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A Amoxicilline  
AB Antibiotique 
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BOD Biochemical oxygen demand [mg/L] 
BSA Bovine Serum Albumin (protéine) 
COD Chemical Oxygen Demand [mg/L] 
COT Carbone Organique Total [mg/L] 
Da Daltons 
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DCO Demande chimique en oxygène [mg/L] 
DLVO Théorie de la double couche (Derjaguin, Landau, Verwey et Overbeek) 
DO Dissolved Oxygen Concentration [mg/L] 
DSSV Dissolved Settled Sludge Volume [mL/L] 
DSVI Diluted Sludge Volume Index [mL/g] 
E Erythromycine 
EH Equivalent habitant 
EPS Extracellular Polymerique Substances (Substances polymériques extracellulaires) 
F-C Folin-Ciocalteu’s reagent 
FTIR Fourier Transform Infrared Spectroscopy 
HA Humic Acid 
HPSEC High Pressure Size Exclusion Chromatography 
MES Matières En Suspension  
MLSS Mixed Liquor Suspended Solids 
MLVSS Mixed Liquor Volatile Suspended Solids  
MS Matières Sèches 
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NTK Azote total Kjeldahl (voir : TKN-N) 
OD Oxygène Dissous 
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PC2 Second axe d’explication en composantes principales 
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PS Polysaccharides 
R Roxithromycine 
S Sulfamethoxazole 
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STEP Station d’Epuration des Eaux Polluées 
SVI Sludge Volume Index (français : indice de décantation de Mohlman) [mL/g] 
T Tetracycline 
TKN-N Total Kjeldahl Nitrogen [mg/L] 
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Contexte sociétal : 

 

L’augmentation de la population, l’intensification des activités industrielles et agricoles, 

le nombre grandissant d’agglomérations de plus en plus étendues et le mode de vie actuel 

exercent une pression très négative sur les ressources en eau. La directive européenne cadre 

sur l’eau du 23 octobre 2000 fixe des objectifs ambitieux pour atteindre un bon état général 

tant pour les eaux superficielles, que pour les eaux souterraines et les eaux côtières. Elle vise 

aussi à retrouver une meilleure adéquation entre besoins et ressources en eau disponibles dans 

une perspective de développement durable des activités économiques utilisatrices d’eau. La 

directive européenne du 21 mai 1991 a imposé aux Etats membres la collecte et le traitement 

des eaux usées avant leur rejet dans le milieu naturel avec des échéances selon la taille de 

l’agglomération. Mais l’enjeu n’est pas simplement de se conformer aux directives. Il s’agit 

de traiter un véritable problème de protection de la qualité de nos eaux. Bien sûr, le traitement 

des eaux usées à lui seul n’est pas gage du bon état écologique, mais il est un préalable 

indispensable.  

Les procédés d’épuration des eaux usées urbaines, industrielles et agricoles sont 

nombreux. Le principe est basé sur la capacité des bactéries présentes naturellement dans les 

eaux usées à dégrader la pollution organique qu’elles utilisent pour leur développement. Les 

stations d’épuration s’appuient sur les technologies pour intensifier ce phénomène naturel. Le 

traitement biologique des eaux usées permet de diminuer la pollution organique azotée 

carbonée et phosphorée (décrite en termes globaux de DCO, DBO, MES, N, P). L’efficacité 

d’une station d’épuration dépend, d’une part, de l’adsorption et de la dégradation des 

polluants par une population bactérienne adaptée et, d’autre part, de la bonne séparation de la 

biomasse épuratrice et de l’eau épurée. L’étape de séparation de la biomasse et de l’eau est un 

point critique pour le bon fonctionnement d’une station d’épuration. 

 

Contexte scientifique : 

Les microorganismes vivent en communauté et produisent naturellement des 

biopolymères, appelés aussi des substances polymériques extracellulaires (EPS) nécessaires à 

leur survie. Des recherches récentes montrent que les EPS sont impliqués dans des 

mécanismes physico-chimiques aux interfaces/interphases et donc dans la formation, la 

stabilité et la décantation de la biomasse (appelée aussi boues biologiques). La communauté 

scientifique s’accorde sur le fait que les EPS ont un rôle prépondérant sur la cohésion du floc 

bactérien. Les EPS interviennent dans les mécanismes de survie des bactéries (apport de 
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nutriments, protection contre l’impact négatif extérieur, communication bactérienne…). Ils 

interviennent également dans le phénomène de rétention d’une quantité importante d’eau dans 

des boues produites. Ces boues de stations d’épuration sont un déchet volumineux et 

problématique. Tant la qualité de l’eau déversée dans le milieu naturel que la quantité des 

boues produites sont un enjeu sociétal important. Une meilleure connaissance et 

compréhension de la nature et des propriétés des boues biologiques permet d’optimiser les 

procédés de traitement. 

 

Depuis une dizaine d’années, une partie des recherches du LEM sur l’eau est consacrée 

aux études des EPS dans des STEP. Dans un premier temps, les recherches visaient la mise au 

point de techniques avancées, nouvelles et originales. Ainsi, l’utilisation et l’optimisation de 

la chromatographie liquide de séparation par taille a permis une caractérisation des 

biopolymères en fonction de leur taille. De plus la spectroscopie infrarouge à transformée de 

Fourier a permis l’identification et la quantification des espèces majoritaires présentes dans 

les EPS. Dans un deuxième temps, ces outils puissants ont servi à l’acquisition de nouvelles 

connaissances sur la nature chimique des EPS (Thèse : Ch. Garnier, INPL, soutenue en 2005) 

dans différentes situations : la caractérisation des EPS dans différentes stations d’épuration, le 

suivi des EPS en fonction des saisons, l’implication des EPS dans la décantation dans des 

situations normales et critiques, ou la cinétique de production des EPS par certaines souches 

bactériennes de façon indépendante ou compétitive.  

Le présent travail de thèse vise à obtenir une meilleure compréhension du rôle des EPS 

dans différents procédés de traitement des eaux usées. Pour mener à terme ce travail dans 

différents contextes, une approche multidisciplinaire a été adoptée. Les recherches ont été 

effectuées en collaboration avec des physico-chimistes du LEM, des microbiologistes (IUT 

Brabois) et des ingénieurs des procédés du LGC Toulouse dans le cadre de l’ANR 

TOXEAUBAM et du LRGP Nancy dans le cadre du programme ANR ANTIBIEAU (N° 

ANR-07-BLAN-0195-02). Une partie des recherches ont participé dans le programme de 

recherche de la Zone Atelier Moselle (ZAM) labellisée par le CNRS depuis 2001.  

 

L’objectif fixé pour ce travail est double : d’une part (i) étudier le comportement de la 

biomasse et notamment la production des EPS en présence des composés pharmaceutiques 

(un agent anticancéreux et cinq antibiotiques); et d’autre part, (ii) étudier les EPS dans le 

contexte de décantation des boues dans des stations d’épuration. La figure 1 montre 

schématiquement les recherches développées dans ce manuscrit.  
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Figure 1. Schéma des études réalisées 
 

 

ORIENTATION DE L’ETUDE 

 

La production naturelle d’EPS par les bactéries (lors de leur métabolisme cellulaire) 

reflète directement le comportement bactérien. Les bactéries réalisent la 

consommation/transformation de la pollution organique contenue dans les eaux usées et cette 

activité est accompagnée par la production d’EPS. Différentes situations et conditions dans 

les procédés de traitement des eaux peuvent menacer l’intégrité des agrégats biologiques, 

menacer les bactéries et déterminent l’efficacité de l’épuration biologique. L’étude d’EPS est 

donc un outil pour une meilleure compréhension du comportement microbien des boues 

(figure 2). Nos études ont été réalisées tant à l’échelle moléculaire dans des situations créées 

But  

Compréhension de l’influence des paramètres 
technologiques sur la décantation 

Agent anticancéreux Antibiotiques 

1. Impact des molécules pharmaceutiques 
    sur la formation des EPS 

Suivi du traitement des eaux de  
papeterie dans trois STEPs 

2. Etude  des  boues  des  stations  
    d’épuration:  décantation 

Effet du traitement 
 fongique 

But  

Amélioration du processus de 
décantation 
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artificiellement au laboratoire qu’à l’échelle industrielle dans les situations réelles rencontrées 

directement dans trois stations d’épuration.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Impact de la présence des produits pharmaceutiques sur l’activité bactérienne: 

Le but de ce travail était d’examiner le comportement bactérien via l’analyse d’EPS en 

présence des molécules médicales tout en estimant la capacité d’épuration bactérienne. Nous 

avons étudié deux types de médicaments : des molécules utilisées dans les traitements 

anticancéreux et des antibiotiques. Ces molécules et leurs sous-produits de dégradation se 

retrouvent dans les eaux usées domestiques. Ils peuvent avoir des effets sur la biomasse des 

STEP car elles sont, par définition, destinées à avoir un impact sur l’organisme vivant. 

L’étude de l’impact de l’agent anticancéreux, le cyclophosphamide, et de ses principaux 

métabolites sur la biomasse a été réalisée en collaboration avec le LGC Toulouse. L’étude de 

l’impact de cinq antibiotiques (roxithromycine, sulfamethoxazole, amoxicilline, tétracycline 

et plus spécifiquement l’érythromycine) sur le comportement bactérien a été réalisée dans des 

réacteurs batch en collaboration avec le LRGP-Nancy. 

 

 

 

BactériesBactéries

Figure 2. Représentation schématique des axes d’études 
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Décantation des boues: 

La décantation, l’étape cruciale dans les systèmes à boues activées est le résultat de 

l’action conjuguée de plusieurs facteurs qui varient dans le temps, tels que les conditions 

opérationnelles, les caractéristiques de la biomasse épuratrice et la qualité de l’affluent à 

traiter. Dans ce contexte complexe, les EPS jouent un rôle très important dans la formation et 

la cohésion du floc. 

Nous nous sommes intéressés à l’action des produits fongiques sur l’amélioration de la 

décantation des boues. Cette partie a été réalisée en collaboration avec l’équipe de 

microbiologie de l’IUT de Nancy-Brabois.  

Nous avons étudié également la décantation de boues dans les conditions réelles 

d’opération de trois STEP de papeterie. L’exploitation statistique des paramètres 

technologiques et la caractérisation physico-chimique des boues ont permis de déterminer 

l’influence prépondérante des certaines conditions opérationnelles sur la biomasse et de la 

production d’EPS sur la qualité de la décantation. 

 

Ce travail de thèse a été organisé en quatre chapitres. Nous avons choisi de présenter les 

résultats obtenus sous la forme d’articles acceptés ou soumis dans le troisième chapitre 

intitulé : résultats et discussion.  

Le premier chapitre de ce mémoire appuyé sur la recherche bibliographique, fait 

l’inventaire des connaissances actuelles sur les substances polymériques extracellulaires : 

depuis leur origine jusqu’à leur implication dans les différents procédés de traitement des 

eaux usées. La problématique de la présence de médicaments dans les stations d’épuration est 

également traitée avec un regard particulier sur l’activité bactérienne et la formation des EPS. 

L’utilisation des cultures fongiques dans le traitement des eaux usées est aussi considérée du 

point de vue de la production des EPS. Enfin, le suivi du procédé d’épuration est abordé et un 

panorama des travaux sur l’exploitation de données dans les stations d’épuration est présenté.  

Le deuxième chapitre, « Matériels et Méthodes », est consacré à la description des 

stations d’épuration urbaines et industrielles d’où proviennent les boues étudiées. Le lecteur 

trouvera ensuite la description des installations de laboratoire (réacteur batch, réacteur à 

membrane et pilote au système de boues activées), les méthodes de caractérisation des boues 

et les méthodes d’analyse des EPS. 

Le troisième chapitre, « Résultats et Discussion », présente la validation des 

méthodes d’analyse et les résultas d’investigations. L’évaluation de la méthode classique de 

Lowry pour le dosage des protéines dans les eaux usées a été acceptée à Science of the Total 
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Environment, 2010. Les résultats concernant l’influence d’un agent cytostatique sur les EPS 

ont été publiés dans Bioresource Technology, 2010. L’étude de l’effet des antibiotiques sur 

les EPS, a été acceptée à Water Science and Technology, 2010. L’étude de la décantation des 

boues avec l’ajout des agents fongiques a été soumise à Desalination, 2010. Enfin, la 

description du procédé d’épuration par une approche à la fois statistique, concernant l’analyse 

des données, et physico-chimique pour la caractérisation des boues et des EPS, a été soumise 

à Water Research, 2010.  

Le quatrième chapitre, les conclusions générales, présente les contributions 

essentielles de ce travail. En particulier, l’étude des EPS nous a permis de mieux connaître le 

comportement bactérien face aux situations de stress (présence de composés 

pharmaceutiques) et au sein des stations d’épuration avec un regard sur la décantation. Le 

stress bactérien stimule la production d’EPS en tant que mécanisme de protection. Ainsi, les 

bactéries enveloppées dans la matrice des polymères biologiques minimisent les effets 

nuisibles des micropolluants à l’intérieur des agrégats. D’autre part, la présence de cultures 

fongiques dans les boues biologiques a amélioré la décantation des boues. Enfin, l’activité 

bactérienne dans la STEP est le résultat de multiples facteurs agissant simultanément. La 

meilleure décantation observée dans une des trois stations étudiées a été reliée à une activité 

bactérienne intense (formation importante d’EPS et richesse du consortium bactérien liée à la 

nitrification) et à la présence de phosphates dans le bassin biologique. 
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La Directive Européenne de l’eau (du 23 octobre 2000, 2000/60/CE) a défini la 

pollution en général, comme une modification défavorable du milieu naturel qui apparaît en 

totalité ou en partie comme un sous-produit de l’action humaine, au travers d’effets directs ou 

indirects altérant les critères de répartition d’énergie, des niveaux de radiation, de la 

constitution physico-chimique du milieu naturel et de l’abondance des espèces vivantes.  

