 327 £ 012 342 & 0,35
14:1 028 + 006 037 £ 002 030 + 003 035 £ 0,02
18:1 030 + 016 022 + 005 054 + 005 040 = 007
Saturés totaux 657 £ 05 633 12 643 +t 04 644 + 09
Insaturés fotaux 06 =+ 02 06 == 01 08 = 01 075 = 01
i- totaux 278 £ 12 287 * 04 289 x 03 288 x 07
a-fotaux 54 x 04 55 & 02 55 = 02 55 x 04
Ramifiés totaux 338 + 13 361 + 05 348 + 03 349 + 08

Moyenne t Ecart-type coefficient de variation; n=3 ; ®i-. iso- ; ® a-. anteiso-.
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5. Réponse des agregals biclogiques 5 ges siress oxygéns

Les profils chromatographiques des données GC-MS révélent une importante diversité d’acides gras :
32 acides gras différents avec un nombre d'atomes de carbones entre 14 et 20 ont éi¢ analysés dans
les PL, GL et NL, 22 acides gras différents dans les 3-OH LPS et 20 acides gras dans les 2-OH. Les
acides gras sont constitués d'acides gras saturés, insaturés, cycliques et ramifiés en position iso-,
antéiso- ou centrale {Tableaux 5.8 - 5.12). Les conformations cis- et frans- des acides gras insaturés
n'ont pas pu étre séparées cormectement et la désignation des acides gras n:m rassemblent les deux
isoméres de position.

Les acides gras des phospholipides sont composés de plus d’acides gras insaturés {(environ
66,5 %) (Tableaux 5.4). Les acides gras ramifiés sont essentiellement des acides gras ramifiés en
position iso- (57,4 % des acides gras ramifiés totaux). Une faible proportion d'acides gras
cyclopropane est détectee (environ 0,9 %). Les phospholipides sont essentiellement composés des
acides gras 16:1n-7, 16:0, 18:2n-6, 18:1n-7, 18:1n-9 et -15.0 et représentent plus de 78 % des acides
gras des PL (Tableau 5.8) sont essentiellement composés d'acides gras avec un nombre pair
d'atomes de carbone. Les GL et les NL contiennent essentiellement des acides gras saiurés et
insaturés dans des proportions proches (environ 47,5 %) (Tableaux 5.9 et 5.10). Les acides gras des
GL sont surtout ramifiés en position iso-, alors que les proportions entre les acides gras ramifiés en
position iso- et antéiso- sont similaires pour les acides gras des NL. Les acides gras br-15:0, i-15:0,
16:1n-7, 16:0, 18:2n-6, 18:1n-7, 18:1n-9 et 18:0 représentent, pour les GL et les L plus de 58 % et les
acides gras 14:0, 16:0, 18:0, 16:1n-7, 18:1n-7, 18:1n-9 et 18:2n-6 représentent pius de 85 % pour les
NL. Les acides gras des 2-OH et 3-OH LPS sont composés essentiellement d'acides gras saturés &
longues chaines (Tableaux 5.11 et .5.12). Les acides gras sont essentiellement ramifiés en position
iso-. Les 2-OH LPS sont dominés par les acides gras saturés 2-OH-14:0, 2-OH-16:0, 2-OH-22:0,
2-0H-23:0 et 2-0OH-24:0 et ramifiés 2-OH-i-15:0, alors que les 3-OH LPS sont dominés par les acides
gras saturés 3-OH-10:0, 3-OH-12:0, 3-OH-14:0, et 3-OH-16.0 et ramifiés en position jso- 3-OH-i-15:0
et 3-OH-i-17:0.

L'effet des disconiinuités en oxygéne a été appréhendé par une analyse statistique multivariée
de type analyse en composantes principales (ACP) afin de simplifier la présentation de l'importante
guantité de donnees. L'ensemble des acides gras des PL, GL, NL et.LPS ont été utilisés. Ainsi, les 4
échantillons sont parfaitement séparés par une analyse ACP, mais l'analyse ACP ne permet pas de
monirer l'effet des discontinuités en oxygéne sur les agrégats biclogiques. Aussi, les résultats de
'ACP ne sont volontairement pas montrés. Les duplicata réalisés sur un méme échantiflion ne sont
pas suffisamment homogénes pour déterminer s'l y a une variation ou non. Par conséquent, les
résultats bruts ont été traités figne par ligne pour les phospholipides qui sont considérés étre des
margueurs taxonomique et de stress des micro-organismes (White ef al., 1996b). La comparaison des
profils des acides gras des réacteurs contrdle et stress a 17 h montre quelques différences. L'acide
gras 18:2n-6 des PL augmente dans le réacteur controle et par contre n’est plus détectable aprés 17 h
dans le réacteur stress. De méme, les acides gras 17:0 et 18:1 des PL, absents a 2 h, sont détectés
dans le réacteur stress a 17 h.
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2. Réponse des agrégals hiologigues a des strass oxygdne

La Figure 5.16 montre la variation, pour les phospholipides, des rapports acides gras insaturés sur ies
saturés, des ramifiés iso-fantéiso- {(iHa-), des cy-17:0 sur 16:1n-7¢ et cy-19:0 sur 18:1n-7c, &t les
C18/C16. Ces rapports sont des marqueurs de changements de la communauté microbienne et de
rétat physiclogique des micro-organismes (White ef al., 1996b). Dans le réacteur contrle, ces
rapports augmentent excepté pour le rapport U/S gui diminue Iégérement. Par contre, les variations
de ces rapports sont différentes pour le réacteur stress. Les rapports cy-17:0 sur 16:1n-7¢, cy-19:0 sur
18:1n-7¢, augmentent pour le réacteur contréle alors gu'ils diminuent pour les réacteurs stress. Ces
variations sont associées avec la variation des proportions des acides gras cy-17:0 et cy-19:0 car les
variations des proportions des acides gras 16:1n-7c et 18:1n-7¢ sont trés faibles.

De méme, le rapport C18/C16 diminue dans le réacteur stress alors gu'il augmente dans le réacteur
contréle (Figure 5.16).

80

ou/s
i-fa-
cy-17.0/16:1n-7c
B cy-19:0M8:1n-7¢
C18/C16

40

20 1

Variations (%)

Contrble Stress

Figure 5.16 : Variation des rapports des acides gras insaturés sur les saturés (U/S), des acides gras
ramifiés en position iso- sur les antéiso-, cy-17:0/16:1n-7c, cy-19:0/18:1n-7c et C18/C16 des
phospholipides dans les deux réacteurs {contrdle et stress) aux deux temps de prélévements (2 et

17 h). Les valeurs moyennes des rapports de chacun des 4 prélevemenis sont présentées dans le
Tableau 5.8.

Ces résuitats montrent gue l'effet "discontinuités en oxygene” est difficilement visualisable pour des
agrégats biologiques de boues activées. L'effet boues serait plus important. Néanmoins, notre étude a
permis de distinguer certains parameétres qui seraient influencés par les discontinuités en oxygéne. La
capacité des boues a décanter est ameliorée, alors gque la turbidité augmente quelle que soit l'aération

appliquée. La caraciérisation quantiiative et gualitative de certains constituanis du domaine
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extracellulaire ne montre pas de différence pour les boues auxquelles des discontinuités en oxygéne
sont appliquées. Par contre, les discontinuités en oxygéne provoguent une forte augmentation des
EPS fortement retenus par la résine hydrophobe ef cette augmentation est positivement corrélée avec
les protéines exiraites. De plus, fa proportion de phospholipides semble augmenter plus fortement
avec les discontinuités en oxygéne. Ceriaines signatures acides gras des PL varient différemment.
Les rapports iso-fantéiso-, cy-17:0/16:1n-7¢, cy-19:0/18:1n-7¢ et C18/C16 augmentent pour des
boues placées dans des conditions ou la concentration en oxygéne est maintenue a une valeur
constante, alors que les variations de ces rapports ne sont homogénes dans le cas des discontinuités

en oxygéne.
5.4. Discussion

Cette partie expérimentale avait pour objectif la modification, par application discontinue d'oxygéne,
des propriétés physico-chimigues des agrégats biologiques. Nous avons ainsi cherché a vérifier
hypothése que des disconiinuités courtes et rapides en oxygéne permettraient de modifier, d'une
maniére sensible, (i) les propriétés hydrophobes des EPS et des agregats biclogiques, (i) la
composition et la quantité d'EPS et (iii) la composition des lipides des agrégats biologiques. Cetle
étude a necessité, préalablement, 'optimisation des conditions dans lesquelles sont réalisées les

mesures de thydrophobicité des agrégats biologiques par le test d'adhésion aux hydrocarbures.

Optimisation du test d’adhésion des micro-organismes aux hydrocarbures (TAMH).

Notre étude montre que la mesure de adhésion aux hydrocarbures des agrégats biologiques est
influencée par la composition ionique et les valeurs de pH du milieu dans lequel les boues sont mises
en suspension, ce qui est en accord avec les observations de van der Mei et al. (1995). L'adhésion
des micro-organismes aux hydrocarbures représente un jeu compliqué d'interactions hydrophobes et
électrostatiques (ie. altractives et répulsives) influencées par les conditions de mesure comme le pH,
la température et la composition ionique du milieu. Par conséquent, cerfains auteurs soulignent
Iimportance de realiser le test TAMH a la valeur nulle du potentiel zéta des cellules bactériennes ou
des gouttelettes d’hydrocarbures afin de minimiser les interactions électrostatiques {Busscher et al.,
1995; van der Mei et al., 1995). Les résuitats obtenus montrent clairement que la diminution du pH
des solutions de lavage permet d'augmenter les valeurs d'hydrophobicité du fait de la diminution des
interactions électrostatiques. Toutefois, it n'a jamais été possible d'atieindre la valeur nulle de potentiel
zéta des boues : & une valeur de pH inférieure & 3, les boues dispersées s'agregent ce qui rend
réellement difficile et extrémement biaisée la mesure de 'hydrophobicité.

La variation de 'hydrophobicité est nettement plus margquée lorsque l'on s'intéresse aux valeurs de Ke
qu'a celles de A % (50 % contre 20 %) et le paramétre Ke serait ainsi plus discriminant pour observer
des variations plus faibles. Ceci est en accord avec les résultats obtenus par Guellil et al. (1998) qui
montrent une variation de 1,4 fois de la valeur de A % associée & une variation de 2,5 fois de 1a valeur
de Ke.
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Caractérisation globale des boues activées.

les valeurs des paramétres physico-chimigues (MVgq.es PH, conductivité et turbidité) des boues
collectées dans les bassins aérés sont du méme ordre de grandeur pour les deux stations, mais les
boues de Toul possédent une capacité & décanter inférieure & celle de Nancy-Maxéville. Ces
parameéires physico-chimiques varient peu pour des systémes industriels. De méme, les valeurs de
mesure de 'hydrophobicité {A % et Ke) sont en accord avec celles déja préseniées dans la littérature
{Guellil ef al., 1998) et sont du méme ordre de grandeur pour les boues issues des deux sfations
d'épuration, bien que Fage des boues entre les deux stations soit différent (T: 13 |; N: 3,5 j). Bura
(2000) mentrent que 'hydrophoebicité des agrégats biologiques est netiement plus importante pour des
boues d'age supérieur & 19 j que des boues dgees de 4 }.

Les exopolymeéres (protéines, substances dites humiques, polysaccharides et acides nucléigues)
issus des boues activées présentent une variabilité quantitative importante (de 17 & 100 % suivant les
exopolyméres) comme cela a deja été montre par Cadoret (2003). Ces variations sont indépendantes
les unes des aulres pour le groupe de boues testées. Les protéines sont les composés
majoritairement frouvés dans les EPS exirails des boues activées par les ulirasons et une résine
echangeuse de cations en accord avec les données de ia littérature (Bura ef al., 1998; Cadoret, 2003,
Cadoret ef al., 2002; Jahn et Nielsen, 1995; Jorand ef al., 1995b; Liu et Fang, 2002; Nielsen et Jahn,
1998; Urbain et al., 1993b; Wilen ef al., 2003) avec des techhiques d'extraction proches.

Vieillissement des agrégats biologiqties placés dans les réacteurs coniréle.

Les différentes expérimentations ont été volontairement effectuées sur un temps court (17 h} afin de
limiter le "vieillissement” du systéme. Cette dérive est classiquement observée en conditions de type
batch. Dans notre étude, cet effet muiltiple (vieillissement, famine et oxygéne) se fraduit par ia
diminution des MVpg,es, 'amélioration de !a capacité des boues & décanter et la iégére augmentation
de la turbidité du surnageant. La structure des agrégats biologiques ne semble pas étre periurbée
dans le réacteur contrble, car le parametre global, conductivité, du milieu ne varie pas pendant les
17 h d'expérimentation. La dispersion des agreégats biologiques est associée a I'augmentation de la
conductivité et de la turbidité du milieu (Hermansson, 1999; Keiding et Nielsen, 1997). D'une fagon
générale, les quantités de polyméres extraits ne montrent pas de variation importante, pour
fensembie des essais, comme cela a été observé par Urbain ef al. (1993b). Urbain et al. (1993b)
montrent que les matiéres séches, les protéines extraites et les polysaccharides extraits de boues

placées en condition de famine diminuent des le premier jour.

Effet des disconfinuités en oxygéne sur les agrégats biologiques.

Ceriaines bactéries, soumises & des stress oxygéne, possédent une surface cellulaire plus
hydrophobe {Palmgren et al., 1998), ce qui contribue & augmenter la décantabilité des agrégats
(Urbain ef al, 1993b). Une observation similaire a é&& rapportée par Sponza (2002b). L'ajout
d'oxygéne, aux concenirations é&tudiées, ne semble pas affecter drastiquement la turbidité du milieu
comme cela a déja été montré par les travaux de Wilen et Balmer (1989). Wilen et Balmer {1999)
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montrent que pour de faibles concentrations en oxygéne (< 0,5 mg L‘1), la capacité des boues a
décanter se détériore et est associée & une augmentation de la turbidité, une augmentation de la
porosité des boues et une diminution de la distribution de taille des agrégats. Néanmoins, cet effet
s'inverse pour des concentrations en oxygéne supérieures (< 5,0 mg L) (Wilén et Balmer, 1998).
Notre hypothése de travail repose sur le fait que des agrégats biologiques avec un caractére
hydrophobe plus marqueé sédimentent mieux. Ainsi, un stress oxygéne devait permetire de rendre des
agrégats biologiques de boues activées plus hydrophobes et une meilleure sédimentation des
agrégats doit étre observée.

L'augmentation des valeurs de pH du surmageant des boues placées dans les deux réacteurs
suit le cycle de l'oxygéne suriout dans le réacteur stress. Cette augmentation des valeurs de pH est
supposee étre due (i) a la réduction de fa production du C0; cu I'élimination de celui-¢i par I'agitation
des réacteurs et les ajouts successifs de O, et de N,, {ii) a la diminution de la dénitrification et/ou a la
diminution de Pactivité biclogique (Wilén et Balmer, 1998) qui n'ont cependant pas fait I'objet de cette
étude. Hedrick ef al. (1991) ont montré que l'addition d’oxygéne a une hiomasse anaérobie augmente
la production de CO, et des concentrations en oxygéne supérieures a 2,15 et 4,05 mg L inhibent
respectivement les aclivités nitrite et nitrate réductases {Bonin ef al., 1989).

Dans notre étude, la réponse des agrégats biologigues soumis a des discontinuités en
oxygene n'sst pas facilement décelable du fait des réponses difféerentes d'un essai & l'autre, ce qui est
attribue a l'effet boue (variabilité du systéme naturel et genése des agrégats biclogigues différente
d'un essai a l'autre).

Dans pratiquement tous les essais, une amélioration de la capacité des boues & décanter (SVI et
dSVI) est observée, bien que le caractére hydrophobe mesuré (A % et Ke) ne soit pas
sysiématiquement augmenté pour les agrégats biologiques soumis aux discontinuités en oxygéne.
L'hypothése formulée est que le caractére hydrophobe ne peut étre pas mesuré par cette technique
car l'excrétion de nouveaux EPS, en réponse au stress, peut masquer une partie des domaines
hydrophobes des agrégats biologiques. Par contre, la part des EPS fortement retenus {ie. ceux
retenus par une résine hydrophobe} augmente pour les boues soumises a des discontinuités en
oxygene. Ce résultat, essentiel dans notre étude, renforce (i) l'idée que des discontinuités en oxygéne
accentuent le caractére hydrophobe du domaine extracellulaire ef (i} les résultats de Palmgren ef al.
{1998) qui montrent que certaines bactéries isolées des boues activées s'adaptent en augmentant
'hydrophobicité de leur surface cellulaire face & de fortes concentrations en oxygéne.

Dans notre étude, l'effel de 'oxygéne est apparemment sans conséquence majeure sur 'analyse
qualitative et quantitative des EPS. Pourtant, la production d'alginates est influencée par la
concentration en oxygéne et la vitesse d'agitation des cultures d'Azofobacter vinelandii (Pefia et al.,
2000). be méme, la variation de la concentration en oxygéne représente un des meécanismes clefs de
la régulation de la production des exopolysaccharides chez Pseudomonas aeruginosa (Bayer et al.,
1990). Toutefois, la difficuité de mesurer l'effet des discontinuités en oxygéne sur les exopolyméres
des agrégats biologiques de boues activées est dii au fait que (i) certaines bactéries dans les boues

acltivees gardent leur propriété de surface constante (balance hydrophile/hydrophobe), alors que
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d'autres bactéries répondent plus facilement au stress (Jorand et al., 1994) et (i) les propriétés de
surface des cellules bactériennes sont spécifiques des souches bactériennes (Jana et al, 2000) et
qu'elles varient également en fonction des conditions environnementales (Palmagren ef al., 1998) et
des conditions physiologiques (Jorand ef al., 1994). De plus, des protéines différentes ou modifiées
peuvent étre synthétisées, non distinguables par nos méthodes analytiques, en réponse des agrégats
soumis & des discontinuités en oxygéne et influencées directement le caractére hydrophobe des EPS
surtout que nous avons montré que les protéines sont positivement corrélées avec les EPS fortement
retenus (ie. ceux retenus par une résine hydrophobe) alors que les acides nucléiques et les
polysaccharides sont négativement corrélés aux EPS hydrophobes. Ces résultats concordent avec
des travaux antérieurs (Higgins et Novak, 1997; Jia ef al, 1996; Jorand ef al, 1998). Néanmeins,
certains auteurs estiment gu'll est essentiel de prendre en considération 'ensemble des polyméres
plutdt gue chacune des familles de polyméres d'une facon indépendante (Liao ef af., 2001; Morgan et
al.,, 1990) car l'ensemble des exopolyméres est impliqué dans les propriétés de l'agrégat biologique.
Aussi, les auteurs déterminent les rapports protéines/polysaccharides ou
protéines/polysaccharides+acides nucléiques. Les rapports (protéines/polysaccharides+acides
nucléiques) ne varient pas dans les deux réacteurs de facon significafive et sont en accord avec les
valeurs trouvees dans la fittérature et toujours inférieurs & 5 quel que soit le temps de résidence des
boues (Liac ef al, 2001). Pourtant Shin et al (2001) montrent que le rapport
polysaccharides/protéines extraits des boues augmentent fortement lorsque le flux d'oxygéne est

supérieur a 2 L min™; cette augmentation est due a Faugmentation des polysaccharides.

Les phospholipides des boues, soumises aux discontinuités en oxygéne, augmenitent sensiblement et
quelgues signatures acides gras montrent des variations avec les discontinuités en oxygéne {18:2n-6
et 18:1). Toutefois, cetie augmentation des PL pourrait &tre un indicateur de 1a différence des statuts
physiologiques des micro-organismes dans les échantillons. Rogues et al. (1984) montrent que
'oxygéne peut étre un facteur inhibiteur de Factivité bactérienne. Aussi, 'augmentation supérieure des
PL dans le reacteur stress peut venir du fait que les micro-organismes du réacteur stress ont un
métabolisme pius important.

L'utifisation des acides gras pour la quantification de la biomasse microbienne, génératement calculée
a partir des quantités de PL dans les sédiments, les sols, et les biofilms (Keinanen ef al, 2002;
Rajendran et al, 1997, White of al, 1979) n'a pas été envisagé dans nofre étude du fait de la
présence d'une communauté trés diversifiée de micro-organismes . bactéries a gram-positif et &
gram-négatif, bactéries anaérobies sulfato-réductrices des genres Desuffobacter et Destlfovibrio,
mycobacteries, actinomycétes, champignons et levures, L'analyse des acides gras des boues a été
réalisée pour un seul échantillon de boue noté T, dans la partie § 4.2. Les différents micro-organismes
présents dans les boues possédent respectivement des guantités différentes de lipides influencées
par les conditions de culture (Brinch-lversen et King, 1990).

Les rapports cy-17:0/116:1n-7c, cy-19:0/18:1n-7¢ et C18/C16 augmentent de fagon importante dans le
réacteur constamment maintenu & 30 % de la saturation en oxygéne. Or, ces rapports sont considérés
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comme des témoins de stress pour les micro-organismes (White et al., 1996b). Les acides gras
insaturés du type 16:1n-7¢ et 18:1n-7¢ des bactéries a gram négatives seraient convertis en acides
gras cyclopropanes cy-17:0 et ¢y-19:0 suite au contact avec Fhypochlorite de sodium {Smith et al.,
2000). Aucune augmentation des acides gras cyclopropanes n'a été observée dans le réacteur stress
par rapport au réacteur contrdle. Des études antérieures ont montré que les oxydants exercent des
effets contradictoires sur la composition des acides gras des PL. Des cuiltures de Bacillus
acidocaldarius réalisées dans des conditions trés oxygénées montrent que la proportion des acides
cyclopropanes diminuent par rapport & des conditions moins oxygénées (de Rosa et al., 1974), alors
gu'une augmentation brutale du taux d’'oxygéne de 11 & 100 % dans le milieu de culture de P. jessenii
provogue une augmentation de la proportion des acides gras cy-17:0 d'un facteur § (Mazumder et al,,
2000). De méme, les rapports acides gras insaturés/saturés sont du méme ordre de grandeur dans
les deux réacteurs et au cours du temps et il a été montré que ces rapports sont généralement
compris entre 1,5 4 6,0 et augmente lors de stress température (Oliver et Colwell, 1973). Les rapports
C18/C16 sont également du méme ordre de grandeur. Les plus faibles rapports ont été trouvés chez

les bactéries libres par rapport aux bactéries adhérées (Valeur ef al.,, 1988).

8.5. Conclusion

Les agrégats biologiques de boues activées dans I'environnement sont soumis a des discontinuités en
oxygéne du fait de Iajustement continuel de la concentration en oxygéne & environ 3 mg L d'O,.
Dans nos études, I'effet boue semblent primordial dans le controle des caraciéristiques globales des
agrégaté biologiques (TSpoues: VSgoues, Kooec, SVI, dSVI, pH, A% et Ke) plutdt que ['effet oxygéne.
L'effet du stress oxygéne sur hydrophobicité des agrégats biologiques n'a pas été clairement
observé, bien gue les méthodes de mesure de 'hydrophobicité des agrégats biologiques aient &té
standardisées. De plus, le stress oxygéne appliqué ne permet pas un changement majeur et
facilement mesurable de ia composition des EPS des boues activées. Pourtant, une augmentation
des EPS dits trés hydrophobes (i.e. ceux retenus par une résine hydrophobe) est observée et renforce
de fagon importante lidéee que face a des discontinuilés en oxygéne, certains micro-crganimes
augmentent hydrophobicité de leur surface cellulaire et ainsi cerfainement [hydrophobicité du
domaine exiracellulaire. De méme, une augmentation des PL des agrégats biologiques a été
observée et de certaines signatures acides gras. Les variations des témoins de stress montrent
préférentiellement une réponse pour les boues soumises a une concentration constante en oxygéne
dans le milieu. L'effet oxygéne pour des agrégais composés d'une diversité importante de
micro-organismes se traduit par une réponse multi-paramétrigue rendant son observation difficilement

mesurable sur des périodes de temps courts de quelques heures.
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MOLECULES ORGANIQUES MODELES PAR DES
AGREGATS BIOLOGIQUES







§. Adsorption et désorption de molécules organiques par des agrégats biologiques

6.1. Introduction

L'élimination d'une partie de la matiére organique des eaux usées en station d'épuration est attribuée
a son adsorption ou biosorption par des agrégats biologigues, son hydrolyse par ies enzymes
extracellulaires associées aux agrégats biologiques et son assimilation par les micro—organismes. Le
terme adsorption, utilisé dans ceite partie, désigne les phénoménes de fransfert des composés
organiques ayant lieu de la phase agueuse vers les agrégats biologiques, pouvant étre aussi bien de
I'adsorption par des interactions électrostatiques et/ou hydrophobes que de la dissolution dans la

matrice d'exopolyméres des agrégats biclogiques.

Les 4 points développés dans cette introduction présentent briévement les éléments qui participent
aux phénoménes d'adsorption et de désorption de molécules organiques biodégradables par des
agrégats biologiques. Ces points décrivent (a) la capacité d'adsorption des agrégats biologiques, (b)
F'accumulation sans biodégradation de molécules organiques, {c) la biodégradation de molécules
organiques amphiphiles et (d) la désorption de la matiére organique des agrégats biologiques vers la

phase aqueuse.

(a) Les agrégats hiologiques de boues activées sont des adsorbants capables de piéger rapidement
en quelques dizaines de minutes la matiere organique véhiculée par les eaux usées brutes (Guellit et
al., 2001; Jorand et al., 1995a; Pujoi et Canler, 1992; Tan et Chua, 1997), mais également :
- des protéines {Crombie-Quiity et McLoughlin, 1983),
- des polysaccharides (Carlson st Silverstsin, 1998),
- des acides gras a longues chaines (Hwu ef al., 1988),
- des molécules organiques hydrophobes comme le pyréne et le phénanthréne (Ganaye ef al.,
1997; Spéath ef al., 1998; Steen et Karickhoff, 1981),
- des molécules organiques amphiphiles comme les sulfonates d'alkylbenzéne linéaires (LAS)
(Garcia ef al., 2002; Matthils et de Henau, 1985, 1987; Praiz et af., 1993; Struijs ef af., 1991;
Urano et Saito, 1984) et
- des particules hydrophobes et/ou chargées (Chaignon et al., 2002; Soda ef af,, 1999; Zita et
Hermansson, 1897a).

La capacité d'adsorption des agrégats biologiques est due a (i) Ja charge nette globale négative des
agrégats bioclogigues (Jia et al, 1996; Mikkelsen, 2003}, laquelle confére des sites d'adsorption au
sein des agrégats pour les molécules chargées, et (ii) des domaines hydrophobes qui seraient &
l'origine de laccumulation des composés hydrophobes. Cette capacité d'adsorption est renforcée par
la structure dynamique (Chaignon et al, 2002; Jorand et al, 1995b) et poreuse des agrégais
biologiques permettant un fiux de matiére dans la structure (Li et Logan, 2001). De plus, la structure
des molécules joue un réle considérable. Ainsi, les macromolécules chargées négativement sont
moins bien adsorbées par des biofims que les macromolécules non chargées et 'adsorption des
macromolécules diminue avec l'augmentation de leur masse moléculaire (Carison et Silverstein,

1998). Garcia et al. (2002} ont montré que l'adsorption des LAS par les agrégats biologiques de boues
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activées augmentait avec I'allongement de la chaine aliphatique ce qui peut étre atiribué a
une liaison par des interactions hydrophobes. Enfin, I'adsorption est affectée par les
paramétres environnementaux. A titre d'exemple, I'adsorpiion des LAS par les sédiments de
riviere est influencée par le pH du milieu (Westall et al., 1999), ce gui permet aux auteurs de
conclure que des interactions électrostatiques sont impliquées dans 'adsorption des LAS par
les sédiments. De plus, la dureté de l'eau influence la concentration micellaire critique (cme)
des LAS et par conséquent l'adsorption des différents homologues de LAS par les boues
activées (Garcia et al, 2002). De méme, Carlson et Silverstein (1998) montrent que la
charge et le poids moléculaire de macromolécules organiques affectent leur adsorption par
des agrégats biologiques.