Ainsi l’homme, responsable de la pollution, doit effectuer les actions nécessaires pour la 

récupération et la préservation du milieu qui l’entoure. En France en 2004, la quantité d’eaux 

usées générées a été estimée à environ 7 milliards de m3 (Ministère de l’écologie, 2008 

« gestion de l’eau potable et des eaux usées »). Pour traiter ces effluents, la directive 

européenne (Directive 91/271/CEE) a imposé qu’à partir du 31 décembre 2000, toutes les 

agglomérations dont le nombre d’équivalent-habitant (EH) est supérieur à 15000, doivent être 

équipées d’un système de collecte et de traitement même si elles ne rejettent pas leurs 

effluents dans une zone sensible. A partir du 31 décembre 2005, cette même norme est 

appliquée aux agglomérations urbaines plus petites dont le nombre d’EH est supérieur à 2000. 

Les performances minimales des stations d’épuration ont été également définies. Ainsi, dans 

les stations d’épuration des grandes agglomérations recevant une pollution supérieure à 600 

kg/j de DBO5, comme celle du Grand Nancy, le rendement minimum à atteindre est de 80 % 

en DBO5 (Arrêté du 22 juin 2007). 

Ces contraintes réglementaires exigent une grande performance des procédés de 

traitement utilisés. Différents procédés de traitement existent: les procédés physiques, 

physico-chimiques et biologiques. Nous allons nous focaliser dans ce travail sur les procédés 

d’épuration par voie biologique. Le traitement biologique des eaux usées est avantageux par 

rapport aux autres techniques de traitement du fait qu’il est économique et qu'il permet de 

traiter un débit important d’eau (Characklis et Marshall, 1990). Cependant, le traitement 

biologique est d’une complexité importante qui rend difficile la compréhension intégrale du 

procédé. En effet, les microorganismes étant des êtres vivants, ils répondent de manière 

différente aux diverses conditions du milieu. De ce fait, le traitement biologique de l’eau est 

largement étudié pour élucider la réponse bactérienne face à différentes situations. Bien que la 

maîtrise des procédés biologiques d’épuration soit difficile, elle permettra de proposer des 

améliorations aux procédés existant et de créer de nouveaux procédés.  
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I.1. PROCÉDÉS DE TRAITEMENT DES EAUX USÉES PAR VOIE BIOLOGIQUE 

 

Le traitement biologique des effluents à l’échelle industrielle a commencé à la fin du 

XIXème siècle. Il est fondé sur des travaux de Pasteur et des connaissances expérimentales 

acquises concernant l’activité de dégradation microbienne (Cemagref, 2002 « La petite 

histoire de l’épuration »).  

A l’heure actuelle, l’objectif du traitement biologique des eaux usées est, à la fois, 

d’obtenir des temps minimaux de résidence de l’eau dans les installations, et d’atteindre les 

meilleurs taux d’élimination des polluants par l’action des microorganismes. Ainsi, 

l’intensification du procédé d’épuration obtenue grâce à l’augmentation de la quantité de 

biomasse permet une élimination élevée du substrat (Metcalf et Eddy, 2003).  

Les principaux procédés biologiques utilisés pour le traitement des eaux usées peuvent 

être classés en deux types: les procédés à cultures fixées et les procédés à cultures libres. Dans 

les procédés à cultures fixées (tels que les lits bactériens ou les biofiltres), les 

microorganismes forment des biofilms qu’ils soient sous conditions aérobies ou anaérobies. 

Les biofilms sont des structures biologiques constituées de cellules immobilisées en présence 

de substrats et enveloppées dans une matrice polymérique d’origine microbienne (Characklis 

and Marshall, 1990). Les biofilms se développent lorsqu’ils sont attachés à un support inerte. 

Etant donnée la forte densité biologique des biofilms et leur propriété d’immobiliser divers 

éléments, les biofilms sont utilisés actuellement dans la bioremediation de certains polluants 

présents dans l’environnement tels que métaux lourds et les carburants, entre autres (Singh et 

al., 2006).  

 

Le principe du procédé à cultures libres repose sur le travail d’Ardern et Lockett réalisé 

en 1914. Dans ce travail, les boues issues de la biodégradation des effluents ont été soumises 

à une aération continue. En présence d’oxygène, l’activité bactérienne a été stimulée par la 

formation d’agrégats dans le bassin biologique. Un tel procédé intensif d’épuration a été 

appelé « boues activées ». Actuellement, les agrégats bactériens sont maintenus en suspension 

dans l’eau en cours de traitement grâce à un brassage continu de la liqueur (Metcalf et Eddy, 

2003). En France, 60 % des stations d’épuration fonctionnent selon le principe des boues 

activées (Cemagref, 2008a). Dans ce travail de thèse, nous décrirons davantage le procédé à 

boues activées car les boues étudiées sont issues de ce procédé. 
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Le procédé à boues activées comporte essentiellement trois étapes (Metcalf et Eddy, 

2003):  

1) Une réaction aérobie dans laquelle les microorganismes en suspension se développent et 

consomment la pollution organique des effluents en la transformant en CO2 et H2O. La 

croissance bactérienne dans cette étape est dictée par le temps de résidence de la boue 

(l’âge de boues). Ainsi, les espèces présentes sont exclusivement celles dont le temps de 

reproduction est plus court que le temps de séjour de boues. Selon cette définition, les 

boues ayant des temps de séjours importants sont formées par un consortium bactérien 

riche constitué par des bactéries qui ont des temps de croissance prolongés. Par contre, 

les stations opérant avec des boues peu âgées ont une richesse bactérienne réduite (IWA, 

2002).  

2) Une étape de séparation solide/liquide, généralement achevée dans un clarificateur. 

Quand la liqueur mixte formée dans le bassin d’aération est laissée au repos, la biomasse 

a tendance à s’agglomérer davantage et à décanter par l’action de la pesanteur. Cette 

étape est cruciale dans les procédés à boue activées car elle régit la séparation des 

matières en suspension et en conséquence la qualité de l’effluent. 

3) La recirculation de la boue décantée. Une partie de la boue décantée est recirculée vers 

le bassin aéré, augmentant ainsi la concentration de la biomasse du réacteur biologique 

et amplifiant le taux d’épuration des eaux. La croissance bactérienne dépend de la 

concentration des substances organiques (substrat) contenues dans les eaux, une quantité 

importante de nutriments favorise la croissance bactérienne (IWA, 2002). 

 

 

Le procédé à boues activées classique avec décantation des boues (figure I.1) est le 

plus répandu en France et à l’étranger. Les flocs suffisamment agglomérés et ayant un poids 

approprié décantent et forment les boues. La décantation est suivie habituellement dans les 

stations d’épuration par l’indice de Mohlman ou Sludge Volume Index (SVI) (éq. I.1) qui est 

le paramètre opérationnel standardisé (APHA et al., 2005). Il donne une information sur la 

qualité de la décantation de la boue. Il est défini comme le volume de boue décanté au bout de 

30 min. par rapport à la quantité de biomasse présente. La valeur de SVI n’a pas de base 

théorique (APHA et al., 2005), elle est obtenue expérimentalement et dépend de la 

concentration initiale de la boue.  
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SVI = sludge volume index ou indice de Molhman [mL/g] 
Vol 30 min = volume de boue décanté dans une éprouvette au bout de 30 min sur 1 L de 

liqueur [mL/L] 
m biomasse = quantité de cellules estimée par MES (matière en suspension) ou MVS 

(matière volatile en suspension) [g/L] 
 

Figure I. 1. Schéma simplifié d’un système à boues activées [source : Dégremont, 2005] 

 

Dans les stations d’épuration, une mauvaise décantation est reflétée par un indice de 

décantation (SVI) supérieur à 250 mL/g (Dégremont, 2005). En France, une enquête réalisée 

en 2003 dans les stations d’épuration, a révélé que 25 % des stations d’épuration (traitant des 

effluents urbains) présentent une mauvaise décantation (Cemagref, 2008b). Les problèmes de 

décantation sont donc fréquents dans les stations d’épuration. De ce fait, la décantation est un 

sujet continu d’étude. Durant les trois dernières années seulement (entre 2007 et 2009), on 

compte près de 900 articles scientifiques relatifs à la décantation de boues activées. Les 

scientifiques s’accordent sur le fait que différents facteurs influencent la décantation des 

boues :  i) la prolifération des bactéries filamenteuses ou "bulking" (e.g. Jenkins et al., 2003), 

ii) les propriétés de surface des agrégats (e.g. Wilén et al., 2003), iii) l’influence de substances 

polymériques extracellulaires dans l’agglomération des agrégats (e.g. Liu et Fang, 2003),     

iv) la densité des agrégats (e.g. Schuler et Jang., 2007) et leur taille obtenue suite à la 

floculation. 

 

Une technique qui évite l’étape de décantation de boues est le bioréacteur à membrane 

(figure I. 2). Cette technique est très prometteuse même si actuellement elle est utilisée en 

moindre mesure par rapport au procédé à boues activées classique. La séparation des boues 

(Eq. I.1) 3 0 m in
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activées est réalisée par la filtration sur membranes localisées soit à l’extérieur soit à 

l’intérieur du bassin biologique. Comparé au procédé classique à boues activées, le 

bioréacteur à membrane offre quelques avantages remarquables (Judd, 2006) : 

- Une séparation très importante entre l’eau traitée et les microorganismes ou particules 

contenus dans l’eau. Cette séparation est assurée même lorsque les caractéristiques de 

décantation des agrégats sont médiocres. 

- Une qualité supérieure de l’effluent. En plus d’être clarifié, l’effluent est pratiquement 

désinfecté grâce au fait que la taille effective des pores de la membrane (souvent < 0,1 

µm) est inférieure à la taille de bactéries pathogènes et de virus contenus dans les 

boues. 

- L’indépendance opérationnelle entre le temps de rétention hydraulique de l’eau et le 

temps de séjour de boues (ou âge de boue). Dans le bioréacteur à membrane, la 

formation des agrégats n’exige pas de temps de rétention spécifique. Les agrégats 

formés nécessitent seulement d’être plus grands que la taille de pore de la membrane. 

Par contre, dans les systèmes classiques à boues activées, le temps de séjour doit être 

tel que la formation d’une grande taille de flocs soit favorisée (> 50 µm) pour la 

décantation.  

Le bioréacteur à membrane facilite également l’opération avec des âges de boues 

nettement plus élevés que le procédé classique à boues activées. Ceci permet 

l’implantation de microorganismes à croissance lente augmentant ainsi la diversité 

biologique des boues et améliorant la nitrification. 

- Le fonctionnement du bioréacteur avec de grandes concentrations de matières en 

suspension (MES) permet la réduction des dimensions du bioréacteur. 

- La réduction de la production de boues. La production d’une faible quantité de boues 

est le résultat d’un fonctionnement avec des âges de boues importants.  
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Figure I. 2. Schéma d’un bioréacteur à membrane externe 

 

En général, les caractéristiques pratiques les plus remarquables du bioréacteur à 

membranes sont d’une part, l’intensification du procédé liée à la réduction des dimensions des 

installations et d’autre part, l’obtention d’une qualité supérieure de l’effluent. Cependant ce 

procédé requiert une forte consommation énergétique due à la pression pour réaliser la 

filtration, un investissement initial important et des coûts considérables d’opérations qui sont 

plus élevés que pour un système classique à boues activées (Judd, 2006). Etant donné que la 

biomasse adhère à la surface de la membrane de filtration et forme une deuxième couche 

filtrante, en réduisant la taille de pores de filtration et en augmentant la résistance à la 

filtration, le colmatage de membranes est un phénomène assez récurrent dans les bioréacteurs 

à membranes (Metcalf et Eddy, 2003). Ceci demande des coûts supplémentaires de 

maintenance/remplacement des membranes. 

 

La production de boues est un point commun de tous les procédés biologiques de 

traitement d’effluents car la formation de boues biologiques est inhérente à la croissance 

bactérienne. En France, le traitement d’1 m3 d’eaux usées produit entre 350 et 450 grammes 

de boues (www.suez-environnement.fr). La production de boues issues du traitement des eaux 

usées domestiques s’est élevée à environ 1100 000 tonnes de matières sèches en 2006 

(Ministère de l’écologie (2009), « Recueil de textes sur l’assainissement communal »).  

 

En général, dans une station d’épuration classique, on peut distinguer selon l’origine du 

traitement, trois types de boues différents (Spinosa et Vesilind, 2001) : (i) les boues du 

traitement primaire: produites par simple décantation des matières en suspension, ii) les boues 

des traitements physico-chimiques contenant les matières organiques particulaires ou 

PurgePurge
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colloïdales agglomérées par l’action d’un réactif coagulant, iii) les boues du traitement 

biologique sont retirées des installations afin d’assurer une dynamique de régénération de la 

masse bactérienne.  

De manière générale, les boues en excès qui sont purgées du système contiennent entre 

95 et 99 % d’eau des matières organiques et des matières minérales dissoutes ou insolubles. 

Etant donnée la quantité considérable d’eau, la manipulation de la boue est difficile et l’eau 

doit être retirée de la boue. Ce conditionnement des boues est coûteux et atteint près de 50 % 

des coûts totaux d’opération d’une station d’épuration (Spellman, 2009). 

 

Le conditionnement des boues cherche à réduire : 1) le volume de boues, et 2) le 

pouvoir fermentescible de la boue, 

1) La réduction du volume implique: (a) l’épaississement de boues, (b) la déshydratation 

des boues qui peut être soit physique (par traitement thermique entre 150 et 200 °C 

pendant 30 à 60 min ou par évaporation (lits de séchage)), soit mécanique éliminant 

l’eau libre et seulement une partie de l’eau liée (par filtration ou par centrifugation) ou 

soit chimique (ajout des sels de fer ou d’aluminium, de chaux ou de polymères).  

2) La réduction du pouvoir fermentescible de la boue est obtenue par la stabilisation de la 

matière organique effectuée, soit par digestion aérobie ou anaérobie (jusqu’à auto-

oxydation de la biomasse), soit par stabilisation chimique (avec l’ajout d’oxyde de 

calcium). Ce procédé peut être placé en amont ou en aval de la déshydratation.  