(b) Une partie des composés organiques adsorbés peut s'accumuler sans biodégradation au
sein des agrégats biologiques. A titre d'exemple, Struijs et al. (1991) calculent que les
agregats biologiques sont capables d'immobiliser des LAS sans qu'ils ne subissent de
dégradation (2 %), bien que les LAS soient parfaitement biodégradables par des bactéries
dans des conditions aérobies (Jiménez et al., 1991; Lemmer et Baumann, 1988; Sigoillot et
Nguyen, 1987) ou anaérobies (Denger et Cook, 1999).

Les pyrochromatogrammes, que nous avons obtenus avec des boues activées, montrent une
grande diversité de composés de poids moléculaires différents présents dans les agrégats
biclogiques bruts (Figure 6.1a) dont les signatures caractéristiques des LAS (Figure 6.2).
Cette signature caractéristigue est absente dans les EPS extraits de ces mémes boues
activées par les ultrasons et la résine échangeuse de cations (Figure 6.1b), alors gu'elle est
trouvée dans les résidus non extraits (Figure 6.1¢). Cette étude trés préliminaire repose sur
'analyse des composés présents, non extraits aprés une étape d'extraction liquide/solide
{cf. § 3.6.1.1), dans les boues par pyCPG-SM {(cf. § 3.6.1.2 et 3.6.1.3).
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10 15 20 25 30 35 40 45 50 55
Temps de rétention (minutes)

Figure 6.1 : Pyrochromatogrammes obtenus en pyCPG-SM (m/z = 91) sur les résidus non extractibles
des boues activées (a), sur les résidus non extractibles des exopolyméres (b) et sur les résidus non
extractibles des résidus d'exfraction par US et REC (c¢) {ordonnée : abondance relative; . zone

encadrée : signature caractéristique des LAS).
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Figure 6.2 : Signature caractéristique d'un sulfonate d'alkylbenzéne linéaire (LAS)
commercial (Aldrich, 28,995-7, lot 31810-119) obtenue en pyCPG-SM en mode "Fullscan”
{m/z = 91).

aCy; : 1-butyl, hexyt benzéne;, bC,; 1 1-propyl, heptyl benzéne; cC. @ 1-2thyl, octyl benzéne; dC,; @ T-méthyl,
nonyl benzéne; aC,; : T-pentyl, hexyl benzéne; bC,; : 1-butyl, heptyl benzéne; cC;; : 1-propyl, octyl benzéne;
dC,+ : 1-&thyl, nonyl benzéne; eC;; : 1-méthyl, décyl benzéne; aC,; :1-pentyl, heptyl benzéne; bC,5 : 1-butyl,
octyl benzene; ¢C,4 ¢ 1-propyl, nonyt benzene; dC,g @ 1-8thyl, décyl benzéne; e(C,y & 1-&thyl, undécyl benzéne;
aC,y ico-élution de 1-hexyl, heptyl benzéne et 1-pentyl, octyl benzéne; bC;y : 1-butyl, nony! benzéne; cCiq : 1-

propyl, décyl benzéne; dC,4 : 1-8thyl, undécyl benzéne; eC,4 : 1-méthyl, dodécy! benzéne.

(c) Les molécules organiques sont biodégradées au sein des agrégats biologiques (Struijs et
al, 1991; Temmink et Klapwilk, 2004}. Les LAS avec 14 atomes de carbone dans la chaine’
alkyle sont plus facilement dégradés dans les eaux usées que les LAS avec 10 atomes de
carbone, aussi P'augmentation des LAS & 10 atomes de carbone est un témoin de
biodégradation (Moreno et al., 1998; Perales ef al., 1999). De méme, les isoméres de
positions externes du groupement phényle sont plus facilement biodégradés gue les positions
internes. Ainsi, le rapport de ces deux isoméres permet un suivi de la biodégradation des LAS

au cours du cheminement des eaux usées (Takada et Ishiwatari, 1987).

(d) La désorption de matiére organique des agrégats biologiques vers leau usée est parfois observée
(Guellil, 1999, Guellil ef al., 2001) suggérant que ce fransfert de matiére organigue soit di aux
caractéristiques des eaux usées et des agrégats biologiques de boues activées. Par ailleurs, lorsque
des molécules organiques associées aux agrégats biologiques s'échappent de la station d'épuration
vers le milieu récepteur, le changement des caractéristiques physico-chimigues des eaux usées

diluées avec de I'eau de riviére peut contribuer 3 la désorption des molécules organiqgues accumuiées

170



6. Adsorption et désorpiion de molécules organiques par des agregats biologiques

dans les agrégats biologiques. Keiding et Nielsen (1997) ont moniré que les agrégats biologiques se
désagrégent lorsqu'ils sont placés dans un milieu de faible force ionique, conduisant & une libération

de cations et de macromolécules.

Notre hypothése est que les agrégats biologiques sont capables d'adsorber des molécules organiques
amphiphiles et participent & leur dispersion dans le milieu récepteur. Une partie des LAS s'échappent
de la station d'épuration sous une forme adsorbée dans les eaux usées épurées (0,02 %) (Fauser ef
al, 2003). De plus, les LAS sont capables d'étre transportés sur de longues distances & partir de leur
point de décharge dans les rivieres (Di Corcia et al., 1999; Gonzélez-Mazo et Forja, 1998; Rapaport et
Eckhoff, 1990). De fait, les LAS sont largement répandus dans de nombreux environnements naturels
comme les eaux usées, les eaux épurées, les boues activées (Alzaga ef al., 2003; De Henau ef al,,
1989; Fauser of al., 2003; McAvoy ef al., 1993; McAvoy et al., 1898; McEvoy et Giger, 1986; Rapaport
et Eckhoff, 1890), 'eau de riviére, les sédiments fluviaux (Eichhorn et al,, 2001; Marchesi et al.,, 1991;
McAvoy et al., 1893; Trehy et al., 1990; Westall et al., 1999), I'eau de mer &t les sédiments marins
(Alzaga et al., 2003; Gonzélez-Mazo et Forja, 1998; Gonzélez-Mazo ef al., 1997; Sarrazin ef al.,
1999a, 1999b; Takada et Ishiwatari, 1987).

A I'heure actuelle, une seule étude a porté sur 'adsorption de protéines par des agrégats biologiques
de boues activées {(Crombie-Quilty et McLoughiin, 1983) et aucune sur leur désorption en eau de
riviere. Quelgues études se sont intéressées a Fadsorption des LAS par les agrégats biologiques
(Garcia ef al., 2002; Urano et Saito, 1984) et a ce jour quelques études concernent la désorption des
LAS des agrégats biologiques (Matthijs et de Henau, 1985; Ternmink et Klapwik, 2004). Aussl, les
objectifs de ceite étude ont été (i) de quantifier 'adsorption de frois molécules organiques
biodégradables modéles (C1-LAS M, = 318,5 ; Azocaséine M, = 26000 ; Azoatbumine M, = 69000) par
des agrégats biologiques de boues activées, (i) de mesurer la réversibilité de I'adsorption par 'étude
de la désorption des trois molécules modéles des boues activées en eau de riviére et en sau usse

difuée avec de l'eau déionisée.

Notre démarche expérimentale s'est déroulée en deux étapes : (i) l2 mise au point des outils
analytigues pour Fextraction liquide/solide des sulfonates d'alkylbenzénes de la matrice des eatx
usées et des eaux de riviére et leur analyse par chromatographie en phase liquide haute performance
(CLHP) (cf. § 6.2) et (ii) I'étude de I'adsorption de molécules organiques (deux protéines de poids
moléculaires différents et un sulfonate d'alkylbenzéne comportant 11 atomes de carbone dans la
chaine aliphatique linéaire) et leur désorption des agrégats biologiques en eau de riviére et en eau

usée diluée avec de I'eau désionisée (cf. § 6.3}
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6.2. A simple and robust high performance liquid
chromatography method for linear alkylbenzene sulfonate (LAS)
analysis in river and waste water: application to sorption studies
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ALC.P.M.E., UMR 7564 CNRS-UHF Nancy |, Faculté de Pharmacie, Péle de I'Eau, 15 avenus du
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Projet de publication pour la revue scientifique Chromatographia.
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waste water

6.2.1. Abstract

A simple and fast HPLC method devoted to the measurement of linear alkylbenzene
sulfonate (LAS) with an alkyl chain length of 11 carbons {C,,-LAS) in waste and river water,
has been developed. The method includes a solid-phase extraction on G4 cartridges, elution
on a reversed-phase column in an isocratic mode, and UV detection at 225 nm. Different
parameters have been pointed out in the solid-phase extraction procedure, i.e. the ionic
strength adjustment of sampls, the solvent for elution of LAS from the sorbent, the
evaporation step, and the use of an internal standard. Their optimization results in a robust
method, as demonstrated by the validation pattern. G;y-LAS recoveries (83.1 = 7.7 %, n=4
different waste water samples) were not significantly influenced by physico-chemical
characteristics of the tested water samples. This method permits the adsorption/desorption
studies of C,,-LAS onto/from activated sludge flocs in river water in the range of 1 to
10 mg L.
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6.2.2. Introduction

Linear aikyl benzenesulfonates (LAS) are the major anionic surfactants used in detergent
formulations. They are highly water soluble surface active agents. A LLAS molecule contains
an aromatic ring sulfonated at the para- position and attached to a linear alkyl chain at any
position except the terminal carbons (Figure 6.3). The commercial products represent
complex mixtures of homologues and isomers with an alkyl chain length from 10 to 14
carbon atoms (Cavalli et al,, 1996; Garcia et al., 2002; Nakae et af, 1981). LAS are present
in wastewater in high concentrations ranging from 3.1 o 16.9 mg L' and are highly
eliminated by biological wastewater treaiment plant (up to 93 %) (Feijtel ef al, 1995, 1996;
Field et al., 1992; McAvoy et af, 1993, 1998; Rapaport and Eckhoff, 1990, Sanchez Leal ef
al, 1994; Siruijs et al, 1991; Waters and Feijtel, 1995). Low concentrations rejected from
wastewater treatment plant in river reached 0.002 to 0.3 mg L' (Cavalli et al, 1996; De
Ferrer et al, 1997; Feijtel et af, 1995; Pratz ef al, 1993; Rapaport and Eckhoff, 1990;
Sanchez Leal ef al, 1994; Takada and Ishiwatari, 1987; Waters and Feijtel, 1995) and in
river sediments, LAS concentrations varied from 0.49 to 1.4 mg g of sediment {(Waters et
Feijtel, 1995).

The physico-chemical characteristics of water samples such as calcium concentration and pH
affect both the adsorption and the desorption of LAS from activated sludge (Garcia et al.,
2002; Westall et al, 1999). Thus, the analytical methods devoted to the LAS measurement

should not be influenced by the matrix variability of water samples.

Numerous analytical methods devoted to the measurement of LAS have already been
reported for both theoretical and normative studies. The methylene blue active substances
(MBAS) method (Clesceri et al, 1998; Garcia et al, 2002; Urano and Saito, 1984; Urano et
al, 1984), an enzyme-linked immunosorbent assay (Fujita et al, 1998} and UV
spectrophotometry (Boudenne et al, 2001; Djellal et al, 1997) are generally used for the
quantification of anionic detergents but they do not permit the separation of the different
homologues and isomers. 7

Indeed, the MBAS method is subject to interference from other anionic detergents and is not
suitable for the specific determination of LAS in wastewater {(Matthijs and de Henau, 1987).
Thus, separative methods have been developed to analyse the different homologues and
isomers of LAS in environmental matrices, such as gas chromatography (GC) with either
flame ionisation detection or mass spectrometry (MS) (Alzaga et af, 2003; Ding and Chen,
1999; McEvoy and Giger, 1988; Rapaport and Eckhoff, 1990; Trehy et al, 1990), and
high-performance chromatography liquid {HPLC) combined with UV, fluorescence detection
or coupled with MS (Cavalli et af, 1996; De Ferrer et al, 1987; De Henau et al, 1989;
Eichhorn et al, 2001; Lunar of al, 2004, Matthijs and de Henau, 1987; Nakae et al.,, 1981;
Pratz et al., 1993; Rapaport and Eckhoff, 1980; Ruiz et al, 2004; Sarrazin et al, 1897a).

Whereas GC-MS requires the conversion of LAS into volatile derivatives before analysis, HPLC
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with UV or flucrescence detection permits the analysis of native molecules, thus it is a more
convenient method for LAS analysis. Unlike the MBAS method, GC-MS and HPLC are suitable

for specific determination of LAS homologues and isomers.

Preanalytical steps for sample purification and concentration are needed befere HPLC
analysis; they mainly rely upon (i) liquid/liquid partition such as coacervation process (Ruiz et
al., 2004) and (if} liquid-solid extraction (jon-exchange, partition on C,g silica cartridges)
(Alzaga et al, 2003; Maitthijs and de Henau, 1987; Pratz ot al, 1993; Saez et al, 2000;
Sarrazin ef al, 1997b, 1899a; Temmink and Klapwijk, 2004; Trehy ef al., 1990).