 

Une fois conditionnées, les boues des stations d'épuration peuvent être dirigées vers 

plusieurs filières de traitement et de valorisation :  

- La valorisation agricole par épandage direct. Les éléments fertilisants (amendement 

organique, l’azote et le phosphore principalement) sont valorisables sur les champs 

destinés à l’agriculture. D’après le Ministère de l’écologie, (2009) (« Recueil de texts 

sur l’assainissement communal »), en France, plus de 60 % de boues produites en 

2006 ont été valorisées en agriculture. Les conditions pour l’épandage des boues en 

agriculture sont dictées par le code de l’environnement afin d’éviter les risques 

sanitaires qui y sont associés. 

- Le compostage où les boues sont mélangées avec des déchets verts, des sciures et des 

fumiers. 

- La méthanisation ou digestion anaérobie. Elle permet une réduction entre 45 et 50 % 

de la quantité de matière organique de boues (Appels et al., 2008) avec le bénéfice 
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annexe de production de gaz combustible (biogaz) convertible en électricité. La boue 

ainsi obtenue est plus facile à valoriser par épandage ou compostage. 

- L'incinération qui n'est envisageable qu'à l'échelle des grandes collectivités, constitue 

la seconde voie d’élimination de boues en France (Ministère de l’écologie, 2009 

« Recueil de textes sur l’assainissement communal »). 

 

I.2. LES AGRÉGATS BIOLOGIQUES 

 

Dans les procédés biologiques de traitement des eaux, les microorganismes se 

développent dans des agrégats biologiques tels que les biofilms et les flocs. Les agrégats 

biologiques sont des structures microbiennes assez denses. Ils résultent de l’accumulation des 

microorganismes (procaryotes et eucaryotes), de substances polymériques extracellulaires 

(EPS), de cations multivalents, de fibres organiques, de particules inorganiques, de colloïdes 

et de constituants solubles (Wingender et al., 1999). Les bactéries représentent de 5 à 20 % de 

la partie organique de la boue, tandis que les EPS sont la fraction la plus importante ayant une 

contribution entre 25 et 70 % de la boue (Nielsen et Jahn, 1999; Frolund et al., 1996). 

 

Différents auteurs ont étudié les flocs de boues des stations d’épuration. Ils ont proposé 

des représentations qui illustrent globalement la structure et l’organisation des flocs avec ses 

divers composants (figure I.3). A titre indicatif, trois modèles différents et complémentaires 

entre eux sont présentés ici : 

Le modèle de Jorand et al. (1995) a vérifié les observations réalisées par Li et 

Ganczarczyk (1989) concernant la présence de diverses fractions constitutives de différentes 

tailles dans les flocs. Le modèle de Jorand et al. (1995) propose une structure d’organisation 

du floc à trois niveaux (figure I.3a) : une fraction organique de petite taille (2,5 µm) 

« structure primaire ou cellules isolées », une fraction de moyenne taille (13 µm) « colonies 

microbiennes » et une fraction de grande taille (125 µm) « structure tertiaire ». De plus, ils 

suggèrent que deux types majoritaires d’EPS existent, le premier qui lie les cellules isolées 

avec les colonies bactériennes et le deuxième qui rassemble les microorganismes à l’intérieur 

de colonies 
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Le modèle de Keiding et Nielsen (1997) considère des bactéries filamenteuses et des 

fibres organiques comme des éléments servant de squelette rigide aux agrégats (figure I.3b). 

Les EPS s’agglutinent et entourent les cellules en donnant une stabilité colloïdale aux flocs. 

Une perturbation sur la stabilité colloïdale des boues provoque un relargage d’EPS extérieures 

tandis que les colonies bactériennes et les structures fibreuses placées à l’intérieur du floc 

restent intactes. 

Le modèle expérimental d’Eriksson et al. (1992) (figure I.3c) repose sur les 

caractéristiques opérationnelles de la boue dans les stations d’épuration. Ainsi, la structure des 

flocs est fonction de l’âge de boues. A des âges de boues importants, la croissance bactérienne 

est faible, mais les cellules sont environnées par une matrice d’EPS abondante formant des 

agrégats bactériens très compacts. Au contraire, à des âges de boue moins importants, la 

croissance bactérienne est atténuée, mais les cellules sont reliées par peu d’EPS formant des 

structures fines et allongées. D’après les auteurs, les parties extérieures des flocs 

correspondent aux structures jeunes avec une croissance bactérienne importante tandis que les 

parties internes des flocs sont denses et bien formées. De ce fait, à des âges de boues peu 

importants, les EPS sont facilement extractibles. Des années plus tard, Wilén et al. (2008a) 

ont corroboré ces observations. Wilén et al. ont observé par microscopie que les bactéries qui 

se trouvent à la surface des agrégats sont faiblement reliées à la matrice du floc. Cette liaison 

peut être dégradée facilement et les cellules peuvent se détacher par l’action de forces de  

cisaillement. A l’inverse, les parties internes du floc sont reliées plus fortement. De ce fait, 

elles restent intactes même après avoir été exposées aux contraintes mécaniques.  
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Figure I. 3. Représentation schématique des différents modèles décrivant l’organisation du floc de boues 

activées. a) Modèle de Jorand et al. (1995), b) Modèle de Keiding et Nielsen (1997), c) Modèle d’Eriksson 

et al. (1992). 

 

 

Dans les stations d’épuration, les conditions opérationnelles, la qualité de l’affluent ainsi 

que les différents procédés physiques, chimiques et biologiques interviennent de manière 

simultanée pour définir les caractéristiques des flocs. Les caractéristiques de flocs 

comprennent les propriétés biologiques, les propriétés morphologiques, les propriétés 

physiques et la composition chimique. La floculation, l’agglomération et la décantation des 

boues ainsi que la facilité de déshydratation des boues sont le résultat de ces multiples 

facteurs. Jin et al. (2003) présentent un schéma récapitulatif de ces facteurs (figure I.4). 
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Figure I.4. Schéma des facteurs influençant les caractéristiques des flocs [source : Jin et al., 2003]. 
 

L’étude de Wilén et al. (2003), réalisée sur sept stations d’épuration, a vérifié que la 

macrostructure et la morphologie des flocs (taille des floc, présence de filaments, densité et 

forme globale de l’agrégat) sont déterminées par les conditions opérationnelles dans la station 

d’épuration. Ils ont observé que la structure des flocs dans une même station d’épuration reste 

semblable tandis que les flocs provenant de diverses stations présentent des caractéristiques 

différentes. 

Ces observations ont été également confirmées lors de notre étude sur les boues des 

stations d’épuration. La structure des flocs diffère selon les conditions du milieu. La figure I.5 

montre des boues de deux stations d’épuration différentes soumises à des conditions 

opératoires différentes. La figure I.5 (a) montre des flocs bien structurés avec de sub-unités 

fines et denses entrelacées et connectées entre elles. Il s’agit d’une structure aérée qui exhibe 

des canaux interstitiels. Les flocs d’une deuxième station d’épuration (figure b) montrent une 

présence importante de fibres. Cependant, les unités de biomasse ne se structurent pas dans 
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l’allongement des fibres. Il s’agit d’unités rondes indépendantes les unes des autres et 

séparées par de grands espaces occupés par l’eau.  

Figure I. 5. Photographie (345 µµµµm x 345 µµµµm) des boues des deux stations d’épuration de papeteries. 

 

Il est connu dans la littérature que l’assemblage de tous les constituants du floc résulte 

en des structures tridimensionnelles amorphes et poreuses. En effet, l’étude de Li et 

Ganczarczyk (1990) a montré, par l’analyse de différentes coupes de flocs, que les flocs de 

boues activées ne présentent aucune uniformité dans leur structuration et ils ont différents 

niveaux de structuration. La distribution des cellules et des EPS dans la matrice est aléatoire 

laissant un grand nombre de canaux libres pour l’eau. Ces espaces vides représentent entre 25 

à 65 % de la surface totale de la section du floc. Puisqu’il est difficile de décrire, par des 

géométries simples, la non-homogénéité de ces structures biologiques, les propriétés fractales 

sont évoquées. Un fractal se définit comme étant un objet de forme irrégulière qui répond à la 

loi d’autosimilarité quelle que soit l’échelle d’observation. La dimension fractale est la 

grandeur qui permet de quantifier la tortuosité des objets. La dimension fractale prend en 

compte la forme et surface des agrégats, la masse et le rayon de giration par rapport au centre 

de masse des agrégats (Ganczarczyk, 1994). Logan et Wilkinson (1991) ont montré que pour 

des agrégats de microorganismes cultivés en souche pure, la dimension fractale était fonction 

du type de microorganisme ou des conditions d’agitation des cultures. Des flocs soumis à des 

conditions d’agitation élevées ont montré une densité plus forte que ceux obtenus en 

conditions d’agitation plus douce. 

La stabilité des agrégats est déterminée par leur structure et par l’équilibre entre les 

diverses forces liant les différents constituants du floc ensemble, qui résulte en un 

arrangement spatial de ces constituants (Nielsen et al., 2004). De manière globale, les agrégats 
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bactériens ont une charge nette négative à cause des fonctions chimiques de leurs constituants. 

Les EPS, principal composant des agrégats comportent de polysaccharides exhibant des 

groupes carboxyliques (tels que les acides uroniques (Frolund et al., 1996)) qui sont des 

groupes chimiques en général déprotonés au pH des eaux usées (6,5 à 7,5). Les EPS sont 

également constitués de protéines contenant des groupes carboxyliques contribuant ainsi à la 

charge globale négative des agrégats (Dignac et al., 1998). De même, les bactéries participent 

à la charge négative des flocs car leur paroi est essentiellement chargée négativement (Borrok 

and Fein, 2005). Ces caractéristiques chimiques particulières permettent aux agrégats d’établir 

des liaisons avec des cations. Les cations divalents, notamment Ca2+, jouent un rôle important 

dans l’agrégation des flocs. Afin d’expliquer les mécanismes d’interaction par lesquels les 

cations influencent l’agrégation des flocs, trois théories ont été proposées : 

i) La théorie de la double couche (DLVO) (Derjaguin et Landau, 1941 ; Verwey et 

Overbeek, 1948). Initialement, elle a été proposée pour décrire les particules colloïdales 

mais elle a été aussi adoptée dans différentes études pour expliquer des interactions 

entre les agrégats biologiques (Tatulian et al., 1991 ; Zita et Hermansson, 1994). La 

théorie DLVO décrit les particules comme des objets ayant une double couche de 

contre-ions. La première couche (couche de Stern) est fortement chargée de contre-ions 

tandis que la deuxième couche est plus diffuse. En effet, la concentration d’ions de la 

deuxième couche diminue en fonction de la distance jusqu’à atteindre la concentration 

de la solution (Adamson, 1990). Cette double couche ionique en mouvement génère un 

potentiel électrostatique ou potentiel Zeta qui est à l’origine de la répulsion entre 

particules de même charge. L’interaction nette entre deux surfaces dépend de la distance 

entre elles et est la résultante entre les forces d’attraction de Van der Waals et les forces 

de répulsion électrostatiques. Trois situations peuvent se présenter en fonction de la 

concentration ionique du milieu :  

(1) A forte charge ionique, l’attraction entre les particules est favorisée, sans tenir 

compte de leur distance, grâce à la compression de la double couche. (2) A des 

concentrations ioniques intermédiaires, l’attraction entre particules peut être réversible 

et dépend de la distance entre elles, (3) A faible charge ionique, indépendamment de la 

distance de séparation, deux particules se repoussent.  

ii) La théorie de l’alginate (proposée par Bruus et al., 1992). L’alginate est un 

polysaccharide (acides mannuronique et guluronique) produit par différentes souches 

bactériennes pour former un gel. L’agrégation de cette matrice gélose dépend de la 
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présence des ions Ca2+. Sanin et Vesilind (1996) ont confirmé l’agrégation, en présence 

de Ca2+, de boues synthétiques constituées d’alginate. 

iii) La théorie du pontage par des cations divalents (McKinney, 1952 ; Tezuka, 1969). Les 

cations divalents établissent des pontages avec les charges négatives des agrégats 

biologiques notamment des EPS. Cette théorie est appuyée par différents travaux 

démontrant le déplacement des cations divalents par l’action de monovalents (Na+, K+) 

provocant ainsi la désagrégation des flocs. Higgins et Novak (1997) ont observé la 

détérioration des flocs quand la quantité de cations monovalents dépasse de deux fois la 

quantité de divalents.  

 

Zita et Hermansson (1994) ont conclu que, sur des boues provenant des stations 

d’épuration, la théorie DLVO est seulement valable à des forces ioniques inférieures à 0,05 M 

(ce qui n’est pratiquement jamais le cas) tandis qu’à des forces ioniques plus élevées, la 

théorie est insuffisante car les auteurs ont constaté la déstabilisation des flocs avec la 

libération de cellules. Ils ont également observé l’augmentation de la turbidité des effluents 

avec l’augmentation des cations (K+), cependant sans relargage apparent des ions Ca2+. 

Sobeck et Higgins (2002) ont analysé l’applicabilité des trois théories sur des boues issues 

d’un réacteur pilote avec une alimentation synthétique. Ils ont conclu que la théorie de 

pontage par des cations divalents décrit mieux le rôle des cations sur les agrégats biologiques. 

En effet, la théorie DLVO n’établit pas des différences entre les cations monovalents et 

divalents. L’ajout de cations divalents (Ca2+ et Mg2+) contribue à la stabilité des flocs tandis 

que l’augmentation de cations monovalents (Na+) se fait au détriment de la structure des flocs. 

 

I.3. RÔLE DES MICROORGANISMES ET ACTIVITÉ MICROBIENNE 

 

Les microorganismes jouent des rôles vitaux dans les écosystèmes en tant que 

producteurs primaires, décomposeurs et consommateurs primaires (Figure I.6). Les 

producteurs primaires fixent le carbone en utilisant la lumière ou l’énergie chimique. Comme 

résultat, les composés minéraux sont transformés par les producteurs primaires en des 

substances utilisables pour les consommateurs primaires. 
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Figure I.6. Rôle de microorganismes dans les écosystèmes [source : Prescott et al., 2003] 

 

Les microorganismes assurant la transformation de la matière en différents composés 

utilisables, sont de deux types (figure I.7) : les eucaryotes qui possèdent une structure 

cellulaire évoluée (protozoaires, métazoaires et champignons) (Jenkins et al., 1993) et les 

procaryotes (les bactéries) qui sont des microorganismes physiologiquement plus simples 

mais qui sont, en même temps, les plus nombreux dans les boues activées (Wagner et al., 

1993).  