The aim of this study is to optimise and validate an analytical method devoted to the
quantification of C;;-LAS in river and wastewater. The HPLC method presently described
includes a solid-phase extraction and concentration step followed by HPLC with isocratic
efution and UV spectrophotometric detection; it was mainly adapted from the method
previously described by Sarrazin et al. (1997a). Then, it was applied to the studies of

C,1—LAS adsorption/desorption onto/from activated sludge flocs contained in river water.
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Figure 6.3 : Structures of Linear Alkylbenzene Sulfonates (LAS) with various alkyl chain length (A) and of main isomers of C,4-LAS (¢: position of sulphophenyl
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6. Adsorption et désorption de molécules organiques par les agrégats biologiques

6.2.3. Experimental procedure

Reagents and standards. All chemicals and solvents were of analytical or HPLC reagent
grade and used without further purification. Commercially available standards contain a
mixture of LAS homologues with alkyl chain length varying from C;, to Cy3-LAS and isomers
(with different phenyl ring positions on the alkyl chain) (Figures 6.3 and 6.4). They were
purchased from Aldrich (28,995-7, batches 1 and 2) and Acros Organic (325910250,
batch 3). The stock solution of LAS was prepared at a concentration of 1,000 mg L' in
deionised water and kept at +4 °C for maximum 9 days. 1-naphthol, naphthalene and

anthracene were purchased from Sigma (St Louis, Mo, USA).

Wastewater and river water collection and storage. All the glassware were heated at
550 °C for 3.5 h before use, to avoid any organic contamination. Activated sludge and
treated wastewater samples were directly collected in the aerated tank and after clarification
from urban wasiewater treatment plant of Toul {France), respectively. River water was
sampled from the Moselle (Toul, France) upstream the outlet of the wastewater treatment
plant. All samples were collected less than 3 h before use. The wastewater and river water
were characterised by volatile solids (VS), pH, conductivity (kgg-c), alkalinity (TAG), and
dissoived organic carbon (DOC) as specified in Standard Methods (Clesceri et al, 1988).

Solid-phase extraction of LAS from water samples. LAS extraction from water samples
was performed using C,; cartridges filled with 500 mg of sorbent (Bond Elut, Varian,
12102052, France). The cartridge was successively pre-wetted with 10 mL of acetone and
10 mL of ultrapure water. 10-mlL of water sample acidified, gently, to pH = 1.5 with
concentrated hydrochloric acid was passed through the conditioned cartridge at a
temperature of 23 = 2 °C. All these operations were realised using a vacuum cartridge
manifold (model spe-12 G, J.T.Baker, 7018-00, France) operated under a 200 mbar vacuum
corresponding to a flow-rate of 1.7 mL min'. Then the cartridge was washed with 1 mL of
ultrapure water under a vacuum of 400 mbar in order to fully dry the sorbent, and eluted
with 6 mlL of acetone. The eluting solution was evaporated under a nitrogen stream at 30 °C
and the volume of residual solution {between 10 to 100 wl) was exactly measured by
weighting. Then, 1 mL of mobile phase was added to the residual volume and the resulting
mixture was stored at 4°C for a maximum of 10 h before HPLC analysis. The final measured

concentration was corrected from the residual volume.

HPLC analysis. The HPLC system consisted of an isocratic pump {model PU 980,
Jasco, Nantes, France), an autosampler {model AS-48, Biorad) equipped with a 20-ul
injection loop, a column oven (model Croco-Cil, Cluzeau, Ste Foy la Grande, France), a

variable-wavelength UV spectrophotometric detector (model L-4000, Hitachi-Merck,
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Negent-sur-Marne, France} and a spectrofluorimetric detector {model FP-920, Jasco,
France). All data were recorded and reprocessed using a software (model AZUR™ V3.0,
Datalys, France). A reversed-phase column (Nucleosil C18 100 HD, 5 ym, 250x4 mm I.D,,
Macherey Nagel, Diiren, Germany) was eluted with acetonitrile-0.008 M phosphate buffer pH
= 2.2 (60:40, V/V) at a flow rate of 0.8 mL min' and at a temperature of 40 + 1 °C; UV
detection was operated at 225 nm.

Excitation and emission wavelengths for spectrofluorimetric detection were set at 232 and

280 nm, respectively.

A calibration curve including 5 points was realised dafly with further dilutions of the LAS
stock solution in the mobile phase at concentrations ranging from 1.0 to 10.0 mg L' of LAS.
The calibration curve was corrected by the recovery value calcuiated using a wastewater
sample, filtered on 0.45 um, fortified by LAS standard at 0.75 mg L', and analysed as

described ahove.

Adsorption assays of model molecules onto activated sludge. Activated sludge
samples were diluted to 990 + 9 mg L' of VS with treated wastewater filtered through a
1.2 ym filter (Whatman, GF-C, n°1822 047).

5 mL of LAS standard solution in ultrapure water were mixed with 145 mL of activated
sludge samples adjusted to 1 gL of VS in 250 mlL flasks leading to the following initial
concentrations: ©Q; 1.10; 1.78; 2.42; 3.30 and 4.40 mg L' of C,y-LAS.

The content of flasks was homogenised by stirring at 300 rpm for 120 min at 4.0 + 0.5°C
to avoid the biodegradation of LAS, after which the unadsorbed LAS was separated from
mixture by centrifugation at 3,000g at 4 °C for 10 min. The resuiting supernatant was
analysed by HPLC and the measured concentration value was corrected by the initial LAS

concentration measured in the sample before fortifying.

The repeatability of adsorption assays was determined for each sludge sample by spiking in
_triplicate with LAS at an initial concentration of 4.40 mg L for C;4-LAS. '

Desorption assays of C,-LAS from activated sludge in river water. Separation of
activated sludge from buik water was performed by centrifugation at 3,000g at 4 °C for
10 min. The supernatant of the adsorption tests was removed from the flask by pipeiting
and then, the same volume of river water was added. The mixture was allowed to equilibrate
for 60 min under stirring at 300 rpm at 4 °C then centrifuged at 3,000g at 4 °Cfor 10 min.
A 50 mL sample of the supernatant was immediately submitted to the analysis of LAS as
previously described.
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6.2.4 Results and discussion

The basic method used in this study has been described by Sarrazin et al. (1997a, 1999a).
Some modifications related to the concentration/exiraction step and the quantification of
LAS by HPLC have been realised in order to improve practicability and robustness of the

method.

6.2.4.1. Optimisation of HPLC system.

The different parameters tested to optimise the HPLC system were: (i) elution mode, (ii)
choice of a reference product, (iii} detection mode, (iv) use of an internal standard.

Elution _mode. Usual elution modes reported in the literature are gradient elution on
reversed-phase columns, which permits to obtain full separation of LAS of different alkyl
chain length and isomers from their respective polar metabolites, especially their carboxylic
derivatives (De Henau ef al, 1989; Mafthijs and de Henau, 1987; Sarrazin et al, 1997a,
1999a}. Moreover, addition of a counter-ion in the mobile phase, such as
tetraethylammonium sulfonate (Moreno ef al, 1998), has been reporied to improve the
separation of different homologues and isomers. In these methods, the resulting overall
elution time for one sample analysis is close to from 40 to 60 min (Moreno et al, 1998;
Sarrazin et al, 1997a, 1999a).

We have presently focused on the measurement of C;;-LAS and we found that isocratic
elution, using acetonitrile: phosphate buffer pH = 2.2 (60:40, V/V) mixture as the mobile
phase on a highly hydrophobic C,; silica based column (20 % carbon content) permits the
separation of C,-LAS from LAS with different alkyl chain lengths from 10 to 13 carbon
atoms (Figure 6.4) with a complete elution time of c¢a. 15 min. Thus, no re-equilibration is
needed between each run as for gradient elution and an analytical throughput of 4 samples

per hour could be applied during our sorption studies.

(i} Reference product : three commercial products tested. Only complex mixtures of LAS

homologues and isomers are commercially available and the use of a pure C,4-LAS standard
needs a specific synthesis, as already reported (Doe et al, 1877). Thus, we have tested
three batches obtained from two different manufacturers; they were dissolved in the mobile
phase and analysed in the isocratic HPLC system coupled with UV detection at 225 nm
(Figure 6.4). All of them present similar chromatographic profiles, also close to those

previously presented in the literature {Lunar et al, 2004; Nakae et al, 1981).

A main peak at a retention time of ca. 5 min (inside the frame in Figure 6.4) was observed,
corresponding to different isomers coeluted. According to previous studies (Lunar ef alf.,
2004; Nakae ot al, 1981}, i includes 4 isomers with different position of the phenyl ring on
the alkyl chain: 30 C1-LAS, 4¢ C,4-LAS, 50 C,-LAS and 6¢ C;;-LAS. By internal normalisation,
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this peak represents 36, 44 and 30 % of the total area of all the components detected for
the batch n°s 1, 2 and 3, respectively. Only batch n°® 2 and its corresponding main peak were
used for guantification in further studies.

The stability of the stock solution prepared in ulirapure water at a concentration of
1,000 mg L' and stored at 4 °C in a brown flask, was studied by measuring daily its
concentration versus a standard curve prepared from a fresh LAS stock solution. The LAS

stock solution was stable for at least 9 days.

(iif} Detection mode. The maximum wavelength for UV absorption of C;,-LAS is 225 nm, as
determined with use of a diode array detecter {data not shown). UV and spectrofluorimetric
detections of C,;-LAS were compared and a response factor 40-fold higher in fluorescence
than in UV was observed. The limit of detection (LOD) obtained for the C,;-LAS standard
presently selected, using UV detection, was 0.3 mg L' (signal-to-noise of 3); the limit of
quantification (LOQ) was 1.0 mg L' (sighal-to-noise of 10). These LOD and LOQ values
appear sufficient for our sorption studies if a 10-fold concentration step is operated during

sample treatment.

The linearity of the HPLC method for the measurement of C,,-LAS prepared in the mobile
phase was observed between 1 and 10 mg L {linear regression was y = 7.860 x + 0.333
and correlation coefficient was 0.998). The repeatability was afso calculated: the cosfficient

of variation was less than 3 % (n = 3) for all the concentrations tested in the linearity range.

(iv) Internal versus external standardisation. Three compounds were tested as possible

internal standards, i.e. 1-naphthol, naphthalene, anthracene. Their retention time in the
reported HPLC system were 2.9, 6.4 and 13.2 min, respectively. Only anthracene was eluted
without any interference from LAS components and endogenous compounds contained in
river and waste water sampies. Thus, anthracene was used in further experiments in order to
evaluate whether internal standardisation improves the accuracy and precision of the

analytical method.

The retained HPLC system operating in an isocratic elution mode and combined to UV

detection at 225 nm was used to optimise C,,-LAS extraction from water samples.
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Figure 6.4 : Typical chromatograms corresponding to different commercially available
standards containing homologues and isomers of LAS {C,, to C;3). The peak inside the frame
corresponds to 4 isomers of C;;-LAS. (A: Aldrich (batch 1); B: Aldrich (batch 2); C: Acros
Organic (batch 3). Column: Nucleosil C18 100 HD, 5 pum, 250x4 mm; mobile phase:
acetonitrile-0.8 mM phosphate buffer pH 2.2 (60:40; V/V); flow rate 0.8 mL min” at 35 °C;

UV detection at 225 nm.
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6.2.4.2. Development of solid-phase extraction

The main points presently tested o optimise the solid-phase extraction procedure using Cig
cartridges concerned (i) ionic strength of sample, (ii}) solvent used for elution of LAS from

the sorbent, (iii) evaporation step, and (iv} use of an internal standard.

{i} ionic_strength of sample. Sarrazin ef al. (199%a) have suggested that addition of NaCl
(5 M} to the sample before its acidification {pH = 1.5) increases the affinity of both LAS and

their metabolites on C,; cartridges, by hydrophobic interactions. In our case, the addition of
NaCl (5 M) to waste water samples spiked with 10 mg L' of LAS decreased the C,,-LAS
recovery from 93.8 to 47.5 %.

(ih_solvent for LAS elution. Sarrazin et al. (199%9a) proposed either acetone or methanol to
release LAS and their metabolites retained on C;; cartridges. We presently obtained a
recovery value for C,;-LAS (tested in waste water fortified at a LAS concentration of
10 mg L") of 94% with use of acetone and only 74 % with methanol.

(i) evaporation step. This step is of main importance because it realises a theoretical
10-fold concentration factor of samples, which authorises use of UV detection in the HPLC
system for the measurement of LAS at usual concentration levels down to 0.1mg L' in
river water. In our case, it appeared difficult to obtain a dried residue during the evaporation
step realised under a nitrogen stream at 35 °C. The residual volume was variable between the
assays (from 10 to 100 ul), conitributing to decrease the precision and the accuracy of the
method.

Without any correction by the residual volume obtained after the evaporation step, the
recoveries varied from 53 to 86 %. Thus, operating the correction of residual volume, the
recovery of LAS added to waste water at a concentration of 0.75 mg L', was 83.1 + 7.7 %
(n = 4 different waste water samples}. No influence of physico-chemical parameters of
wastewater samples, which varied as follows: pH= 7.7 £ 0.1, kyoec =757 £ 110 4SS cm™', 70
£ 21 mg LT of CaCO,, 71 £ 31 mg L7 of VSand 64 £ 3.2 mg L' of DOC(n = 4

wastewater samples), swas observed on LAS recovery.

The C,-LAS was detected in the wastewater samples analysed in these studies at
concentration levels between LOD and LOQ (< 1.0 mg L' of C,;-LAS after solid-phase
extraction), while the G,,-LAS was never detected in the river water samples (< 0.3 mg L of
C,1-LAS before solid-phase extraction) (Figure 6.5).
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Figure 6.5 : Typical chromatograms corresponding to extracts of waste (A) and river (B)

water samples fortified or not by LAS standard at a concentration level of t mg L for

wastewater and 10 mg L for river water. For chromatographic conditions, see experimental

section or Figure 6.3.

The stability of the re‘sulting extracts diluted in the mobile phase was verified for 10 h at
4 °C (Figure 6.6). The measured concentration of G,-LAS was not significantly different
between the different assays (p<0.05). Thus, samples were automatically injected into the
HPLC system over this period.

Other parameters seem of main importance to obtain a high precision: flow rates used
during the loading, washing and eluting steps on the cartridges have to be precisely
regulated to minimise variations from one sample to another. Temperature at which all these

operations are realised can also induce recovery variations, as already demonstrated for
other studies (Chern and Wu, 2001).
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{iv) use of an internal standard. The internal standard selected above, ie. anthracene, was

added either to the water sample or to the final eluting solvent. lis use slightly improves
linearity (rf = 0.967 vs. 0.946) but not repeatability (values of variation coeificient
calculated from three measurements varied from 0.78 to 2.59 % for different wastewater
samples (n = 8) without internal standard and from 0.54 to 3.71 % with internal standard
for a concentration of 1 mg L' in water sample). Thus, use of an iniernal standard was not

justified.