Figure I. 7. Représentation d’une cellule a) eucaryote, et b) procaryote [source : Prescott et al., 2003] 
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Les eucaryotes sont des microorganismes de structure cellulaire complexe (figure I.7a). 

Ils possèdent une membrane nucléaire bien définie. Les cellules eucaryotes contiennent des 

organites qui présentent des fonctions spécifiques et différentes. Ces organites sont, pour la 

plus part, entourés d’une membrane qui rend possible le déroulement de fonctions biologiques 

et physiologiques dans des compartiments séparés et qui facilite une coordination 

indépendante des fonctions. Le matériel génétique est enfermé et protégé dans le noyau. Les 

cellules eucaryotes contiennent un système interne élaboré, le réticulum endoplasmique et 

l’appareil de Golgi. Ils permettent, respectivement, le transport des substances vers l’extérieur 

et la maturation de protéines et lipides synthétisées à l’intérieur de la cellule (Prescott et al., 

2003).  

Dans le cas de boues activées, les microorganismes les plus typiques sont les 

protozoaires (unicellulaires) et les métazoaires (pluricellulaires). Les champignons se trouvent 

rarement dans les boues activées traditionnelles (Jenkins et al., 1993).  

 

Les procaryotes (bactéries) possèdent une structure simple sans vrai noyau (figure I. 

7b). Les bactéries sont dépourvues des organites délimités par une membrane. Ces cellules 

sont petites avec des tailles qui vont de 1 à 5 µm. Par contre, leur reproduction est très rapide 

et leur division cellulaire est précédée par un simple repiquage de la molécule d'ADN. La 

synthèse des protéines a lieu au niveau des ribosomes. Les ribosomes internes synthétisent les 

protéines intracellulaires et les ribosomes liés à la membrane plasmique fabriquent les 

protéines qui sont exportées. La membrane plasmique entoure le matériel intracellulaire, elle 

sert de barrière perméable sélective laissant passer des ions et des molécules vers l’intérieur 

ou l’extérieur de la cellule et empêchant d’autres d’entrer ou de sortir. La membrane contient 

des molécules réceptrices spéciales qui permettent à la bactérie de détecter et de répondre à 

des substances chimiques présentes dans l’environnement. La paroi cellulaire est placée à 

l’extérieur de la membrane plasmique et donne la forme à la cellule. Elle protège la cellule 

contre l’éclatement et contre les substances toxiques externes. Les différences retrouvées au 

niveau de la paroi cellulaire, entre diverses bactéries, sont un critère de classification. Des 

bactéries ayant une membrane épaisse sont connues comme gram positives (gram +). La paroi 

des bactéries gram+ est formée d’une seule couche homogène (couche de peptidoglycane) 

avec une épaisseur entre 20 et 80 nm. Cette paroi épaisse rend les bactéries gram+ plus 

résistantes contre les agressions externes. Au contraire les bactéries ayant une paroi cellulaire 

plus fine appelées gram négatives (gram -) sont plus sensibles aux agressions. Leur paroi 
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cellulaire comporte deux couches, une première couche de peptidoglycane d’un épaisseur de 2 

à 7 nm et une membrane externe de 7 à 8 nm d’épaisseur (Prescott et al., 2003).  

 

Les transformations biochimiques et énergétiques assurées par les cellules (eucaryotes et 

procaryotes) constituent le métabolisme bactérien. On distingue deux catégories de 

métabolismes (Prescott et al., 2003) : 

- Le métabolisme de synthèse (anabolisme) : il permet à l’organisme d’élaborer les substances 

de structure, de réserve et de catalyse enzymatique y compris les substances polymériques 

extracellulaires. 

- Le métabolisme énergétique (catabolisme) : l’organisme produit l’énergie nécessaire à 

l’anabolisme grâce à des réactions exo énergétiques de dégradations des nutriments ou des 

substances de réserve riches en énergie chimique potentielle. 

 

Afin d’effectuer ces fonctions cellulaires fondamentales et d’assurer la synthèse du 

nouveau matériel cellulaire, les microorganismes (eucaryotes ou procaryotes) ont besoin des 

sources d’énergie, telles que le carbone, des nutriments organiques et inorganiques. Le 

carbone peut provenir d’une source organique ou du dioxyde de carbone. En fonction de leur 

source de carbone, les cellules sont classées en : autotrophes ou hétérotrophes. 

1) Les organismes autotrophes sont capables d’effectuer la synthèse des composés 

essentiels en assimilant le carbone inorganique (CO2, HCO3
-) en présence de certains 

sels minéraux, l’azote ammoniacal ou nitrique (pour la synthèse des acides aminés et des 

protéines) et les phosphates (constituant de l’ADN, de l’ARN). La conversion du 

dioxyde de carbone en carbone cellulaire nécessite des processus de réduction avec une 

demande d’énergie importante. Les autotrophes dépensent donc une quantité élevée 

d’énergie pour cette transformation en réduisant l’énergie nécessaire à leur croissance. 

De ce fait, le taux de croissance des autotrophes est plus faible que celui des 

hétérotrophes (Metcalf et Eddy, 2003). Les nitrifiantes du genre Nitrosomonas oxydent 

l’ammonium en nitrites, et du genre Nitrobacter transforment les nitrites en nitrates. Ces 

bactéries sont généralement aérobies. 

2)  Les espèces hétérotrophes ne peuvent s’alimenter qu’avec de la matière organique déjà 

élaborée par des autotrophes ou d’autres hétérotrophes. Au cours du catabolisme, ce 

substrat est scindé en molécules plus simples qui sont ensuite oxydées pour fournir 

l’énergie nécessaire à l’anabolisme. Ce sont des réactions d’oxydo-réduction qui se font 

en milieu aérobie ou en milieu anaérobie. 
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Dans le cas des agrégats microbiens des boues activées dans les stations d’épuration, 

Losick et Kaiser (1997) proposent de considérer les bactéries, non comme des cellules 

individuelles, mais plutôt de considérer la population bactérienne comme un organisme avec 

une organisation propre et une coopération entre les cellules (autotrophes et hétérotrophes) 

pour le développement de la communauté. En effet, certaines activités accomplies par le 

consortium bactérien ne peuvent pas être effectuées par des populations de souches pures. 

D’après Lappin-Scott et Costerton (2003), un exemple typique de ce fait est l’utilisation des 

molécules récalcitrantes comme source d’énergie par le consortium bactérien. Cependant, ces 

mêmes molécules sont très résistantes à la dégradation par des espèces pures. Les 

microorganismes maximisent leurs capacités métaboliques à travers la coopération mutuelle 

entre les différentes populations d’un même habitat. Ainsi chaque individu contribue à la 

maintenance intégrale du système ainsi qu’à sa propre survie.  

 

I.3.1. DÉGRADATION DE LA POLLUTION ORGANIQUE DES EAUX USEES 

 

La pollution organique présente dans les eaux usées est transformée/dégradée en 

composés inorganiques (CO2, NO3
-, NO2

-, CH4
+, H2) par des processus biologiques. Deux 

types de pollution organique se distinguent : 

 

- La pollution primaire: pollution carbonée, azotée et phosphorée, 

- La pollution secondaire ou micro-pollution: substances contenues dans les eaux usées 

à des concentrations relativement faibles de l’ordre de ng et µg/L. 

 

L’utilisation de la pollution primaire comme source d’énergie au métabolisme microbien 

est présentée dans cette section. La dégradation biologique des micro-polluants (pollution 

secondaire), notamment les composés pharmaceutiques, sera abordée dans la section I.4. 

La pollution primaire peut être classée en éléments majeurs (le carbone, l’hydrogène, 

l’oxygène et l’azote), en éléments mineurs (le phosphore, le potassium, le sulfure et le 

magnésium), en vitamines et hormones, et en éléments traces ou oligoéléments (Co, Fe, Ni…) 

(Metcalf et Eddy, 2003). 
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a) Pollution carbonée 

Le carbone organique (huile, graisses, tensioactifs…) est généralement la pollution 

principale à éliminer ; le carbone est également le principal constituant de la biomasse. Afin 

de suivre l’élimination du carbone lors de l’épuration des eaux usées, les paramètres listés ci-

dessous sont utilisés comme indicateurs  (APHA et al., 2005) : 

i) Le carbone organique total (COT). Cette mesure inclut tout le carbone qu’il soit ou non 

utilisable par les microorganismes. Le dosage du COT est réalisé en oxydant la matière 

organique d’un échantillon, à haute température, en présence d’oxygène. Le résultat 

correspond à la mesure du CO2 formé. 

ii) Le carbone chimiquement oxydable ou demande chimique en oxygène (DCO). La 

mesure correspond à la quantité de l’agent oxydant (bichromate de potassium) 

nécessaire pour oxyder la matière organique (biodegradable ou non biodegradable). Le 

résultat est exprimé en quantité d’équivalent d’oxygène. La réaction est effectuée à des 

conditions d’haute température et en milieu acide. 

iii) La demande biochimique en oxygène (DBO). Cette mesure indique la quantité 

d’oxygène utilisée par les microorganismes pour l’oxydation du carbone biodégradable 

contenu dans l’échantillon. Il s’agit d’une digestion de boues pendant plusieurs jours (5 

jours habituellement) à des conditions contrôlées (absence de luminosité, à 20°C et en 

présence de solutions salines : sulfate de magnésium, chlorure de calcium, sulfite de 

sodium, solution de glucose et acide glutamique et un inhibiteur de la nitrification). 

 

b) Pollution azotée 

Selon la littérature, chaque personne produit 13,3 g d’azote par jour qui sont rejetés dans 

les égouts (Hellström, 2003). La majeure partie de cet azote provient de l’urine (80 %), des 

matières fécales (13 %) et des eaux issue des usages domestiques (7 %). Cet azote est 

hydrolysé, au cours du séjour dans le réseau d’égouts, en ammoniaque et en azote organique. 

Pratiquement toutes les sources d’azote (organique et inorganique) sont métabolisées par les 

bactéries épuratrices pour la synthèse essentielle des protéines, des acides nucléiques et des 

polymères constituants la paroi cellulaire. 
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Le traitement de l’azote comporte deux processus: la nitrification et la dénitrification.  

- La nitrification correspond à l’oxydation de l’ammonium (NH4
+) en nitrites (NO2

-) et 

nitrates (NO3
-) en milieu aérobie. La population bactérienne impliquée est autotrophe 

et utilise uniquement des sources de carbone d’origine minérale pour sa croissance 

(Wanner, 1994). 

- La dénitrification indique la transformation des nitrates (NO3
-) en azote gazeux (N2) à 

des conditions d’absence d’oxygène libre. La population hétérotrophe est impliquée en 

se développant à partir d’une source de carbone organique (Boëglin, 1998). 

 

D’après Burdman et al. (2000), la relation carbone/azote joue un rôle important dans les 

propriétés d’agrégation des microorganismes. Un rapport élevé carbone/azote améliore 

l’agrégation tandis qu’un rapport faible induit la dispersion cellulaire dans les flocs des boues 

des stations d’épuration. 

 

c) Pollution phosphorée 

Le phosphore est présent dans les eaux usées sous forme de phosphates (PO4
3-), 

polyphosphate ou de phosphore organique (Henze et al., 2002). Le phosphore contenu dans 

les eaux usées provient principalement du métabolisme humain ; les lessives et différentes 

charges minérales peuvent également apporter mais dans une moindre mesure. Dans les 

stations d’épuration, ce phosphore est utilisé par la biomasse pour être incorporé 

essentiellement dans les acides nucléiques, les phospholipides et les polymères des parois 

bactériennes. Dans certains cas, le phosphore peut aussi être stocké dans les cellules. 

L’élimination du phosphore par voie biologique repose sur deux phases : la phase 

anaérobie et la phase aérobie. 

- La phase anaérobie : dans cette phase les microorganismes aérobies faisant la respiration 

anaérobie, libèrent du phosphore dans le milieu et accumulent des réserves d’énergie 

(polyhydroxybutyrate). 

- La phase aérobie : les microorganismes sous des conditions aérobies réabsorbent le 

phosphore libéré, et en plus, absorbent une quantité de phosphore présent dans le milieu. 

Cette absorption est réalisée en parallèle à l’hydrolyse de la réserve de 

polyhydroxybutyrate. 

 

Globalement, les cellules absorbent plus de phosphore qu’elles n’en libèrent vers le 

milieu. La succession de phases anaérobie-aérobie permet d’obtenir une accumulation 
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progressive du phosphore dans les boues des stations d’épuration. Les valeurs 

d’accumulation peuvent atteindre jusqu’à 10 % de poids sec de la biomasse (Henze et al., 

2002). Puisque l’élimination biologique du phosphore est limitée, il est souvent nécessaire 

d’envisager des solutions complémentaires de type physico-chimique pour éliminer le 

phosphore restant. En général, ces procédés physico-chimiques recourent à la précipitation 

du phosphore par des sels de Fer/Al. 

 

I.3.2. LES SUBSTANCES POLYMÉRIQUES EXTRACELLULAIRES (EPS) 

 

I.3.2.1. Origine et description 

 

La présence d’EPS dans les boues des stations d’épuration est le résultat de différents 

processus: sécrétion, libération du matériel cellulaire, lyse cellulaire et adsorption des 

substances du milieu (Flemming et Leis, 2001). 

La production des EPS est une propriété générale de microorganismes procaryotes 

(bactéries) et aussi des eucaryotes (espèces fongiques) qui habitent en communauté. Les 

bactéries isolées et les cultures de souches pures perdent la capacité à produire des EPS 

comparée aux cellules d’un consortium bactérien. Selon Costerton et al. (1987), la production 

des EPS par des souches pures ne confère aucun avantage sélectif à l’espèce impliquée tandis 

que dans des situations de compétitivité multi-espèces, la production des EPS devient 

essentielle afin d’assurer la survie d’une population. Les bactéries produisent des EPS pour 

leur survie et en réponse au stress environnemental. Les EPS, constituant des agrégats 

microbiens, forment une matrice tridimensionnelle assez hydratée et chargée dans laquelle les 

microorganismes sont enveloppés. Cette matrice est aussi constituée des fibres organiques et 

des particules organiques et inorganiques (Laspidou and Rittmann, 2002). Différentes études 

ont montré l’importance des EPS sur les propriétés de surface, sur la taille des flocs et sur la 

charge ionique des agrégats (Mikkelsen et Keiding, 2002 ; Sponza, 2003). 