C,+LAS concentration (mg L)

ND NDE

5.7 6.1 10.0
Time (h)

Figure 6.6 : Stability of C,;-LAS tested in concentrated extracts in mobile phase stored in the
autosampler at 4 °C (O : 0.1 mg L''; M : 1.0 mg L") {n = 3 measurements). ND: Not

determined.

6.2.4. C,-LAS adsorption and desorption onto/from activaled sludge in

tiver water
The adsorption of C,;-LAS onto activated sludge and their desorption from activated sludge
in river water were not linear process as a function of concentration {one experimental set is
represented in Figure 6.7). However, these data could be adjusted to a Freundlich equation :
Q.4 = Kus Cage 7, @5 previously mentioned by Urano et al. (1984) and Garcia et al. (2002).
The parameters of Freundich equation were 1/n = 0.37 % 0.08 and K, = 9.55 £ 1.38 L ¢’
(n = 4). A low hysteresis was obtained that signified the exchange of C;;-LAS between
activated sludge and bulk liquid ts reversible according to the values of 1/n = 0.27 + 0.03
and Kgs = 1.13 £ 0.20 L g7 (n = 4). Freundlich parameters were not significantly affected by
the physico-chemical characteristics of both wastewater, which were pH = 7.7 = 0.1,
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Kogec = 757 = 110 uS cem™t, 70 £ 21 mg L of CaCO,, 71 = 31 mg L of VS and 6.4 =
3.2 mg L of DOC and river water, which were pH = 7.9 + 0.3, Ky = 500 £ 249 uS cm™,
38 £+ 4 mg L' of CaCO;, 126 £ 60 mg L' of VSand 5.1 = 0.4mgl'of DOC(nh = 4

samples).
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Figure 6.7 : Adsorption of C,,-LAS onto activated sludge (at 4 °C and for 60 min) (O) and
desorption of C,;-LAS from activated sludge in river water {at 4 °C and for 60 min} (O) {n =
3 measuremenis). Adjustment of adsorption (plain line) and desorption (dotted line) data to

Freundlich equation.

6.2.5. Conclusion

The presently reported HPLC method is suitable for the measurement of LAS in waste and
river water samples. Its simplicity of use, fastness and automation allow the analysis of
numerous samples and was well adapted to our sorption studies. Their optimization results in
a robust method, as demonstrated by the validation pattern. G,;-LAS recoveries (83.1 +
7.7 %; n = 4 different waste water samples) were not significantly influenced by
physico-chemical characteristics of the tested water samples. The limit of detection obtained
for the C;;-LAS standard presently selected, using UV detection, was 0.3 mg L' and the limit
of guantification was 1.0 mg L' (signal-to-noise of 10). The use of spectrofluorimetric
detection could permit to realise additional studies in this field using lower LAS
concentrations. This analytical method can be easily extend to other homclogues and
isomers of LAS.
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6.3. Adsorption/desorption de sulfonate d'alkylbenzéne linéaire
et de protéines par des boues activées en eau de riviere

6.3.1. Introduction

Trois molécules organigues modréies {Ci+-LAS M = 318,5; Azocaséine M, = 26000 ;
Arzoalbumine M, = 69000) ont été choisies pour caractériser {i) la capacité d'accumulation
des agrégats biologiques, prélevés directement dans les bassins aérés de la station
d'épuration et (ii) leur désorption par des agrégats biologiques dans de I'eau de riviere et de

l'eau usée diluée épurée ouU non avec de l'eau déionisée.

Les tests d'accumulation ont été réalisés en mélangeant les molécules modeéles a des
concentrations déterminées avec une concentration standardisée d'agreégats biologiques &
4 °C pendant 120 min. Aprés 120 min de mélange, les molécules non piégées par les
agrégats ont été déterminées par un dosage a 440 nm pour les azoprotéines (cf. § 3.7) et
par extraction en phase solide puis une quantification par CLHP & 225 nm pour les Cy;-LAS
{cf. § 3.6.1). Les tests d'accumulation et de désorption ont été réalisés & 4 °C et pendant
des périodes de temps courtes afin de limiter les risques de biodégradation des molécules
modeles. Les tests de désorption ont été réalisés en remplagant la phase aqueuse par le
méme volume d'eau de rividére ou d'eau usée épurée de caractéristiques physico-chimiques

déterminées (cf. § 3.3).

Les résultats préseniés dans cette partie ont fait I'objet d'un article soumis & la revue
internationale Envfronmental Science and Technology : A. Conrad, A. Cadoret, P, Corteel, P.
Leroy et J-C. Biock, Adsorption/desorption of linear alkylbenzenesulfonate (LAS) and
azoproteins by/from activated sludge flocs (c¢f. 6.3.2).

Dans cet article soumis & la revue Environmental Science and Technology (c¢f. § 6.3.2), nous
montrons gqu'un état de pseudo-équilibre & 4 °C s'est instauré rapidement pour l'accumulation

et la désorption des trois molécules modéles (C,-LAS, azoalbumine et azocaséine} par des
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agrégats biologiques de boues activées. Cette étape d'accumulation est reproductible
(Figure 6.8). Sur l'ensemble des tests d'accumulation réalisés, les coefficients de variations
déterminés & partir des quantités de molécules modéles adsorbées par des boues sont

inférieurs a 30 %.

20

15 g T P

ST 0 OOV ORI .

Qe (umo! g1 de VS)

|

Ci 1-LAS Azocasgine Azoalbumine
{Mr = 318,5) (Mr = 23600} (Mr = 66000}

Figure 6.8 : Variabilitd de la guantité de molécules modéles adsorbde (Qe) par différents
échantillon d'agrégats biologiques de boues activées pour un ajout de 23,5, 4,2 et
1,5 ymol L' respectivement de C,,-LAS, d'azocaséine et d'azoalbumine (n = 8 boues pour
le G,;-LAS; n = 6 boues pour l'azocaséine; n = 5 boues pour 'azoalbumine). Les points
considérés comme hors de la distribution des valeurs (O) ont une valeur supérieure & la valeur correspondant au
quartile supérieur + 1,5 X la distance interquartile (DIQ) ou une valeur inférieure & la valeur correspondant au quartile

inférieur - 1,5 x la distance interquartile (DIQ).

Les données de l'adsorption des molécules modéles par les agrégats biologiques ont été
ajustées & un modéle de Freundlich et les caractéristiques du couple adsorbant-adsorbat
sont, pour les valeurs de 1/n, 0,42 (n = 5 boues) pour les C;;-LAS, 0,95 (n = 3 boues) pour
'azocaséine et 0,38 (n = 3 boues) pour l'azoalbumine. La capacité d'adsorption des agrégats
biologiques vis-a-vis des trois molécules modeéles sont respectivement de 8,59, 1,60 et
0,29 L gtde VSg,e pour les C,-LAS, l'azocaséine et l'azoalbumine. Ainsi, la quantité de
Ci,-LAS adsorbée par les agrégats biologiques est supérieure & celles de l'azocaséine et de

l'azoalbumine adsorbée.

Dans tous les essais, l'adsorption des G,;,-LAS par les agrégats biologiques n'est pas

totalement réversible (hysiérésis faiblement marquée) dans l'eau de riviere, alors gu'un
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phénoméne d'hystérésis trés marqué a été observé pour les molécules modéles azocaséine

et azoalbumine.

De plus, les caractéristiques physico-chimigues des eaux usées et de l'eau de riviére
n'affectent pas 'adsorption des molécules modéles par les agrégats biologiques. De méme, la
désorption des C,1-LAS des agrégats biologiques n'a pas été significativement affectée par la
dilution des eaux usées avec l'eau déionisée, alors que la désorption de l'azocaséine des

agrégats biologiques est influencée pour des eaux usées trés diluges,

6.3.2. Adsorption/desorption of linear alkylbenzenesulfonate (LAS) and
azoproteins by/from  activated sludge floes (soumis & [la revue

Environmental Science and Technology, 2004)
A. CONRAD A, A. CADORET 4, P. CORTEEL 4, P. LERCY &, AND J.C. BLOCK 2*

A{.C.P.ME., UMR 7564 CNRS-UHP Nancy I, Faculté de Pharmacie, Pdle de 'Eau, 15 avenue du
Charmois, 54500 Vandoeuvre-lés-Nancy, France and B Equipe Thiols et Fonctions cellulaires,

Faculté de Pharmacie, UHP Nancy |, 30 rue Lionnois, 54000 Nancy, France.

Soumis & la revue scientifique Environmental Science and Technology

RUNNING TITTLE

Adsorption/desorption of model molecules by/from activated sludge

KEYWORDS

Adsorption, desorption, organic molecules, activated sludge, wastewater, river water
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6.3.2.1. Introduction

The removal of organic matter from wastewater in activated sludge treatment plants is
controlled by its sorption and diffusion into activated sludge flocs and further biodegradation
and assimilation by microorganisms. Many compounds c¢an be sorbed by activated siudge
flocs: unidentified organic compounds (Guelll et al, 2001), as well as proteins
(Crombie-Quilty and McLoughlin, 1983), polysaccharides (Carlson and Silverstein, 1998),
long chain fatly acids {Hwu et al, 1998), pyrene (Ganaye et al, 1987) and linear
alkylbenzenesulfonates (LAS) (Urano and Saito, 1984; Garcia et al, 2002). Both
electrostatic and hydrophobic interactions govern organic compound sorption, depending on
the properties of the adsorbate, which may or may not benefit from negative charges on the
flocs (Mikkelsen, 2003} and/or their hydrophobic domains {Ganaye et al, 1997; Spéath et al,
1998). For example, negatively charged macrocmolecules are sorbed onto biofilms less
efficiently than neutral macromolecules (Carlson and Silverstein, 1998). LAS with long chains
are efficiently sorbed by activated sludge flocs via hydrophobic interactions (Urano and
Saito, 1984; Garcia et af, 2002).

A fraction of these compounds, even when they are biodegradable, can simply
accumulate in the sludge without biodegradation (Struijs et al, 1991; Fauser ef al, 2003).
Thus, organic matter sorbed onto activated sludge flocs can be released into the bulk water
at different stages in wastewater treatment or into the river water when flocs escape from
the treatment plant. Such a release has been observed when flocs are mixed with treated
wastewater or ultrapure water (Keiding and Nielsen, 1997; Guellii ef al, 2001}, and in the
identical fashion in organic soil aggregates leached with ultrapure water (Reemisma ef al,
1999). In addition, exchanges involving organic matter and waterborne flocs were assumed

to occur constantly in rivers (Chaignen et al, 2002).

As desorption has been poorly documented, we investigated the sorption/desorption
of three model molecules (C;,-LAS M, = 318.5; azocasein M, = 26,000; azoalbumin
M, = 69,000) by/from activated sludge flocs dispersed in river water or in diluted
wastewater. These molecules are quite biodegradable, however relatively high concentrations
of them are measured in wastewater and in river water. As an example, LAS has been found
at concentrations of 5.0 + 1.9 mg L in raw wastewater, 0.04 + 0.03 mg L' in treated
wastewater and 0.01 mg L in river waters {Rapaport and Eckhoff, 1990; McAvoy et al,
1993; Temmink and Klapwijk, 2004). Proteins account for around 50 to 80 mg L in raw
wastewater (Henze, 1992; Raunkjser ef al, 1994). In our assays, we spiked activated sludge
flocs with the model molecules at various concentrations relevant to environmental
conditions {from 3.5 fto 13.8 umol L' for C;;-LAS, from 0.15 to 1.45 ymol L7 for
azoalbumin and from 0.38 io 3.85 ymol L' for azocasein). C;;-LAS was quantified in the bulk
liquid by HPLC combined with UV/visible detection after solid-phase extraction. Azoproteins

were quantified in the bulk liquid by spectrophotometry at 440 nm after alkalinization. The
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desorplion assays were carried out with river water and wastewater diluted with deionized
water. All adsorption and desorption assays were realized at 4°C for a short time (120 and
60 min respectively) to avoid biodegradation of the three model molecules. The adsorption
capacity and the distribution coefficients of the model molecules were calculated from the

Freundlich equation.

6.3.2.2. Material and methods

Activated sludge, wastewater and river water characterisation. Activated sludge flocs and
treated wastewater samples were directly collected in the aerated tank and, following
clarification, from the urban wastewater treatment plant at Toul (France) respectively. River
water was sampled from the Moselle (Toul, France) upstream of the wastewater treatment
plant outlet. All samples were co[!eéted less than 3 h before use. Activated sludge flocs,
treated wastewater and river water samples were taken between April 2003 and July 2003.
The characteristics of wastewater ftreatment plants were the following:
25,375 inhabitant-equivalents, a biological oxygen demand/chemical oxygen demand load of
0.30, wastewater flow of 5,610 m?® day, hydraulic retention time of 4 h and sludge age of
13 days. The activated sludge, treated wastewater and river water were characierized by
volatile solid content (VS), pH, conductivity (kuq.c), alkalinity (TAC) and dissolved organic
carbon (DOC), as specified in Standard Methods (Clesceri et al, 1998). The tireated
wastewater characteristics were pH = 7.67 + 0.30, kypec= 737 + 142 uS cm’, 70.6
22.0 mg L of CaCO,, 63.3 £ 35.0 mg L' of VS and 7.81 = 2.03 mg L' of DOC (n
17 samples), and the river water characteristics were pH = 7.81 = 0.48, Kkypec= 513
246 uS cm, 50.2 x 23.7 mg L of CaCO, 110.0 = 47.4 mg L' of VS and 4.93
0.85 mg L of DOC (n = 14 samples).

I+

H

1+

Model molecules. Azoalbumin and azocasein were purchased from Sigma (A2765, lot
101K7023 and A2382, lot 129H7665, respectively). LAS molecules were commercialized by
Sigma (28,995-7, lot S05574-032} and represented a complex mixture of LAS isomers and
homologous LAS, in which G,,-LAS represented 44% of the commercial mix containing a
variety of homologous LAS and LAS isomers determined by HPLC according to Nakae et al.
(1981).

Azoalbumin and azocasein quantification in water samples. Azoproteins were determined
accbrding to Sarath ef g/ (1989). 1 mL of water was homogenized with 1 mL of 0.1 M NaOH
and absorbance was measured at 440 nm (Spectrophotometer SAFAS, Monaco). A five-point
calibration curve was made with azoalbumin or azocasein prepared in filtered, treated
wastewater at concentration levels between 3.85 102 and 3.85 umol L for azocasein, and

between 1.45 102 and 1.45 pmol L' for azoalbumin, with a stock solution of each
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azoprotein at 5,000 mg L-'. The measurements were taken in triplicate for each flask. The
detection limits for azoproteins in wastewater were estimated at 6.5 107° uymol L' and

1.6 10-2 ymol L for azoalbumin and azocasein respectively.

Solid-phase extraction and HPLC analysis of C,-LAS in water samples. LAS extraction from
water samples was performed using C,; cartridges filled with 500 mg of sorbent (Bond Elut,
Varian, 12102052, France) at 23 =+ 2°C. The cariridge was prewetted with 10 mL of
acetone and then with 10 mb of ultrapure water. A 10-mlL water sample was acidified to pH
= 1.5 with concentrated hydrochloric acid and passed through the conditioned cariridge. All
these operations were performed using a vacuum cartridge manifold (model spe-12 G,
J.T.Baker, 7018-00, France) operating under a 200-mbar vacuum. Then the cartridge was
washed with 1 mL of .ultrapure water under a vacuum of 400 mbars in order to fully dry the
sorbent, and eluted with 6 mL of acetone at a flow-rate of 1.7 mL min*. The eluting solution
was partially evaporated under a nitrogen stream at 30°C and the volume of residue was
evaluated by weighing (representing from 10 fo 100 wb), in order to correct the main-peak
areas. The resulting dried residue was dissolved in 1 mL of mobile phase, which composition
was acetonitrile-0.008 M phosphate buffer pH 2.2 (60:40, V/V) and stored at 4°C for a
maximum of 10 h before HPLC analysis. When eluted concentrations were greater than the
upper limit of the linearity range, extracts were diluted in the mobile phase. This procedure

permits a 10-fold concentration of samples.

The HPLC method was adapted from Sarrazin et al. {1997a, 1997b}. Briefly, the HPLC
system consisted of an isocratic pump (model PU 980, Jasco, France), an autosampler
(model AS-48, Biorad) equipped with a 20-uL injection loop, a column oven (mode!l Croco-Cil,
Cluzeau, France) and a variabie-wavelength UV spectrophotometric detector (model L—4000,
Hitachi-Merck, France). All data were recorded and reprocessed using software {Azur,
Datalys, v 3.0.3.0, France). A reverse-phase column (Nucleosil G18 100 HD, 5 um,
250x4 mm LD., Macherey Nagel, Germany) was eluted with an mobile phase (aceténitrile-
0.008 M phosphate buffer pH = 2.2 {60:40, V/V)) at a flow rate of 0.8 mL min” and a

femperature of 35 + 1 °C; UV detection was performed at 225 nm.

A 5-point calibration curve was constructed daily using standard C,;-LAS solutions
prepared in the mobile phase at concentrations ranging from 1.38 to 13.81 pmol L. The
commercially available C,,-LAS standard is a complex mixture of isomers. Its main component
was used in the present study for quantification and corresponds to a peak with a retention
time of ca. 5 min and an area representing more than 27% of the total area of all the
components detected in the HPLC system, for 3 different commercial sources (data not

shown).
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Limits of detection and quantification for C,;-LAS considering its main component
were 0.94 and 3.14 pmol L (signal-to-noise of 3 and 10) respectively. Repeatability of the
measurements was tested: coefficienis of variation were less than 5% at any concentration
tested in the linearity range (n = 3). Recovery of C;,-LAS from spiked waste water samples
was measured for each different batch and was used to correct concentration values, the

mean value of which was 83.9 = 5.1% (n = 10 water samples).

Adsorption assays of model molecules by activated siudge. The kinetics of adsorption by
activated sludge was determined by mixing the model molecules at a concentration of
7.60 ymot L for C,y-LAS; 0.77 and 3.85 ymol L' for azocasein; and 0.29 and 1.45 gmol L
for azoalbumin with sludge at 4°C and stirring at 300 rpm for 5 to 270 min.

The adsorption of model molecules by activated sludge flocs was studied in batch
experiments. Activated sludge samples were diluted to 990 = 9 mg L of VS with treated
wastewater filtered through a 1.2-um filter (Whatman, GF-C, no.1822 047).

Five mL of LAS dissolved in ultrapure water were mixed with 145 mb of activated
sludge samples adjusted to 1 g L' of VS in 250-mL flasks, leading to the initial
concentrations of 0; 3.45; 5.53; 7.60; 10.36; and 13.81 gymol L1 of C,;-LAS. Ten mL of
each azoprotein solution were added, with 190 mL of 1.0 g L' of VS activated sludge
samples, to 250-mL glass flasks, leading to the inifial concentrations of 0, 0.77, 1.54, 1.92,
3.08 and 3.85 pmol Lt for azocasein; and 0.29, 0.58, 0.72, 1.16 and 1.45 pmol L7 for
azoalbumin. The content of the flasks was homogenized by stirring at 300 rpm for 120 min
at 4.0 £ 0.5°C to avoid the biodegradation of model molecules, after which the unadsorbed
model molecules were separated from the mixture by centrifugation at 3,000g at 4°C for
10 min. The concentrations of unadsorbed model molecules (umol L) were measured, and
then corrected by adsorption assays without the model molecules. The adsorbed amount
(umol g of VS) was calculated by subtracting the initial concentration of model molecules

found before spiking by the unadsorbed mode! molecule concentrations of the assays.

The repeatability of the adsorption assays was determined for each sludge sample by
spiking in triplicate with the model molecules at initial concentrations of 13.81, 3.85 and
1.45 gmol L7 for C,,-LAS, azocasein and azoalbumin respectively. The corresponding

coefficient of variation was less than 2%, 10% and 26% respectively.

Desorption assays of model moleculfes (C,,-LAS, azoalbumin and azocasein) from activated
sludge. The activated sludge was separated from the bulk water by centrifugation at 3,000g

at 4°C for 10 min. The supernatant of the adsorption tests was removed from the flask by
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pipetting, and then the same volume of either river water or diluted treated wastewater was
added. The mixture was allowed to equilibrate for 60 min under stirring at 300 rpm at 4°C,
then centrifuged at 3,000g at 4°C for 10 min. A 50-mL sample of the supernatant was

immediately submitted to model molecule analysis as previously described.
6.3.2.3. Results and discussion

6.3.2.3.1. Adsorption of model molecules by activated sludge

Adsorption of model molecules (C;,-LAS, azocasein and azoalbumin) by activated sludge
occurred rapidly, and a pseudo-equilibrium was obtained in 120 min at 4°C (Figure 6.9), in
agreement with Maithijs and de Henau (23). Complementary assays realized with other initial
concentrations of model molecules showed a similar tendency (data not presented in
Figure 6.9). The model molecules spiked in treated wastewater were stable for more than

4 hours at 4°C in the bulk liquid surrounding the activated sludge flocs.
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Figure 6.9 : Adsorption kinetic of model molecules by activated sludge (4 °C) mixed with 7.6
pmol Lt of Ciy-LAS (@), 3.85 umol L' of azocasein (#) and 0.29 umol L of azoalbumin (M)

(n = 1 sludge for each model molecule, three measurements).

The average amount of mode! molecules adsorbed in the pseudo-equilibrium state by
activated sludge {Qe) was higher for C;-LAS (8.59 = 2.40 umol g-' of VS) than for
azocasein (1.60 + 0.40 ymol g of VS) or azoalbumin (0.29 + 0.08 gmol g of VS), when

the unadsorbed concentration of model molecules at pseudo-equilibrium is 1 umol L
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(Figure 6.10). The variability in the number of molecules adsorbed was lower for C,-LAS
than for azocasein or azoalbumin. The percentage of adsorbed azocasein was independent of
the added concentration, while the percentage of adsorbed azoalbumin (from 58.2 to
15.5 %, n = 3 sludges) and C,;-LAS {from 96.0 to 60.3 %, n = 4 sludges) decreased with an
increase in concentration.
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Figure 6.10 : Model molecule adsorption by activated slludge (4 °C, 120 min). C,-LAS
(sludges 1: ®, 2: 4, 3: &, 4: ®and 5 ~), azocasein (sludges 6: ®, 7: ¢ and 8: 4) and

azoalbumin {sludges 9: <, 10: O, 11: O and 12: V).

The representation of the adsorbed amount {Q,, in ymol L") versus the unadsorbed
concentration (C,,,q in umol g-' of VS) of model molecules fitted well with the Freundlich
equation {an empirical equation for heterogeneous surfaces): log Q. = log Kug + 1/ log Crag
(Table 6.1). For each sludge, the correiation coefficient of the linear regression expressing
the relation between G,,,q and Q, was significant (p<0.05), except in the case of two
activated sludge samples (sludges 10 and 13) spiked with azoalbumin {Table 6.1}). When
used for other samples (sludges 2, 6, 7}, the Freundlich model fitted quite well with the
experimental data for Ci;-LAS and albumin transfer from wastewater to activated sludge.
The Freundlich parameter 1/n was equal to 0.42 + 0.06 {n = 5 sludges) for C,;-LAS, 0.95 +
0.47 (n = 3 sludges) for azocasein and 0.38 = 0.15 (n = 3 sludges) for azoalbumin,
indicating that the adsorption affinity dropped as the adsorption sites gradually filled. The
parameter K., which indicates the adsorption capacity of the model molecules adsorbed by
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activated sludge, was equal to 8.6 + 1.7, 1.6 = 0.3 and 0.3 + 0.1 L g-' of adsorbant

respectively for C;;-LAS, azocasein and azoalbumin.

Table 6.1 : Freundlich (1/n and K) parameters for the adsorption and desorption by

activated sludge floc samples of model molecules (C44-LAS, azocasein and azoalbumin).

Adsorption Desorption
Model Sludge 1/n Kags Linearity 1/n Kes Linearity
molecules samples (L g*V8) coefficient (L g*'VS) coefficient
(%) (r*)
C,-LAS 1 0.319 11.130 0.991 ** 0.241 13.871 0.999 ~
2 0.426 7.982 0.998 * 0.289 10.082 0.976 *
3 0.459 8.936 0.989 * 0.314 12.445 0.696 ***
4 0.429 8.370 0.997 * ND ND ND
5 0.462 6.461 0.987 * 0.281 10.160 0.942 *
Azocasein 6 0.902 1.869 0.985 1.109 7.861 0.962 *
7 1.440 1.615 0.957 * 0.951 6.941 0.696 *
8 0.499 1.301 0.824 * 1.341 17.315 0.983 *
Azoalbumin 9 0.243 0.308 0.911 ** 0.457 0.827 0.943 *
10 0.262 0.286 0.480 *** 0.529 0.923 0.427 ***
i1 0.397 0.221 0.978 *~ 0.308 0.292 0.414 ***
12 0.533 0.348 0.998 * ND ND ND
13 0.293 0.490 0.666 *** ND ND ND

* 1 p<0.01; **: p<0.05; ***: p>0.05. Data corresponding fo *** were not taken into

account in calculating the average values of K and 1/n. ND: Not Determined.

In our experiments, negative cooperative adsorption values for C;;-LAS of 1/n were
indicated, and differed from those obtained by Garcia et al. (2002) which were close 1o 1.0.
Moreover, the sorption density of G,y-LAS was far below the theoretical maximum density
calculated by Garcia et al. (2002). For azocasein only, the values obtained for 1/n were in
the order of 1, indicating an availability of sorption sites which was not dependent on
solution concentration.

Our K, values obtained at 4°C were greater (by about threefold) than those obtained at
25°C by Garcia et al. (1983) for the C;;-LAS. The K. values were half those of azoalbumin
and three times greater for azocasein than those obtained by Crombie-Quilty and MclLoughlin
(1983) for bovine serum albumin at 25°C. The difference in temperature in the two studies
could affect the adsorption of protein by activated sludge, as previously shown for protein
adsorption on polypropylene glycol-sepharose (Dias-Cabral et al, 2003). Our experimental
data could suggest that the molecular weight of mode! molecules (Cy-LAS M, = 318.5;
azocasein M,, = 28,000; azoalbumin M, = 69,000) influenced their adsorption by activated
sludge. This is in agreement with data reported by Carlson and Silverstein (1998), who

showed that the molecular weight of polysaccharides influenced macromolecule adsorption
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by biofilms, and with Garcia et al. (2002) who showed a higher adsorbed amount of LAS with
fong alkyl chains. It can then be assumed that the accessibility of high molecular weight
compounds at some adsorption sites is limited by diffusion (Tanaka et al, 1984; Carlson and
Silverstein, 1998; Cadoret et al, 2002). However, other parameters could affect molecule
adsorption by activated sludge, such as the charge of the molecules (Carlson and Silverstein,
1098), their hydrophobic properties (Struijs et al, 1991} and, certainly, their spatial

conformation.

In our assays, no correlation was obtained between model molecule adsorption by
activated sludge and wastewater characteristics (pH, conductivity, TAC and DOC). However,
molecule adsorption by activated sludge may also be controlled by environmental
parameters, such as pH (Westall ef af, 1999) and the Ca® concentration that influences the
critical micellar concentration of LAS {Westall et al., 1989; Garcia et al, 2002). For instance,
Garcia et al. (2002) showed that an increase in Ca® concentration from 30 te 1,000 mg L'
changed 1/n from 0.93 to 1.34 and doubled K,y for Cyi-LAS.