Les EPS sont composées de 75 à 90 % de polysaccharides et protéines avec des petites 

quantités de lipides, ADN et ARN. Ces composés peuvent être présents à l’état pur ou en 

liaison avec différents groupes fonctionnels. Souvent les protéines sont associées avec des 

oligosaccharides pour former les glycoprotéines ou avec des acides gras pour former des 

lipoprotéines (Wingender et al., 1999). Les tailles molaires des EPS vont de quelques 

centaines à des centaines de milles de Daltons (Garnier et al., 2005). 
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EPS fortement attachés

EPS faiblement attachés

EPS liés EPS solubles

Production microbienne
Lyse et hydrolyse
Matière adsorbée

En général, les polymères qui se trouvent à l’extérieur de la paroi cellulaire et qui ne 

sont pas directement ancrés dans la membrane extérieure sont considérés comme des 

substances polymériques extracellulaires EPS.  

Figure I. 8. Représentation des EPS liés et des EPS solubles [source: Nielsen et Jahn, 1999]. 

 

Dans la figure I. 8., on peut distinguer deux classes d’EPS (Laspidou et Rittmann, 2002; 

Barker et Stuckey, 1999): 

i) Les EPS liés: polymères capsulaires (substances fortement liées aux cellules) ainsi que 

les substances visqueuses plus faiblement liées qui entourent les cellules (slime EPS) 

(c.f. review de Liu et Fang (2003) qui regroupe près de 200 travaux). Parmi les EPS 

liés, ceux qui sont associés à la surface cellulaire de microorganismes sont connus 

sous le terme de « Glycocalix ». Celui-ci comprend également la capsule qui est une 

structure extérieure entourant les cellules et qui est de constitution principalement 

polysaccharidique. Puisque le Glycocalix est très fortement hydraté (jusqu’à 99 % de 

sa masse correspond à l’eau), il s’écroule sous des conditions de déshydratation 

(Costerton et al., 1992). 

ii) Les substances solubles: macromolécules solubles et colloïdales présentes dans la 

liqueur. Ces molécules contribuent à la DCO et la DBO soluble (Rittmann et McCarty, 

2001). D’après Hsieh et al. (1994), les substances solubles sont relarguées soit par 

dissolution soit par hydrolyse, à partir de la fraction d’EPS liés dans les boues vers la 
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phase liquide. Ces substances solubles sont aussi utilisées comme nutriments par les 

cellules (c.f. review de Barker et Stuckey (1999) qui regroupe 120 travaux). 

 

L’étude séparée de ces deux classes d’EPS a été, pendant plusieurs années, la tendance 

générale de tous les travaux, car l’investigation de chaque classe d’EPS a une orientation 

particulière.  

La matrice des flocs (ou des biofilms) constitue le point d’appui de l’étude sur les EPS 

liés. Ceci se justifie par la proximité des cellules et les EPS liés. En effet, la croissance 

bactérienne et la production des EPS liés sont étroitement corrélées. Les études sur les EPS 

liés se sont concentrées sur les caractéristiques des flocs/biofilm afin d’examiner l’incidence 

que les EPS liés exercent sur l’agglomération de la matière, sur les propriétés de surface des 

agrégats, sur la distribution de charges, et sur le pontage entre les cations et les charges 

négatives des EPS. Au contraire, les études concernant les substances solubles reposent sur 

l’estimation de la qualité de l’effluent et sur la contribution de ces substances à la DCO et à la 

DBO. Laspidou et Rittmann (2002) ont proposé l’unification de ces deux branches d’études. 

Selon les auteurs un équilibre dans la phase liquide entre la concentration des substrats et les 

substances solubles d’origine microbienne est établi. Les modifications de cet équilibre sont 

principalement dues à la libération des substances liées. Les EPS solubles sont produits par 

l’hydrolyse de macromolécules contenues dans les boues et de la lyse cellulaire. 

L’interconnexion de ces deux types d’EPS permet donc d’expliquer le métabolisme cellulaire 

et l’activité microbienne d’épuration. 

Dans notre cas, la présente étude aborde l’analyse des EPS avec une vue d’ensemble 

intégrale qui regroupe à la fois, l’analyse des substances solubles et des EPS liés. Ceci nous a 

permis d’avoir une vision locale (flocs) et globale (liqueur mixte) des substances 

extracellulaires. 

 

Les EPS liés dans les flocs sont principalement responsables de la structure et de 

l’intégralité des agrégats biologiques. Ils remplissent les espaces intracellulaires à l’intérieur 

des micro-colonies contribuant à la formation des agglomérats. De ce fait, ils constituent « la 

maison des microorganismes » (Flemming et Wingender, 2001). 

 

Puisque les EPS constituent la fraction la plus dominante de la boue, ils déterminent les 

propriétés physico-chimiques et biologiques des flocs (Nielsen et Jahn, 1999; Urbain et al, 

1993). Selon Dignac et al. (1998), les protéines, en particulier, ont un rôle très important dans 
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la structuration de flocs car elles sont fortement impliquées dans les liaisons électrostatiques 

avec les cations multivalents, ainsi que dans les liaisons hydrophobes des agrégats. Les 

protéines ont la particularité de piéger dans leur structure des molécules organiques et 

inorganiques. Certaines protéines extracellulaires constituent les enzymes capables 

d’hydrolyser la matière organique adsorbée dans les flocs. Selon Nielsen et al. (1997) la 

présence de protéines est fonction du temps de rétention de la boue dans les systèmes de 

traitement. D’après Sutherland (1999), les polysaccharides interviennent également dans 

l’intégralité du floc du fait qu’une grande partie d’entre eux adoptent une double 

configuration hélicoïdale qui définit la structure du floc. De plus, les polysaccharides ont une 

grande capacité à constituer des matrices adhésives autour des cellules et de participer à 

l’adhésion entre les cellules. La sécrétion de polysaccharides a été constatée dans les systèmes 

fonctionnant sous stress (Davey et O’Toole, 2000). 

 

La composition des EPS semble dépendre de leur fonction dans l’agrégat. Les EPS 

constituant la surface des agrégats et exposés à des contraintes environnementales importantes 

montrent une composition différente de ceux contenus à l’intérieur des agrégats (Wolfaardt et 

al., 1999). De plus, la production de certains types d’EPS à différentes phases de la croissance 

bactérienne laisse penser qu’ils exercent différentes fonctionnalités. Les EPS capsulaires par 

exemple, sont préférentiellement produits pendant la phase logarithmique de croissance 

bactérienne tandis que les EPS extérieurs à la capsule sont produits pendant la phase 

stationnaire de croissance (Decho et Lopez, 1993). Les fonctions principales attribuées aux 

EPS ont été énumérées par Wingender et al. (1999). Ces fonctions sont: 

- Barrière de protection des bactéries contre les agressions extérieures. Résistance à des hôtes, 

à des biocides (incluant désinfectants et antibiotiques), protection contre les effets nuisibles 

de l’oxygène. Sutherland (1999) décrit le rôle des polysaccharides capsulaires comme étant 

une barrière de protection aux cellules. En effet, dans les biofilms contenant des 

microorganismes pathogènes, la capsule des cellules les protège contre leurs agresseurs et 

augmente la résistance des anti-corps.  

- Rétention de l’eau. Afin de garantir les conditions appropriées pour la survie de 

microorganismes, les polymères extracellulaires préviennent la dessiccation de cellules 

(Ophir et Gutnick, 1994). 

- Organisation spatiale influençant la décantation des boues. La distribution spatiale dépend 

de la fonction spécifique de chaque composé.  
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- Agrégation des cellules, formation des flocs et des biofilms. Liaison entre cellules et 

particules inorganiques piégées du milieu. Site de développement et immobilisation de 

grandes densités bactériennes. 

- Endroit de communication et de reconnaissance entre cellules. D’après Wolfaardt et al. 

(1999), les EPS contribuent à la communication et à la reconnaissance intracellulaire car ils 

servent de matériel adhésif entre les cellules et ils participent à l’implantation des micro-

environnements appropriés à la vie microbienne dans un consortium bactérien.  

- Adhésion aux surfaces et colonisation des surfaces. D’après Sand et Gehrke (1999), les 

besoins d’adhérence et la quantité de substrat disponible régulent la production d’EPS par 

les cellules. Ainsi, sur des surfaces solides sulfuriques, de grandes quantités d’EPS ont été 

produites tandis qu’en présence des composés sulfuriques dissous, une plus faible quantité 

d’EPS a été formée. Dans le cas de surfaces minérales, l’étude de Sand et Gehrke a montré 

que les interactions électrostatiques entre certains EPS et les surfaces du minéraux sont à 

l’origine de l’adhérence des EPS aux surfaces de pyrite. 

- Réserve de nutriments. On peut distinguer deux mécanismes différents pour expliquer la 

participation des EPS dans la réserve de nutriments : (i) la production d’EPS est une réserve 

de nutriments. Il a été observé que certaines espèces bactériennes ont l’habilité de réutiliser 

ses propres EPS (Wingender et al., 1999), ii) les EPS sont utilisés pour l’accumulation des 

nutriments. En effet, la propriété adhésive des EPS favorise la rétention des particules 

(Wingender et al., 1999). 

Pour toutes ces fonctions, les polymères biologiques reflètent d’un côté, le « bien-être » 

bactérien et d’un autre côté, la réponse des bactéries aux conditions du milieu en 

fonctionnement normal ou sous stress. 

 

Certaines molécules d’EPS sont bien connues pour provoquer la corrosion des métaux. 

En effet, elles facilitent l’adhérence bactérienne aux surfaces métalliques. Les EPS sont 

essentiels dans l’interaction bactérienne avec le substrat grâce à leurs interactions 

hydrophobes ou électrostatiques et parce qu’ils garantissent également la présence des agents 

oxydants. Beech et al. (1996) suggèrent que certains EPS ont une affinité très élevée pour les 

ions ferreux ce qui explique leur adhérence aux surfaces métalliques. D’après Sand et Gehrke 

(1999) certaines bactéries oxydent les sulfures insolubles dans les surfaces métalliques afin 

d’obtenir de l’énergie nécessaire au métabolisme bactérien. Les produits finaux de ces 

réactions sont l’acide sulfurique et des ions métalliques solubilisés. Ce procédé continue 

jusqu’à la décomposition totale du métal.  
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Dans le cas des agrégats en suspension, les EPS sont également impliqués dans 

l’adsorption de métaux lourds car ils possèdent une capacité intrinsèque d’adsorption des 

cations. Ceci est applicable aux métaux tels que le Cd, Zn, Pb, Cu et Sr (Sutherland, 1999). 

 

I.3.2.2. Rôle des EPS dans le procédé de traitement des eaux usées 

 

L’agrégation entre les flocs bactériens est favorisée par différents types d’interactions. 

Ces intéractions correspondent aux forces décrites par la théorie DLVO (Zita et Hermansson, 

1994), aux liaisons établies par les polymères extracellulaires (Flemming et Leis, 2001), aux 

pontages par des cations multivalents (Ca2+, Mg2+, Cu2+ et Fe3+) (Keiding et Nielsen, 1997) et 

aux interactions hydrophobes (Urbain et al., 1993). L’importance de la matrice polymérique 

sur les différentes étapes du procédé de traitement des eaux usées (biofloculation, 

décantation et déshydratation des boues) a été examinée dans différentes études.  

Bien que l’influence des EPS sur la structuration des flocs ait été souvent étudiée, les 

résultats montrent une grande controverse due à la complexité de la nature des agrégats. La 

nature des agrégats varie en fonction de multiples facteurs dans les stations d’épuration. Les 

tendances générales rapportées dans les différentes études sont résumées ci-dessous : 

L’incidence des EPS sur les procédés de floculation, décantation et déshydratation a été 

étudié par Bala et al. (2010). Les EPS produits par différentes souches bactériennes ont été 

examinés en termes de leur capacité à faire floculer des particules de kaolin et de favoriser la 

décantation et déshydratation des boues biologiques. Cette étude a confirmé l’augmentation 

de la capacité de floculation des particules en présence des EPS de type "slime EPS". Ce type 

d’EPS a notamment amélioré la décantation des boues urbaines permettant d’obtenir dans 

tous les cas des valeurs de SVI inférieures à 150 mL/g. Egalement, la déshydratation de boues 

a été améliorée avec une diminution significative du temps de filtration des boues, en 

présence de "slime EPS". Ce type d’EPS est produit par certaines souches bactériennes. Ceci 

suggère que les bactéries produisent une diversité des EPS ayant des caractéristiques 

différentes avec des implications dans la floculation, sédimentation et déshydratation des 

boues.  

Li et Yang (2007) ont associé les différentes caractéristiques des EPS, pour la 

floculation, décantation et déshydratation des boues, aux substrats administrés. L’étude de 

Sponza (2003) a comparé les résultats obtenus sur cinq réacteurs pilotes alimenté chacun avec 

de l’eau provenant, d’une station urbaine, d’une papeterie, d’une industrie textile, d’une 

industrie pétrochimique et d’un vignoble. Une faible valeur de l’indice de décantation (SVI) 
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indiquant une bonne décantation, a été associée avec une quantité importante des EPS 

spécialement des protéines. D’après Zhang et al. (2007a), les protéines constituant les EPS 

jouent un rôle primordial dans la formation des granulés biologiques dans un bioréacteur 

batch. D’autres études comme celle de Wilén et al. (2008b), au contraire, ont montré que une 

forte concentration de protéines dans les flocs a été liée avec une mauvaise séparation entre la 

boue et l’eau épurée. 

Liao et al. (2001) ont monté que l’augmentation de la concentration des EPS dans les 

boues a induit une diminution de la qualité de la décantation des boues. Par contre, la 

floculation de boues n’a pas été modifiée par la variation de la concentration des EPS.  