The critical micellar concentration (cmc) of C,-LAS, a measure of the hydrophobicity
of the detergent, was related to the adsorption data. No linear fits were achieved when the
unadsorbed concentrations {Ce) were normalized by the cmc of C-LAS given by Garcia et
al. (2002) in deionized water {cmc = 4.0x10-%* mol L-%) and in hard water (cmc =
2.9x10+* mol L") (Figure 6.11), whatever the water hardness, meaning the presence of
several adsorption sites of different energies. Sludge 1 showed more energetic adsorption
sites than the other sludge samples, as expected from its high K, value (Table 6.1). inall
cases, our sludges had more energetic sites, which In (Cunadsorbed/cme) = -4 for cme =
2.9x10* mol L* (Figure 6.11) than those of Garcia et al. (2002), which In

{Cunadsorbed/cmec) were in the order of -2,

In the range of low concentrations tested (3 to 14 umol L' of G;;—LAS), we can assume by
analogy with Cases and Villieras (Cases and Villieras, 1992} that G;;-LAS binding on
heterogeneous flocs could correspond to the formation of patches with a single layer, as
suggested for the adsorption of alkylammonium chlorides of different chain lengths on

hydrophilic solids.
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Figure 6.10 : Adsorbed amount of C,;-LAS versus unadsorbed concentration normalised by
cme at 4 °C and 300 rpm {(Symbols : Open symbols: ecmec of C,;-LAS in deionised water,;
Closed symbols: cmec of Cy;-LAS in hard water {300 mg L7 of CaCO,); sludges 1: @, 2: 4, 3:
+ 4. Hand 5 &)

6.3.2.3.2. Mode! molecule desorption from activated sludge in river water or diluted

wastewater

The model molecule desorption step was tested by washing the sludges with river water for
60 min at 4°C. The percentage of desorbed molecules was between 1.9 and 34.5 (adsorbed
C,;-LAS), 10.4 and 28.0 % and 10.0 and 16.0 % of, azoalbumin and azocasein, respectively.
Some of the desorption data fitted well with Freundlich equation (Figure 6.12). The average
1/n desorption values were 0.27 + 0.03, 1.13 = 0.20 (n = 3 sludges) and 0.46 (n = 1
sludge) respectively for C,;-LAS, azocasein and azoalbumin (Table 6.1). The average Kg.
values were 11,4 + 2.2 (n = 3 sludges), 10.7 £ 5.7 and 0.8 L g*' respectively for C;;-LAS,
azocasein and azoalbumin (Table 6.1).
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Figure 6.12 : Adsorption (open symbols) and desorption (closed symbols) of C;;-LAS
{sludge 1}, azocasein (sludge 8) and azoalbumin (sludge 9) from activated sludge in river
water. Only one example of desorption from sludge for each model molecule was presenied

(Kogec ©f river water was 323 £ 7 uS em™ for the three assays).

C,,-LAS desorption suggesied a reversible exchange from activated sludge dispersed
in river water. The reversibility of LAS desorption was also reported for sludges (Temmink
and Klapwijk, 2004) and river sediments (Hand and Williams, 1987). Since the desorption
value Ky, is not very different from the adsorption value K., a substantial fraction of the
C,;-LAS was desorbed, even in the one-step desorption experiments. Additional desorption
could be expected in mulli-step experiments (Matthijs and de Henau, 1985) or at any
downstream point along the river. C,;-LAS desorption was only slightly affected by
wastewater dilution with deionized water as shown by two independent assays carried out
for a conductivity varying from 214 to 720 4S8 cm' and a pH varying from 7.55 to 7.72
(Figure 6.13).

The Ky, values for azocasein and azoalbumin desorption differed greatly from the K,
value for azocasein and azoalbumin adsorption, which suggests a low level of exchange
reversibility from sludges to river water. This adsorpiion-desorption hysteresis could result
from irreversible binding to specific sorption sites or slow rates of desorption. Descrption of
proteins was only slightly affected by wastewater dilution, and consequently by the
conductivity and the pH values, which varied from 222 to 838 uS cm! and from 7.47 to
7.90 for the 3 independent assays respectively (Figure 6.14).
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Figure 6.13 : C,;-LAS desorption from sludges containing G;4-LAS = 17.71 = 0.13 umol g*
VS (sludges 14: @ and 15: W) at 4 °C and for 60 min in wastewater diluted with deionised

water at 4 °C.
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Figure 6.14 : Azocasein desorption from sludges (sludges 16: &, 17: ® and 18: W),
containing azocasein = 2.46 x 0.40 pmol g*' VS of azocasein in wastewater diluted with

deionised water at 4 °C.
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Low ionic strength, which is known to coniribute to the release of ions and macromolecules
from flocs and the swelling/dispersion of the flocs (Keiding and Nielsen, 1997; Guellil et af,
2001, has little effect on the exchange of Cy,-LAS and proteins from flocs, It turns out that
the release of such molecules, and the exchange of organic matter between flocs and water
in general, could be controlled mainly by the concentration of molecules and its changes due
to chemical or biological transformation, and not by the macroscopic 3D-organization of the

flocs or the ionic strength of the medium.
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6.3.2.4. Abstract

Activated sludge flocs are characterized by a very heterogeneous matrix containing many
different "adsorption sites”. As a result, the model molecules tested (C,-LAS, azoalbumin
and azocasein) were rapidly adsorbed by and desorbed from activated siudge at 4°C. The
molecules were adsorbed by the activated sludge in accordance with the Freundlich equation,
and it was found that the amount of G,;-LAS adsorbed was higher than that of azocasein or

azoalbumin, according to their respective K,y values.

Ci1-LAS adsorption from activated sludge appeared to be highly reversible in river water,
while a marked hysteresis phenomenon was observed for azocasein and azoalbumin, meaning
the exchange between activated sludge and river water has a low degree of reversibility. In
the case of reversible adsorption with C,,-LAS, activated sludge could serve as an
intermediate compariment for C,;-LAS accumulation, while the activated sludge itself could
become a sink for the accumulation of proteins. Moreover, the desorption of C;-LAS from
activated sludge was not significantly affected by the dilution of wastewater with deionized

water.
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7. Conclusion générale

Les associations entre [a matiére organique dite naturelle et les polluants organiques ont été
largement étudiées dans les milieux hydriques car ces associations "matiére organique-
polluants" imposent aux polluants organigues un nouveau statut, une réactivité
physico-chimique et une mobilité particuliere dans I'environnement. Ces associations ont été
décrites pour des ligands moléculaires de type substances humiques et des particules
minérales, mais beaucoup plus rarement avec des agrégats organo-minéraux de type
sédiments de riviére ou agrégats en suspension dans I'eau. Aussi, il est d'un intérét majeur
d'améliorer la compréhension du piégeage des polluants organiques par des assemblages
biologiques supra-colloidaux ou particulaires car ces assemblages sont présents dans la
plupart des milieux hydriques et présentent une capacité d'adsorption importante vis-a-vis
des polluants organiques.

De nombreux paramétres environnementaux (la température, la force ionique, le pH, la
concentration en oxygeéne, la lumiére et les nutriments) contribuent a ['évolution des
agrégats au cours de leur transport (Figure 7.1), renforcée par la dynamique d'agrégation et
de dispersion des agrégats qui permet des réarrangements avec les agrégats autochtones.
L'activité  bactérienne endogéne est également affectée par les paramétres

environnementaux et par voie de conséquence modifie la structure et la composition des

agrégats.
Charge globale négative ‘?ﬁ%@"' iens
P + moléaul
Domaines hydrophobes . _ moléculas
Dispersion / I — Y
{ Agrégation Association avec des
N e agrégats “autochtones”
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- protéines
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Figure 7.1 : Facteurs environnementaux subis par les agrégats au cours de leur transport en

milieu hydrique.
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1. AGREGATS BIOLOGIQUES = SYSTEMES HETEROGENES COMPARTIMENTES
Les agrégats dits biologiques (constitués en moyenne de 60 % de matiere organique et de
40 % de matiére minérale) peuvent accumuler des polluants organigques a 3 niveaux : le

domaine intracellulaire, les enveloppes et le domaine extracellulaire (Figure 7.2).

Polymeres organiques
extracellulaires (EPS)

Domaine ex tracellulaire -< Ca? Domaine hydrophobe

SRRV

Diffusion ou Polluant organique

' & transport

Enveloppe cellutaire < , __
PP ’w T
PRAREENRY |

UL
\

o :
Domaine intracellulaire '1 ' »)

Figure 7.2 : Représentation schématique des différents niveaux d'adsorption et
d'accumulation des polluants organiques dans un agrégat biologique (adaptée de Chrost,

1991),

- Le domaine intracellulaire constitue un espace par ses propriétés et sa composition qui
peut a priori participer & l'accumulation des polluants. Ceci a surtout été étudié pour les

métaux dont plusieurs mécanismes de transport et d'accumulation ont été mis en évidence.
Par contre, l'accumulation intraceliulaire de polluants organiques, & notre connaissance, n'a

pas &té vérifiée,

- Les enveloppes cellulaires par leur composition riche en molécules amphiphiles comme

les phospholipides sont des sites préférentiels pour l'adsorption et [‘accumulation de
polluants organiques hydrophobes ou amphiphiles. Il est surprenant qu'il existe aussi peu de
données bibliographiques concernant 'adsorption et I'accumulation des polluants organigues

par les enveloppes des micro-organismes au sein des agrégats biologiques, Ce phénomene
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d'adsorption est pourtant plausible et & ce titre Canton et al. (1977) ont montré que les

enveloppes cellulaires d'algues participent en partie & l'adsorption de lindane.

- Le domaine extracellulaire, enfin, est un domaine trés intéressant a étudier car
(a) il est le premier concerné dans I'accumulation des polluants amphiphiles ou hydrophobes
par les agrégats biologiques car seules les molécules organiques de masse moléculaire
inférieure & 600 peuvent traverser librement les membranes cellulaires (Egli, 1995),
{b) it est capable d'accumulé des polluants organiques hydrophot;es (Spath ef al., 1998;
Wolfaard et al., 1998),
(c) il limite la diffusion des macromolécules organiques jusgu'a leur site d'adsorption
{Cadoret et al., 2002; Tanaka et al, 1984),
(d) des domaines hydrophobes seraient présents au sein de ce domaine extracellulaire
comme [e montre le piégeage de bacteries hydrophobes (QOlofsson ef af., 1998) et de
poliuants apolaires (Spath et al., 1998). -

Le domaine exiracellulaire est composé d'une grande diversité de molécules, principalement
des protéines dont une partie posséde des activités hydrolytiques, des substances dites
humigues, des polysaccharides, des acides nucléiques, des acides aminés et des lipides
{Nielsen et Jahn, 1999) : les protéines sont les composés majoritaires dans les EPS (60 =
22 mg g-' de MV) avant les substances dites humiques (16 = 22 mg g-' de MV), les
polysaccharides (22 + 10 mg g™ de MV} et les acides nucléiques (15 = 4 mg g de MV}.

Pour des agrégats biologiques prélevés sur une station d'épuration pendant une période de
3 ans, la composition du domaine extracellulaire varie peu (Figure 7.3). En effet, la majorité
des résultats pour chacun des EPS est faiblement dispersée (Les boites figurées sur la Figure
7.3 regroupent 50 % des valeurs pour chacun des exopolyméres). Toutefois, la plus forte
variabilité temporelle observée pour les protéines peut étre due a V'adsorption par les

agrégats de proiéines souvent mesurées en grande guantité dans les eaux usées.

2. EXPLORATION DU DOMAINE EXTRACELLULAIRE PAR L'ANALYSE DES
ACIDES GRAS

Le domaine extracellulaire est composé de 1,8 % (en masse} d'acides gras. Leur faible
propartion ne signifie, en aucun cas, qu'ils ne sont pas impligués dans la formation des
domaines hydrophobes et dans l'accumulation des composés organiques. En effet, ces
molécules sont capables de stabiliser des émulsions octane/eau par leurs propriétés
amphiphiles. Nous avons montré que le domaine extracellulaire était composé d'au moins 85
acides gras différents répartis dans les phospholipides, les glycolipides, les lipides neutres et
les lipopolysaccharides. Notre étude constitue une base de données nouvelle relative aux
agrégats biologiques de boues activées dont la composition lipidique des EPS n'était pas

decrite a ce jour.
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Figure 7.3 : Variabilité de la composition chimique des extraits de polyméres extracellulaires
issus des flocs de boues activées de la station d'épuration de Nancy-Maxéville sur une
période 3 ans (Cadoret et al, en preparation} : valeurs moyennes (m) de ia compesition en protéines
exprimée en mg éguivalent albumine bovine g' MV, en substances humiques (SH) exprimée en mg équivalent acide
humique g* MV, en polysaccharides (PS) exprimée en mg équivalent glucose g' MV, en ADN exprimée en mg
équivalent ADN de thymus de veau g' MV. Chague boite contient 50 % des données avec la valeur médiane
matérialisée par une ligne horizontale. La barre verticale représente l'intervalle entre la valeur maximale et minimale
de la distribution. Les points considérés comme hors de la distribution des valeurs (O) ont une valeur supérieure a la
valeur correspondant au quartile supérieur + 1,5 x la distance interquartile (DIQ) ou une valeur inférieure a [a valeur

correspondant au quartite inférieur - 1,5 x la distance interquartile (DIQ).

L'origine des acides gras des agrégats est difficile & attribuer car ils peuvent provenir de
'excrétion microbienne, de la lyse microbienne mais aussi de 'adsorption par des agrégats de
lipides des milieux hydriques. Néanmoins, certains acides gras devraient permetire de
caractériser le domaine extracellulaire. En effet, certains acides gras sont majoritairement
trouvés dans le monde végétal comme les acides gras a fongues chaines (Wood, 1988) et
d'autres dans le monde bactérien comme certains acides gras ramifiés aux positions iso- et
antéiso- {QO'Leary et Wilkinson, 1988). D'autres acides gras sont trouvés dans l'ensemble du
monde vivant comme les acides gras 16:0 et 18:0.