En conclusion, des tendances générales sur l’implication et la responsabilité des EPS 

dans la décantation de boues ne peuvent pas être posées et le sujet reste toujours en débat (Liu 

et Fang, 2003, revue qui regroupe près de 200 publications).  

 

Concernant la déshydratation des boues, Vesilind (1997) classe l’eau contenue dans les 

boues en différents groupes:  i) libre, l’eau qui peut être retirée simplement par décantation; ii) 

interstitielle liée, une partie est enlevée par déshydratation mécanique iii) « vicinale », l’eau 

associée aux agglomérats; iv) l’eau liée d’hydratation, l’eau associée chimiquement aux 

agglomérats, elle est retirée seulement par séchage thermique (Colin et Gazbar, 1995). 

Le conditionnement chimique des boues (par des cations inorganiques ou par des 

polymères cationiques) est une des stratégies fréquemment mise en œuvre pour la 

déshydratation mécanique des boues. Cependant, cette technique permet d’enlever, au 

maximum, 50 % de l’eau contenue dans les boues (United States Patent No. 3772191). Les 

problèmes de déshydratation sont dus au fait que l’eau est fortement retenue dans les boues 

par les EPS (Sutherland, 2001). D’après Flemming (1996), il existe deux types d’interactions 

entre les molécules de l’eau et les polymères EPS : (i) Les interactions électrostatiques qui 

sont des interactions actives grâce à la présence des dipôles permanents des molécules de 

l’eau et des dipôles induits dans les groupes fonctionnels des EPS. (ii) Les liaisons 

hydrogènes : liaisons établies entre les molécules d’eau et les groupes hydroxyles des EPS 

(particulièrement présents dans les polysaccharides). De plus, les liaisons hydrogènes 

contribuent à la structure tertiaire de protéines. 

 

La déshydratation de boues est une opération nécessaire, dans la gestion d’une station 

d’épuration, pour le transport de boues, leur épandage ou leur incinération (Spellman, 2009). 
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La déshydratation des boues a un impact économique important du fait qu’elle représente 

entre 25 à 50 % de coûts totaux d’opération d’une station d’épuration (Baeyens et al., 1997).  

Puisque les EPS sont fortement hydratés, afin de prévenir la dessiccation des cellules, la 

déshydratation des boues, par des méthodes mécaniques, est inversement dépendante de la 

quantité d’EPS. Ceci est dû, en grande partie, à l’eau liée dans les EPS (Keiding et al., 2001). 

Ainsi, une augmentation de la quantité d’EPS dans les boues provoque une détérioration de la 

déshydratation (Liu and Fang, 2003). Mikkelsen et Keiding (2002) ont étudié des boues 

provenant de dix stations d’épuration des eaux traitant des effluents mixtes (eaux urbaines et 

eaux industrielles). Ils ont également observé que les boues contenant de faibles quantités 

d’EPS présentent une capacité de déshydratation plus élevée. Les protéines dans les EPS ont 

été établies comme constituant majeur des EPS influant le piégeage de l’eau dans la matrice 

du floc.  

 

Les substances solubles d’origine biologique (fraction soluble des EPS) sont le facteur 

principal du colmatage de membranes (Judd, 2008) contrairement aux EPS liés dans les 

boues qui ne sont pas significativement impliqués dans le colmatage (Meng et al. (2009) 

rassemblant plus de 200 références). Rosenberger et al. (2006) ont montré que les substances 

solubles responsables du colmatage des membranes, sont d’origine microbienne et ne 

correspondent pas aux substances non dégradées de l’influent ; ces substances proviennent 

des molécules contenues dans les boues transférées vers la phase soluble. Selon les mêmes 

auteurs, les polysaccharides sont des molécules ayant une forte influence sur le colmatage. 

Wisniewski et Grasmick (1998) ont montré que les contraintes des cisaillements auxquelles la 

boue est exposée dans le bioréacteur à membranes, modifient la composition et les 

caractéristiques biologiques des boues. Cette destruction des flocs contribue à augmenter la 

fraction soluble et provoque ensuite le colmatage des membranes. Le colmatage peut être de 

deux types : (i) Le colmatage réversible qui peut être éliminé in situ par différents moyens 

mécaniques (bulles d’air, rétrolavage, augmentation de la vitesse tangentielle), et ii) le 

colmatage irréversible qui nécessite obligatoirement un lavage chimique de la membrane 

(Jiang et al., 2003). Le colmatage est un inconvénient opérationnel majeur dû à la réduction 

dans le temps de la performance de la filtration et à l’augmentation de coûts opérationnels à 

cause de la maintenance/changement de la membrane (Le-Clech et al. 2006). 

 

Dans les stations d’épuration, la biomasse est souvent soumise aux conditions de stress 

générées par les variations du milieu. Selon Bott et Love (2002), les microorganismes 
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présents dans les systèmes de traitement biologiques s’adaptent physiologiquement aux chocs 

toxiques par l’activation d’une réponse microbienne au stress. Cette réponse induit la 

détérioration de la performance du traitement car l’agrégation des flocs est menacée. En effet, 

la réponse au stress implique un efflux de potassium provocant une défloculation des agrégats 

avec un relargage du matériel lié dans les boues vers la phase liquide. Cette réponse 

bactérienne au stress est souvent associée à une modification de la croissance optimale 

bactérienne et de l’activité bactérienne (Hazen et Stahl, 2006). D’après Menniti et al. (2009), 

la contrainte de cisaillement dans des bioréacteurs à membranes, génère du stress bactérien et 

contribue à l’érosion du floc. Le cisaillement provoque également le rélargage des EPS liés 

dans les boues vers la phase soluble. Toutefois, les flocs soumis à des contraintes de 

cisaillement importantes sur des longues périodes n’ont pas généré des quantités importantes 

d’EPS solubles. Ceci suggère le développement des EPS qui retiennent plus fortement le 

contenu biologique des flocs. Au contraire, quand le cisaillement a été effectué sur des courtes 

périodes, les flocs ont été détériorés et le matériel biologique a été libéré vers la phase soluble. 

Ceci laisse penser que l’adaptation microbienne au stress nécessite un temps. Dans les cas de 

stress microbien, dû à la présence de composés toxiques (chloroforme et chrome), Aquino et 

Stuckey (2004) ont observé l’augmentation significative de la concentration de substances 

solubles. En conséquence, une augmentation de la production des EPS indiquerait que les 

bactéries luttent contre le stress environnemental. 

 

I.3.2.3. Analyse des EPS: extraction, caractérisation et quantification des EPS 

 

a) Extraction des EPS 

 

Les EPS enveloppent les cellules dans les flocs et constituent la structure de flocs reliées 

par des cations. De ce fait, leur analyse nécessite au préalable une étape d’extraction. Une 

méthode d’extraction: (i) doit garantir le minimum de lyse cellulaire ; (ii) doit permettre 

d’obtenir une quantité significative des EPS extraits ; (iii) ne doit pas apporter une 

contamination aux espèces extraites par les réactifs utilisés (Frolund et al., 1996). 

Les méthodes d’extraction peuvent être physiques ou chimiques. Dans la littérature, on 

distingue sept différentes méthodes qui sont brièvement présentées dans le tableau I. 1. 

Chaque méthode présente divers modes d’actions pour déstructurer les liaisons qui retiennent 

les EPS dans la matrice biologique. 
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Tableau I. 1. Récapitulatif des principales méthodes d’extraction des EPS 

���������	
�������	�������������	�� 
 

Des nombreuses études ont été consacrées à la comparaison des méthodes d’extraction 

(Frolund et al., 1996 ; Park et Novak 2007 ; Liu et Fang 2002). Frolund et al. (1996) ont 

évalué trois méthodes d’extraction différentes: l’extraction par la résine échangeuse d’ions, 

Type 
d’extraction Méthode Description 

Centrifugation 

• Technique douce ne provoquant pas de lyse cellulaire.  
• Technique (de contrôle) qui sert aux comparaisons des 

rendements d’extraction car elle ne nécessite pas d’ajout de 
réactifs chimiques. 

• La quantité des EPS extrait est très faible comparée à d’autres 
méthodes (Liu et Fang, 2002 ; Comte et al., 2007).  

• Conditions d’extraction : 20 000 g, 20 min (Liu et Fang, 2002) ; 
4000 g, 20 min (Comte et al., 2007). 

Thermique 

• Technique qui provoque la lyse cellulaire à cause de la 
dissolution des polymères de la membrane cellulaire.  

• Dénaturalisation des EPS extraits (Karapanagiotis et al., 1989).  
• Conditions d’extraction : 80°C, 1 h (Frolund et al., 1996) 

Physique 

Ultrasons 

• Déstructuration des agrégats.  
• Détection de la lyse cellulaire même pour des temps de 

sonication faibles (Zhang et al., 2007b).  
• Conditions d’extraction : 25 kHz, 0-30 min (Zhang et al., 

2007b). 

Echange d’ions 
avec résine 

• Très bonne extraction des EPS avec peu de lyse selon les 
conditions de l’extraction (Frolund et al. 1996).  

• Le méthode la plus utilisée actuellement. 
• Conditions d’extraction : 6,5-105 g resine/g MVS, 2000g, 1-17 h 

(Frolund et al., 1996) ; 70 g resine/ g MVS, 600 rpm, 1 h (Liu et 
Fang, 2002).  

EDTA 

• Provoque la lyse cellulaire : les EPS extraits contiennent de 
l’ADN intracellulaire (Liu et Fang, 2002).  

• Contamination de l’échantillon par les réactifs d’extraction 
(Comte et al., 2007).  

• Conditions d’extraction : EDTA 2 % pendant 3 h à 4°C (Comte 
et al., 2007 ; Liu et Fang, 2002). 

NaOH 

• Augmente le pH, dissocie les groupes acides et génère la 
répulsion des EPS chargés négativement (Liu et Fang, 2002). 

• Conditions d’extraction : 1 N pendant 3 h à 4°C (Comte et al., 
2007 ; Liu et Fang, 2002) 

Chimique 

Formaldéhyde 

ou 

Glutaraldéhyde 

• Le formaldéhyde fixe les cellules car il établit des liaisons avec 
les protéines et l’ADN, et empêche la solubilisation des lipides 
(Gavrilov et Razin, 2009). De ce fait, il prévient la lyse 
cellulaire.  

• Conditions d’extraction avec formaldéhyde : 36,5 % pendant 1 h 
à 4°C (Comte et al., 2007 ; Liu et Fan, 2002), avec 
Glutaraldéhyde : 10 % pendant 12 h à 4°C  (Comte et al., 2007). 
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l’extraction basique (avec NaOH à pH 11) et l’extraction thermique (à 80°C). Ils ont noté un 

taux d’extraction deux fois supérieur avec la résine échangeuse d’ions (temps d’extraction de 

17 heures) par rapport à deux autres méthodes. La quantité d’EPS extraite augmente de façon 

logarithmique avec le temps d’extraction. Cependant, les rendements d’extraction sont 

spécifiques aux différentes espèces constituant les flocs (protéines, polysaccharides, lipides, 

ADN). En ce qui concerne les protéines et les polysaccharides (espèces majoritaires des EPS), 

une durée d’extraction de plus de 6 heures n’augmente pas significativement le rendement. 

Toutefois, l’augmentation du temps d’extraction induit une augmentation de la lyse cellulaire. 

Ils ont en effet noté une absence de la lyse cellulaire pour une durée d’extraction inférieure à 2 

heures. En revanche, après 9 heures d’extraction, le pourcentage de la lyse cellulaire atteint 60 

à 70 %. 

 

Liu et Fang (2002) ont comparé trois méthodes d’extraction, l’extraction par EDTA, 

l’extraction par formaldéhyde et l’extraction par la résine échangeuse d’ions. Du fait d’un 

faible taux d’extraction avec le formaldéhyde, il s’est avéré nécessaire de compléter la 

méthode avec une extraction basique (NaOH) ou l’ultrasonification pour obtenir un taux 

d’extraction plus élevé par comparaison à l’EDTA et la résine échangeuse d’ions. Malgré le 

rendement d’extraction plus important avec le formaldéhyde + NaOH, il est nécessaire 

d’effectuer par la suite des purifications de l’échantillon par dialyse et lyophilisation afin 

d’enlever les espèces chimiques rajoutées. L’extraction avec l’EDTA a montré une importante 

quantité d’ADN qui a été associée à la lyse cellulaire.  

Park et Novak (2007) ont étudié trois méthodes d’extraction des EPS: l’extraction par la 

résine échangeuse d’ions, l’extraction par les sulfures et l’extraction par le NaOH. Leur 

conclusions sont les suivantes : 

- l’utilisation de la résine échangeuse d’ions a permis une meilleure extraction des espèces 

majoritaires des EPS (protéines et polysaccharides). De plus, la résine a montré une 

extraction sélective des EPS reliés aux cations Ca2+ et Mg2+ contenus dans les floc ; 

- l’extraction des EPS par les sulfures a permis d’extraire de manière sélective les EPS 

attachés aux ions ferriques Fe+3, 

- enfin, l’extraction par le NaOH s’est montré spécifique des EPS reliés par les ions Al3+. 

Ainsi, chaque méthode d’extraction a une sélectivité cationique qui permet la 

solubilisation d’EPS de différents types. Il est à noter que la quantité d’EPS extraite est 

étroitement liée à la méthode d’extraction. Cette étude, qui a permis d’expliquer la divergence 

des résultats retrouvés dans la littérature, a également permis de vérifier le modèle du floc 
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proposé par Novak et al. (2003). En effet, ces derniers ont suggéré que le floc est constitué de 

trois fractions différentes d’EPS : (1) les protéines extracellulaires de type lectine et des 

polysaccharides liés par des pontages Ca2+ et Mg2+ ; (2) les EPS liés aux ions Fe3+ et (3) les 

EPS liés aux ions Al3+.  

Les travaux de Comte et al. (2007) ont permis également de mettre en évidence la 

diversité des EPS. En effet, grâce à une évaluation chromatographique de tailles des 

molécules extraites par chacune de ces sept méthodes (cf Tableau I.1), ces derniers ont mis en 

évidence un profil de tailles des molécules extraites en fonction de la méthode d’extraction. 

Les profils relatifs aux méthodes chimiques (EDTA, NaOH, formaldéhyde et glutaraldéhyde) 

ainsi que celui de la méthode thermique varient considérablement entre eux et sont bien 

différents des autres méthodes. Ces variations sont attribuées d’une part à la modification 

chimique des espèces induite par les méthodes chimiques et, d’autre part,  à la sélectivité des 

espèces extraites par chaque méthode. Il est à noter que l’extraction par la méthode thermique 

provoque l’hydrolyse des molécules. 

Certaines études proposent la combinaison de méthodes afin d’obtenir un taux important 

des EPS extrait. Ras et al. (2008b) se sont basés sur l’extraction des protéines des boues. Ils 

ont proposé un protocole d’extraction qui intègre trois types d’extraction différentes, 

l’extraction de type mécanique (ultrasonification (37 W, 2 min – 2 min X 5), de type ionique 

(résine échangeuse d’ions (70 g/ g MVS) et EDTA (0,5 – 2 %, 1 h)) et de type hydrophobe 

(éthanol 20 - 50 % et Tween 20, entre 1 et 2 h). D’après les auteurs, ce protocole permet 

l’extraction entre 45 et 49 % de protéines totales extractables du floc. De plus, aucune lyse 

cellulaire n’a été identifiée. 

Bien que de multiples efforts ont été effectués afin de trouver la(les) meilleure(s) 

méthode(s) d’extraction, la plupart des études (Wilén et al., 2008a ; Jin et al., 2003 ; Lyko et 

al., 2007) cherchant à examiner l’activité de boues biologiques dans les différents procédés de 

traitement, appliquent la méthode d’extraction d’EPS par la résine échangeuse d’ions. 

Toutefois, la comparaison de résultats de différentes études serait simplifiée si une seule 

méthode d’extraction était utilisée comme référence.  

Dans cette thèse, notre choix s’est orienté sur la méthode d’extraction par la résine 

échangeuse d’ions (Frolund et al., 1996). Cette méthode donne un rendement d’extraction 

d’EPS suffisamment important, ne provoque pas de lyse cellulaire dans des conditions 

contrôlées et permet d’extraire les EPS majoritaires (protéines et polysaccharides) qui 

semblent avoir un rôle spécial dans l’agglomération et la décantation de boues. Malgré tout, il 
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faut garder à l’esprit qu’une méthode d’extraction si efficace qu’elle soit, peut constituer en 

soi, un biais dans l’observation des EPS réellement présents au sein de la boue. 

 

b) Caractérisation des EPS 

 

Les EPS extraits constituent un mélange de différentes macromolécules (protéines, 

polysaccharides, lipides, ADN). Afin de mieux comprendre le comportement bactérien dans 

les boues activées, lors de cette thèse, les EPS ont été caractérisés par trois méthodes : I) par 

la chromatographie d’exclusion par taille qui permet d’obtenir des informations sur la 

concentration et la répartition stérique de molécules ; II) par la spectroscopie infrarouge qui 

renseigne sur la nature chimique des espèces, et III) par dosage de protéines et des 

polysaccharides réalisé par les méthodes classiques de spectroscopie UV-Vis.  

 

Caractérisation des EPS par chromatographie liquide haute pression d’exclusion par 

taille 

La chromatographie d’exclusion par taille permet de séparer un mélange de molécules 

de différentes tailles en groupes. Dans cette technique, l’échantillon à analyser est porté par 

une phase mobile percolant à travers la colonne de séparation. La colonne est remplie d’une 

phase stationnaire ayant des tailles des pores contrôlées. Les molécules contenues dans 

l’échantillon ne peuvent pénétrer que dans des pores ayant un diamètre plus élevé que la 

section de la molécule. La taille de molécules correspond à leur rayon hydrodynamique, celui-

ci est défini par la nature chimique de la molécule et par les conditions chromatographiques 

de la séparation. Le rayon hydrodynamique est le rayon occupé par une macromolécule 

prenant en compte à la fois sa distribution spatiale et sa couche d’hydratation. Les molécules 

de plus grandes masses molaires dont le volume hydrodynamique est supérieur à la taille de 

pores, vont contourner la phase stationnaire sans la pénétrer et ces molécules sont exclues de 

pores. Par conséquent, ces molécules vont être éluées à un temps très court (correspondant au 

volume d’exclusion total). Les molécules ayant des masses molaires les plus faibles dont le 

diamètre est inférieur aux diamètres de pores fins, seront retenues par la phase stationnaire 

suite à leur passage dans tous les pores. Ces molécules sont éluées en dernier. Toutes les 

autres molécules, seront retenues par la phase stationnaire, en fonction de leur taille. En 

conclusion, le temps de rétention des molécules est inversement proportionnel à leur masse 

molaire. Le temps de rétention est établi par une courbe d’étalonnage tracée grâce à des 

molécules de tailles standard.  
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Chaque groupe de molécules correspondant à un pic chromatographique est constitué 

soit d’une molécule pure soit d’un mélange des molécules, de nature différente, mais de taille 

similaire. La figure I. 9 montre schématiquement, la séparation effectuée par la 

chromatographie d’exclusion par taille.  

Eventuellement, il peut exister des molécules qui interagissent avec la phase stationnaire 

par des interactions physico-chimiques. Dans ce cas, la séparation n’est pas strictement 

réalisée en fonction de la taille de molécules. Ces molécules seront éluées en dernier car leur 

parcours est ralenti par les interactions avec la phase stationnaire.  

Figure I. 9 Représentation schématique du principe de la chromatographie d’exclusion stérique. 

 

L’importance de la masse molaire des biopolymères dans la structuration de flocs a été 

démontré dans différentes études (Higgins et Novak, 1997). Horan et Eccles (1986) ont 

indiqué que les molécules de masses molaires élevées contribuent à obtenir des flocs denses et 
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arrondis. D’autres auteurs (Forster, 1985) ont rapporté qu’une décantation déficiente est liée à 

la présence de molécules de faibles tailles dans les flocs. Ces résultats ont motivé des études 

de caractérisation par taille des EPS, par une équipe du LEM. Görner et al. (2003) ont proposé 

la caractérisation des EPS par la chromatographie d’exclusion par taille afin d’identifier les 

différentes masses molaires des fractions constituants les EPS. La séparation des EPS en 

fractions selon leurs tailles a permis de simplifier un mélange très complexe des EPS à des 

fractions plus simples. Ensuite, les fractions ont été analysées plus aisément en spectroscopie 

infrarouge pour identifier leur nature chimique. Cette étude a constaté la prépondérance des 

protéines sur toutes les fractions. Les protéines retrouvées dans les EPS possèdent des masses 

molaires de 45 à 670 KDa. Les polysaccharides ont été moins fréquents avec de petites tailles, 

inférieures à 1 KDa.  

La technique de chromatographie stérique couplée à la spectroscopie infrarouge, a été 

ensuite appliquée pour l’étude des EPS de boues provenant de trois stations d’épuration 

(Garnier et al., 2005). Les auteurs ont identifié que les EPS de grandes masses molaires 

étaient présentes dans les boues lors d’une bonne décantation. Par contre, les EPS de faibles 

masses molaires constituaient les boues dans les situations de crise, de mauvaise décantation. 

Par ailleurs, la caractérisation par taille des EPS a été également utile dans les études de 

colmatage des membranes. Le travail de Nagaoka et al. (2005) a montré que les molécules 

d’EPS ayant une masse molaire supérieure à 1000 KDa ont significativement contribué au 

colmatage des membranes. 

 

Caractérisation des EPS par spectroscopie d’absorption infrarouge à transformée de 

Fourier (FTIR) 

L’interaction entre la matière et le rayonnement infrarouge présente la particularité 

d’être totalement non destructrice compte tenu des énergies mises en jeux comprises entre 

0,02 eV (600 cm-1) et 0,5 eV (4000 cm-1). Elle permet l’observation des objets biologiques 

sans altérer leurs propriétés initiales. 

La matière présente la particularité d’absorber le rayonnement infrarouge à des 

longueurs d’ondes particulières, propres à chaque groupe chimique. L’absorption du faisceau 

infrarouge sur la matière est accompagnée de la mise en vibration d’assemblages atomiques 

spécifiques du composé examiné. Chaque molécule possède des fonctions et des 

configurations plus ou moins caractéristiques et possédera donc des modes de vibration 

propres caractéristiques des fonctions chimiques présentes. Ces modes de vibration sont à 

l’origine des bandes d’absorption. De cette manière, la représentation des bandes d’absorption 
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en fonction des longueurs d’onde balayées de l’infrarouge constitue un spectre, véritable 

empreinte digitale de la molécule.  

La technique de spectroscopie infrarouge permet d’une part, la caractérisation 

qualitative de l’échantillon par l’identification de groupes fonctionnels et d’autre part, la 

quantification en suivant l’intensité des bandes d’absorption caractéristiques à chaque groupe 

fonctionnel. En effet, l’intensité de la vibration/rotation de molécules est proportionnelle à la 

quantité de molécules présentes, c’est-à-dire proportionnelle à la concentration et à l’épaisseur 

de l’échantillon. 

Plusieurs études ont utilisé la technique d’infrarouge dans différentes applications : la 

caractérisation des EPS, le suivi de la formation d’un biofilm sur des surfaces, l’identification 

de molécules responsables du colmatage de membranes, l’identification des microorganismes 

et l’identification de constituants de la membrane cellulaire (Schmitt et Flemming, 1998 ; 

Characklis W. et Marshall K., 1990; Isner et Williams, 1993). Schmitt et al. (1995) ont suivi, 

par FTIR, la croissance d’un biofilm, notamment la formation de polysaccharides en fonction 

de différents substrats. Ha et al. (2010) ont étudié par FTIR la composition des EPS ainsi que 

la composition de la paroi cellulaire de la souche bactérienne Shewanella oneidensis. Les 

changements génétiques de cette souche ont été identifiés par infrarouge comme des 

variations des groupes carboxyles de la paroi cellulaire. Etudiant les boues des stations 

d’épuration, Garnier et al. (2005) ont publié une base de données de différentes familles des 

EPS contenues dans les boues. Par micro-spectroscopie infrarouge, quatre familles différentes 

d’EPS ont été identifiées : les protéines, les polysaccharides, les acides organiques et les 

lipides.  

A titre d’exemple, la figure I.10 présente les principales bandes d’infrarouge des 

fonctions chimiques rencontrés dans les EPS. 

 

Dans notre cas, l’étude de la composition des EPS de flocs bactériens nécessite une 

étape préliminaire de préparation de l’échantillon avant l’analyse. En effet, les échantillons 

aqueux doivent être séchés préalablement à l’analyse afin de limiter l’apport de l’eau qui 

absorbe en infrarouge, et qui empêche l’identification d’autres groupes fonctionnels. Cette 

étape de préparation de l’échantillon est très laborieuse car des dépôts et des séchages 

consécutives de l’échantillon doivent être réalisés jusqu’à l’obtention d’une quantité de 

matière suffisante pour avoir un signal d’absorbance adéquat à l’exploitation du spectre. 
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Figure I. 10. Bandes d’absorption infrarouge des principales fonctions chimiques des EPS  
[Garnier et al., 2005]. 

 

c) Quantification des EPS par les méthodes colorimétriques classiques 

 

La quantification des espèces majoritaires des EPS (protéines et polysaccharides) a été 

souvent réalisée par des méthodes colorimétriques. Les méthodes colorimétriques reposent sur 

la coloration développée par des réactions chimiques entre les fonctions chimiques de la 
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molécule à doser et des réactifs. La couleur obtenue est fonction de la concentration de 

l’espèce à doser. La mesure de l’absorbance de la couleur est effectuée par spectroscopie UV-

Visible.  

Quantification de protéines: 

Trois méthodes classiques de dosage de protéines par colorimétrie se distinguent dans la 

littérature. Chaque méthode présente des avantages et des inconvénients. Le tableau I. 2 

présente un descriptif des méthodes colorimétriques existantes pour le dosage des protéines. 

 

Tableau I.2. Méthodes de dosage des protéines par la spectroscopie UV-Vis. 

Méthode Description 

Méthode de 

Lowry et al., 

(1951) 

(réaction de 

Biuret) 

• Avantages: 

1. Capable des mesurer des composés contenant au moins deux liaisons 

peptidiques. 

2.  Réponse spectrométrique semblable pour différentes types de protéines 

(Raunkjaer et al., 1994) 

3. Pas d’interférences avec les saccharides (Raunkjaer et al., 1994) 

• Inconvénients:  

1. Sensibilité faible (méthode non conseillée dans le cas des eaux peu chargées). 

2. Interférences avec les acides humiques (Frolund et al., 1995), les sulfites 

(Box, 1983) et le fer, les lipides et détergents (Peterson, 1977). 

3. Sur-estimation de la concentration de protéines (Raunkjaer et al., 1994) 

Méthode de 

Bradford et al. 

(1976) 

(réaction 

utilisant le bleu 

de Coomassie) 

• Avantages:  

1. Rapidité de la méthode. 

2. Pas d’interférence avec d’autres composés organiques. 

• Inconvénients :  

1. Réactivité différente pour les différents types de protéines 

2. L’utilisation de la protéine sérum albumine bovine habituellement considérée 

comme la molécule étalon, n’est pas appropriée. Cette protéine réagit 

beaucoup plus fortement que la moyenne des protéines (Davis, 1988) 

3. Réponse spectroscopique très faible due au fait que les composés contenant 

moins de 8 liaisons peptidiques ne sont pas inclus dans l’analyse. Sous-

estimation de la concentration de protéines (Raunkjaer et al., 1994) 

4. Interférences avec des détergents. 

Méthode de 

l’acide 

Bicinchonique 

BCA (Smith et 

al., 1985) 

• Avantages: sensibilité importante  

• Inconvénients:  

2. Très sensible aux saccharides (Raunkjaer et al., 1994) 

3. Les différentes protéines ont des réponses spectroscopiques différentes  

(Ras et al., 2008a) 
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Outre les méthodes présentées dans le tableau I.2, il existe deux autres méthodes de 

mesure de protéines : la mesure de l’absorbance UV-Visible à 280 nm et la méthode de 

dosage de Kjeldahl.  