L'analyse des acides gras des phospholipides a permis de séparer des agrégats d'origine
différente {boues activées, sédiments et matiéres en suspension de riviere) (Figure 7.4) et
certains de ces acides gras devraient permettre malgré 'effet de la dilution de montrer la

présence d'agrégats biologiques de boues activées dans les milieux hydriqgues comme des
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agrégats biologiques des stations d'épuration parmi les agrégats de riviere. A cet effet,
acide tuberculostéarique (TBSA) pourrait étre utilisé comme margueur des agrégats
biologiques de station d'epuration car cet acide gras présent, dans les boues activées et
dans les matiéres en suspension prélevées en aval du rejet de la station d'épuration, est
absent des matieres en suspension et des sédiments prélevés en amont du rejet de la station
d'épuration. Un travail complémentaire est nécessaire afin d'identifier les acides gras, parmi
I'ensemble des acides gras analysés, ceux qui auraient le pouvoir le plus discriminant lors de

l'analyse par ACP.
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Figure 7.4 : Représentation des valeurs des scores. des différents échantillons (Exopolyméres
(M; et M), boues activées (M, et T,), sédiments et matiéres en suspension de riviere)
obtenues par une analyse en composantes principales a partir de la composition des acides
gras des phospholipides selon les irois premiéres composantes principales (PC1: 39,2 % ;
PGC2: 24,4 % et PC3: 16,4 %).

3. AGREGATS BIOLOGIQUES = RESERVOIR DE POLLUANTS ?

Les agrégats biologiques de type boues activées sont capables d'adsorber une grande
diversité de molécules organiques : azoprotéines/protéines, acides gras, polysaccharides,
pyréne et sulfonates d'alkylbenzéne, Cette qualité d'adsorption repose aussi bien sur les
propriétés physico-chimigues des agrégats (charge globale négative, domaines hydrophobes,

densité, taille des pores, constituants ...) que sur les caractéristiques physico-chimiques des
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composés adsorbés (masse moléculaire, charge, hydrophobicité ....) (Figure 7.5). Aussi, nous
avons montré que les trois molécules modéles (azoalbumine, azocaséine et C,;-LAS) étaient
adsorbées par les agrégats biologiques en quantités différentes. Certes de nombreux travaux
concernent l'adsorption de composés hydrophobes ou amphiphiles par les agrégats
biologiques de boues activées, mais I'hétérogénéité, la complexité et la variabilité des
propriétés et de la composition de ces systémes agrégés sont telles que I'étude de
'adsorption reste incontournable. Le caractére hydrophobe des agrégats biologiques varie
pour des agrégats prélevés dans des stations d'épuration différentes (Guellil ef af, 1998;
Sponza 2002a, 2002b) et pour une méme station comme nous l'avons montré. La
composition différente des eaux usées peut éire a Vlorigine des caractéristiques
physico—chimiques différentes des agrégats biologiques, mais également a la réponse des
micro-organismes face aux conditions environnementales comme ['oxygéne, méme si nos
résultats ne le prouvent pas malgré quelgues signes encourageants : la part des EFS
fortement hydrophobes (i.e. ceux retenus par une résine hydrophobe) augmente et la
proportion de phospholipides augmentent pour les agrégats biologiques soumis aux
discontinuités en oxygéne. Ceci renforce les résultats de Palmgren ef al (1998) qui ont
montré que la surface de cellules bactériennes est plus hydrophobe en présence de fortes

concentrations en oxygene dans le milieu de culture.

Le transfert de polluant organique de l'agrégat vers la phase eau peut étre partiellement ou
fortement réversible (hystérésis plus ou moins marquée) comme le monire nos résultats
avec les azoprotéines et le sulfonate d'alkylbenzéne. Les hystéresis observées peuvent étre
dues (a) a une liaison irréversible & des sites d'adsorption de forte affinité, (b) a une diffusion
limitée des composés de masse moléculaire importante dans la matrice d'exopolymeres, (c) &
la biodégradation des polluants, (d) a une désorption trop lente pour étre observée dans le
temps de I'étude et (e) a des artefacts expérimentaux comme une mauvaise separation des
poliuants organiques adsorbés de ceux non adsorbés. !l devient ainsi important d'estimer Ia
désorption des polluants organiques par les agrégats biologiques car leur capacité
d'adsorption et de désorption sont trés différentes en fonction des caractéristiques des
polluants organiques. Cette capacité d'échange des polluants organiques entre les agrégats
et la phase eau peut constituer un risque variable pour I'environnement.

Dans des systémes aussi complexes que les agrégats biologiques qui comprennent une
grande diversité de sites d'adsorption, de domaines et de compartiments différents, les
ajustements a des modeles de type Freundlich ou Langmuir permettent de décrire
simplement le systéme adsorbant-adsorbat et de comparer ['adsorption et la désorption
entre les différentes études, mais ne permettent pas d'expliquer les interactions intervenant

dans les phénoménes d'adsorption et de désorption.
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Des échanges de matiére organique et de polluants amphiphiles ou hydrophobes entre les
agrégats et l'eau usée ont été mis en évidence (Matthijs et de Henau, 1985; Guellil ef al,
2001). Cependant, les études de désorption restent relativement rares. Ces échanges
peuvent étre influencés par la variation des conditions physico-chimigues du milieu hydrigue
comme la force ionique. La diminution de la force ionique du milieu entraine un gonflement
(Guellil, 1999), la dispersion des agrégats et la libération des macromolécules et d'ions dans

fa phase eau (Keiding et Nielsen 1999).

Facteurs environnermentaux
- Caractéristiques physico-chimiques de I’ eau (pH, conductivité, effet matrice, Température)

- Lumiére
- Dégradation
o 00
o0
Polluants organiques
era—r———————
""""“-‘_'____.._—}
Adserption

totalement ou partiellement réversible

Zartarian ez al.. (1957)

Caractéristiques de Pagrégat biologique Caractéristiques des poltuants organigites

- Domaines hydrephobes Charge, hydrophobicité, concentration
micellaire critique, structure de ka molécule,

- Charge globale négative rnasse moldculaire ...

-Diffusion
- Densité, porosité

- Composition

Figure 7.5 : Facteurs affectant la réversibilité de l'adsorption de polluant organique par des

agrégats biologiques de boues activées.

En conclusion, les agrégats biologiques de boues activées sont d'excellents adsorbants qui
peuvent &itre considérés comme des vecteurs pour les molécules organiques du fait de leur
structure, de leur composition et de leurs propriétés physico-chimiques. Les agrégats
hiologiques accumuient des polluanis organiques et ces associations molécules organiques-
agrégats peuvent éire transportées sur de longues distances dans le milieu hydrique. Au
cours de leur fransport, des échanges continuels avec le milieu hydrique se produisent
contribuant a la dispersion et a la contamination d'autres systémes agrégés comme les

sédiments.
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7. Conclusion genérale

En perspectives immédiates, quatre actions principales peuvent étre choisies en compiément
direct avec notre étude :

() la caractérisation des molécules organiques modéles (azoalbumine, azocaséine et
sulionate d'alkylbenzéne) car leur adsorption/desorption par les agrégats biologiques est
différente. ll serait également intéressant d'étudier la désorption des différents isomeres et
homologues des sulfonates d'alkylbenzéne par des agrégats biologiques dans l'eau de riviére
gui n'a pas été décrite & ce jour. De plus, les détergents commerciaux contiennent un
mélange de sulfonates d'alkylbenzéne comportant une chaine aliphatique linéaire avec 10 &
14 atomes de carbone; ce mélange doit affecter Padsorption de chacun des isoméres et
homologues de LAS par les agrégats biologiques, car chacun d'entre eux est adsorbé dans
des proportions différentes par les agrégats biologiques de boues activées.

(ity I'étude de l'adsorption de polluants amphiphiles cationiques dont l'utilisation est
actuellement en pleine. expansion et qui possédent une activité biocide importante par la
présence d'une fonction ammonium quaternaire dans leur structure. Ceci peut affecter leur

distribution et leur persistance dans I'environnemsent.

(iii) I'étude du temps de vie des composés organiques piégés au sein des exopolymeres; le
temps de vie des polluants organiques est influencé par la présence d'une grande diversité
d'enzymes extracellulaires présente au sein des agrégats biologiques, ainsi que par la dilution

des agrégats biologiques dans le milieu hydrique.
(iv) la modélisation en rivitre de la distribution des polluants dans les différents

compartiments comme les agrégats biologiques, la phase eau, les sédiments et les matieres

en suspension de riviére.
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8. ANNEXES







Annexe A1
Mobilités électrophoretique et potentiels zéta des boues dispersées et lavées avec PUM, PBS

et de Peau déminéralisée a différents valeurs de pH.

Nombre de Conductivité Mobilité Potentiel zéta
particules (mS em-) (tm s V' cm) (mV)
compiées
Eau 84 0,01 -1,27 -19,32+11,87
déminéralisée
PUMpH = 3,0 44 20,7 -0.40 -5,75+2,44
PUMpH = 4,5 60 0,07 -0,74 -10,58+5,86
PUMpH = 7,0 42 19,7 -0,88 -12,49+6,25
PUMpH = 9,0 69 21,4 -0,75 -10,75+6,45
PBSpH = 3,0 104 0,04 -0,61 -8,72+6,15
PBSpH= 4,6 66 13,4 -0,87 -13,58+7,14
PBSpH= 7,0 40 14,1 -0,88 -12,8+7,42
PBSpH = 9,0 77 : 14,8 -1,09 -15,73+8,8
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ANNEXE A2

Evolution de la concentration en oxygéne des boues activ
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ANNEXE A2 (suite)

Evolution de la concentration en oxygéne des boues activées prélevées & Toul (T) et a

Nancy-Maxéville (N) et placées dans les réacteurs contréle (—) et stress (—) maintenus a

2 °C.
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BESUME

Dans les milieux hydriques, |a majorité des micro-organismes se trouve sous forme agrégée. Ces agrégais sont
des sirustures complexes consiitués d'une communauté trés diversifide de micro—organismes et d'une
mairice de subsiances exopolymériques (EPS). Des protéines, des polysaccharides, des substances dites
humigues, des act ides nucléiques et des lipides composent les EPS. La charge globale négative, la présence de
domaings hydropnobes la capacité de dispersion/agrégaticn des agrégats et les énzymes exiracellulaires
~ associegs aux EPS cenférent aux agrégais des propriétés adsorbantes pamcuheres et influencent la dispersion
des polluanis dans Fenvironnement,

Notre étude participe & une réflexion générale sur-limportance du domaine extraceliu!alre dans Iaccumuianon
des compcse«* organlques par les agregats biclogiques issus deg stations d'epuration d eaux usées urbaines.

- AlnSi nous aveons analyse les acides gras des agrégais blologlques et des EPS extralts de ces agrégats -
afin de constituer un- réferentiel nouveau el determiner: la composmcn du doraine extraceliuldire des
agregats au moins 85 acides gras differenis composent les phosphoiip;des les glycolxpides les lipides
neutres et les lipopolysaccharides, Malgre la faible proportion d'acides gras mesurée dans les EPS (1,8 %), ces -
cormposés jouent certainement un-rdle considérable dans les propriétés adsotbantes des agrégats. Par ailleurs,
- Panalyse-des acides gras des phospholipides montre l'existence da micro-organismes comme des eucaryotes, .
‘des Dbactéries & gram-positif ainsi que des bactéries & gram-négatif, des bactéries sulfaio-réductrices,’ des
mycobactéries, des levures et des champignons dans un état plus stressé en période hivernale comme le
mantre ia proportion plus l‘mpoi’tan'te ‘d'acides Gras insaturés. Par aillsurs, l'analyse’ des acides gras a permis de
. séparer les sédiments et les matiéres en suspension de rivigre preieves en amont et en aval de la zone de
- _rejet des eaux epurees d'une station d' épuration,

\loirﬂ etude avait aussi pour objechf de créer en Iaboraaolre des agregats blologlques de proprlétes_
. deumes par application de discontinuités en oxygene ‘de .courte durée. Cette étude & nécessité la
standardisation des-tesis’de mesure de I'hydrophobicité des agrégats parle tést d'adhésion a loctane et des -
EFS par chromalographie dlinteraction hydrophoba. L'application de discontinuités en oxygéne de courte
“durée ne semble pas suffisante pour affecler rapidement les caractéristiques physico- chimiques du domaine -
extracellulaire, .méme si quelques signaux sont mis en évidence : l'augmentation de la part d'EPS fortement”
retenus par un ligand pydrophobe, l'augmentation de la quantité de phosphollpldes des - agregats et
.Iaugmentaﬂon de la ‘progortion des acides gras 17:0 et 181 augmenient.

Ennn nous avons quantn‘le Iadsorptmﬂ par des bouss activées de trors molecules organlques
(suifonate dalkyibenzene lindaire (C-LAS), azocaséine et azcalbumine) et la reversiblhte de Iadsorptlon de
ces trois molécules. L'adaptation d'outil -analytigue (axtraction en phase sohf;ie, chromatographie liquide haute
perfomance) a permis l'analyse .des sulfonates d'alkylbenzéne dans les échantillons d'saux usées et de riviére. .
Les agrégats'bio!ogiqués sont capables d'adsorber rapidement jes molécules organiques modeélgs du milieu
aqueux @ <3 pmol d'azopretéines ¢f 18 pmol de Cy-LAS g de matiéres organiques des agrégats. Nos
resuitats montrent que la désorption des C,,-LAS en eau de riviere est plus impdrtante que celle de
fazocaséine (nysiérésis fortement marquee) et la dasorp’non de ces molecuies medéles est fa|blement
 affactée par la force ionique du miliev. : )

Aussi, les agregats apparaissent comme des reservoxrs et des vecteurs potentiels de polluants. Les polluants
organigues asscciés aux agrégats blologlques peuvent étre itransportés et dispersés dans les m|||euf('
hydnques :

Mots ciés i Acides Qras,_AdsorpﬁGh, Agrégats biologiques, Azoportéines, Désorption,
Exopolymeéres, Glycolipides, Lipides neutres, Lipopolysaccharides, Phospgholipides, Sulfonate
-d’alkylbenzéne, eaux usées, eau de riviére '
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