La mesure directe de l’absorbance à 280 nm est une méthode rapide d’estimation du 

contenu des protéines. Cependant, cette méthode présente des inconvénients majeurs : (i) 

l’absorbance dépend fortement du type de protéine, (ii) plusieurs substances de nature 

différente sont également absorbées à cette longueur d’onde.  

La méthode Kjeldahl dose l’azote total organique (l’ammonium et les acides aminés) 

contenu dans l’échantillon. En conséquence, la mesure de la concentration des protéines n’est 

pas directe mais elle doit être estimée par une relation entre l’azote organique et les protéines.  

 

Dans le cas des eaux usées, le choix de la méthode la plus appropriée pour la 

quantification de protéines, n’est pas facile. Cependant, la méthode de Lowry a été plus 

fréquemment utilisée dans les diverses études scientifiques. La méthode de Lowry se base sur 

deux réactions chimiques. En premier lieu, la réaction de biuret qui implique le traitement des 

liaisons peptidiques avec le sulfate de cuivre, en solution alcaline. En deuxième lieu, la 

réduction des complexes formés est effectuée par le réactif de Folin-Ciocalteu. Comme 

résultat, une solution bleue est obtenue. La mesure de l’absorbance de la solution formée est 

réalisée par spectroscopie UV-Visible à 750 nm.  

Certains travaux ont proposé des améliorations à la méthode classique de Lowry, afin 

d’éviter les différentes interférences rapportées (c.f. tableau I.2). Raunkjaer et al. (1994) ont 

évalué les trois méthodes colorimétriques (Lowry, Bradford et BCA). La méthode de Lowry a 

été la plus recommandée, ils ont démontré que les interférences, dans les eaux usées, ont une 

faible contribution. En effet, les deux autres méthodes ont montré une réponse très limitée 

dans le cas des eaux usées. Ces effluents montrent une contribution significative des protéines 

ayant des courtes chaînes inférieures à huit liaisons peptidiques. La quantification de ces 

espèces n’est pas possible à travers la méthode de Bradford. De plus, la concentration des 

sucres dans les eaux usées est considérable de ce fait l’utilisation de la méthode BCA est 

exclue à cause des interférences protéines/sucres. 

Pour pallier l’interférence des acides humiques dans le dosage de protéines par la 

méthode de Lowry, Frolund et al. (1995) ont proposé une correction à la méthode classique de 

Lowry. Il s’agit d’effectuer deux dosages en parallèle : (a) le protocole de la méthode de 

Lowry traditionnelle, (2) le même protocole mais en absence du réactif CuSO4. Les auteurs 

ont estimé que l’absence de CuSO4 diminue l’absorbance des protéines de 80 %. La réponse 
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spectroscopique des protéines et des acides humiques lors de deux dosages, a été exprimée 

mathématiquement afin de pouvoir calculer la concentration « réelle des protéines » et la 

concentration « réelle des acides humiques ». Ainsi : 

Abs (avec CuSO4) = Abs PR + Abs HA     (Eq. I.4) 

Abs (sans CuSO4) = 0,2 Abs PR + Abs HA     (Eq. I.5) 

Abs HA = Abs (sans CuSO4) – 0,2* Abs PR     (Eq. I.6) 

Par combinaison des équations (1a), (1b) et (1c): 

Abs PR = 1.25 x [Abs(avec CuSO4) - Abs (sans CuSO4)]   (Eq. I.7) 

 

Ces dernières années, plusieurs études ont consisté à doser les protéines dans les 

différents procédés de traitement des eaux, avec cette méthode corrigée. Néanmoins, lors de 

cette thèse, nous avons évalué la méthode corrigée et elle a présenté des ambiguïtés 

importantes (les résultats de cette évaluation sont présentés dans la section IV.1.4). La 

méthode corrigée génère une concentration en acides humiques même en leur absence. La 

concentration en protéines est sous-estimée et les erreurs de mesure sont très importantes, 

lorsque les concentrations des espèces sont basses. L’utilisation dans la littérature récente, de 

la méthode corrigée, a conduit à considérer les acides humiques comme l’un des principaux 

constituants de la boue. Par conséquent, bien qu’imparfaite, la méthode classique de Lowry 

est privilégiée pour doser les protéines, lors de cette thèse.  

 

Quantification des polysaccharides: 

Deux méthodes existent pour la quantification des polysaccharides. Le mécanisme 

d’action est le même pour les deux méthodes, les polysaccharides sont hydrolysés à travers le 

chauffage par un acide fort (l’acide sulfurique). Ensuite, les saccharides réagissent avec le 

réactif spécifique à chaque méthode. La méthode de Dubois (Dubois et al., 1956) utilise le 

phénol. Ce réactif produit la même intensité de couleur pour tous les polysaccharides. La 

deuxième méthode utilise l’Anthrone (Dreywood, 1946). L’intensité de la couleur produite 

par l’Anthrone varie en fonction du type de polysaccharide (Koehler, 1952). Toutefois, les 

résultats obtenus sont plus élevés avec le phénol qu’avec l’Anthrone et quelques fois, en 

présence du phénol, ils sont moins reproductibles (Raunkjaer et al., 1994). D’après Herbert et 

al. (1971), l’Anthrone a l’inconvénient de réagir plus fortement avec les hexoses et plus 

faiblement avec les pentoses et heptoses. 
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Dans le cas des eaux usées, les deux méthodes de dosage de polysaccharides (Dubois et 

l’Anthrone) ont été indistinctement utilisées dans la littérature. Il n’existe pas de choix 

privilégié. Certaines études ont employé la méthode de l’Anthrone (Frolund et al., 1996 ; 

Wilén et al., 2008b ; Yu et al., 2008) et d’autres, ont fait appel à la méthode de Dubois (Li et 

Yang, 2007 ; Sponza, 2002 ; Leandro et al., 2003). 

Dans cette thèse, nous avons utilisé arbitrairement la méthode de Dubois. 

 

I.4. PRÉSENCE DE MÉDICAMENTS DANS L’ENVIRONNEMENT 

 

« On entend par médicament toute substance ou composition présentée comme 

possédant des propriétés curatives ou préventives à l’égard des maladies humaines ou 

animales, ainsi que toute substance ou composition pouvant être utilisée chez l’homme ou 

chez l’animal ou pouvant leur être administrée, en vue d’établir un diagnostic médical ou de 

restaurer, corriger ou modifier leurs fonctions physiologiques en exerçant une action 

pharmacologique, immunologique ou métabolique » (Directive 2004/27/CE du 31 mars 2004 

transposée en droit national en France par la Loi n°2007-248 du 26 février 2007). Après 

ingestion, les médicaments subissent des transformations chimiques dans les organismes 

vivants donnant naissance à des métabolites. Selon la molécule considérée, le taux d’excrétion 

du composé sous sa forme native varie de 30 à 90 % de la concentration initiale administrée 

(Hirsch et al., 1999 ; Ternes, 2001). Hors de l’organisme, les substances pharmaceutiques 

peuvent également subir des transformations structurales par des procédés biotiques ou 

abiotiques. Les transformations biotiques sont effectuées par les bactéries et les cultures 

fongiques présentes dans l’environnement et dans les stations d’épuration des eaux usées 

(Gröning et al., 2007). Les transformations abiotiques sont relatives à l’oxydation, l’hydrolyse 

et la photolyse de la molécule mère (Mendez-Arriaga et al., 2008 ; Boreen et al., 2003 ). Les 

métabolites sont un sujet préoccupant car d’une part, ils peuvent avoir une toxicité similaire 

ou supérieure à celle des composés parents (Andreozzi et al., 2003) et d’autre part, les 

métabolites peuvent être plus stables que leurs composés parents et ainsi avoir un potentiel 

d’accumulation plus important dans l’environnement (Kümmerer, 2009a). En effet, certaines 

études de dégradation photochimique avec la lumière naturelle montrent l’apparition possible 

de dérivés photochimiques plus toxiques que les composés parents (Della Greca et al., 2004). 

Les composés pharmaceutiques sous leur forme métabolisée ou inchangée arrivent par les 
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réseaux d’égouts aux stations d’épuration ou bien par l’épandage de fumier de bétail aux eaux 

de surface. Heberer (2002) propose différentes sources et voies de contamination de 

l’environnement par les substances pharmaceutiques (figure I.11). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure I.11. Possibles sources et voies de contamination de l’environnement par les substances 
pharmaceutiques [Source : Heberer (2002) modifié]. 

 

D’après diverses études réalisées à travers le monde, la présence de plus de 80 composés 

pharmaceutiques de différents types a été constatée à des concentrations allant jusqu’au µg/L 

dans tous les compartiments aquatiques (Heberer, 2002) : dans les effluents issus des stations 

d’épuration, dans les eaux de surfaces et dans les eaux potables (Jones et al., 2005 ; Ternes, 

1998; Kümmerer, 2001; Heberer, 2002). Ainsi, de nombreux produits pharmaceutiques ne 

sont pas complètement éliminés dans les stations d’épuration et sont rejetés dans les eaux 

réceptrices, ce qui constitue une problématique environnementale sérieuse de ces dernières 

années (Joss et al., 2004; Clara et al., 2005).  

La sorption des différents composés pharmaceutiques sur des sédiments ou bien sur des 

boues biologiques est une voie d’élimination de ces molécules de la phase liquide. Les 
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produits pharmaceutiques contiennent souvent des groupes fonctionnels tels que les fonctions 

carboxyliques, aldéhydes et amines pouvant interagir avec la matière organique (Golet et al., 

2003). En conséquence, la sorption augmente avec l’augmentation de la quantité de matière 

organique dans les agrégats. La photolyse constitue une alternative supplémentaire 

d’élimination des composés pharmaceutiques essentiellement dans les eaux de surfaces 

(Werner et al., 2007). Certains antibiotiques sont sensibles à la lumière (c.f. tableau I.3) mais 

toutes les molécules ne sont pas photo-dégradables (Turiel et al., 2005). La désactivation de 

certaines molécules par hydrolyse est également possible mais dépend du type de composé. 

Ainsi, les antibiotiques de type β-lactam et les oxytétracyclines sont rapidement hydrolysés 

(Längin et al., 2009). 

 

Devenir des composés pharmaceutiques  

 

Une grande partie des produits pharmaceutiques arrivant jusqu’aux stations d’épuration 

provient des eaux résiduaires urbaines et hospitalières ainsi que des rejets des industries 

pharmaceutiques. La présence d’une grande variété de substances actives dans 

l’environnement aquatique, dans les fumiers et dans les sols met en évidence le fait que les 

composés pharmaceutiques ne sont complètement éliminés, ni dans les stations d’épuration ni 

dans l’environnement (Kümmerer, 2001). Les composés les plus fréquemment détectés dans 

les stations d’épuration sont les antibiotiques, antiépileptiques, composés anticancéreux, 

produits de contraste, régulateurs de lipides (Ternes et Joss, 2006 ; Ayscough et al., 2000). 

Les composés pharmaceutiques tels que les agents cytostatiques, les antibiotiques et les 

hormones font l’objet d’une attention spéciale dû aux risques toxicologiques qu’ils 

représentent pour les organismes (Kümmerer, 2001). Ceci justifie notre intérêt particulier 

notamment pour le cyclophosphamide (agent cytostatique) et différents antibiotiques, dont 

une description plus détaillée est faite ci-dessous : 

- Les agents cytostatiques. Ce sont des composés utilisés dans des traitements 

anticancéreux. La majorité des agents cytostatiques exercent leur activité sur les cellules 

cancéreuses par l’intermédiaire d’une interaction directe ou indirecte sur l’ADN 

(Johnson et al., 2008). Les agents cytostatiques possèdent des propriétés embryo-

toxiques d’inhibition de la division cellulaire, ils sont cancérigènes, mutagènes et 

toxiques pour la reproduction. En effet, Pomati et al. (2006) ont observé une inhibition 

allant jusqu’à 30 % de la prolifération de cellules embryonnaires humaines en présence 

d’un cocktail pharmaceutique constitué de 13 médicaments différents (concentrations de 
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l’orde de ng/L) dont la cyclophosphamide. La communauté européenne interdit la 

décharge de toute substance dont le pouvoir cancérigène est prouvé dans le milieu 

aquatique (Directive du conseil 80/68/EWG, 1991 ; directive du conseil 76/464/EWG, 

2000). 

Selon Webb et al. (2003), les agents cytostatiques posent des problèmes puisqu’il n’y a 

pas de dose seuil en-dessous de laquelle aucun effet cancérigène ne peut se produire. 

Parmi les agents cytostatiques existants, les plus souvent utilisés dans la chimiothérapie 

sont le cyclophosphamide et l’ifosfamide (Buerge et al., 2006). Les quantités utilisés de 

ces médicaments, en Allemagne, ont été estimés entre 200 et 400 kg/an (Kümmerer, 

2001). Le cyclophosphamide n’est pas complètement métabolisé dans le corps humain 

et jusqu’à 20 % de la dose injectée peut quitter le corps sous la forme inchangée (Gilard 

et al., 1994). Dans une étude réalisée en Allemagne, dans les stations d’épuration, 

l’effluent montre une concentration persistante de cyclophosphamide entre 6 et 17 ng/L 

avec une concentration dans l’affluent de 8 à 143 ng/L (Steger-Hartmann et al., 1997). 

En Suisse, Buergue et al. (2006) ont détecté dans l’effluent d’une station d’épuration des 

concentrations de cyclophosphamide oscillant entre 2 et 11 ng/L. 

Vu la faible biodégradabilité de cytostatiques, il est fort probable que ces composés 

traversent les stations d’épuration et qu’ils atteignent les eaux de surface (Kümmerer, 

2001 ; Steger-Hartmann et al., 1997). Le cyclophosphamide présente une faible 

hydrolyse dans les solutions aqueuses (Gilard et al., 1994). Ceci laisse supposer la 

persistance de ce composé dans l’environnement. En étudiant l’élimination de la 

cyclophosphamide (5 µg/L) dans un bioréacteur à membranes, Delgado (2009) a 

observé une concentration résiduelle dans l’effluent aux alentours de 1 µg/L bien que le 

taux d’élimination atteint soit de 80 %. L’hydrolyse de la cyclophosphamide a été 

confirmée comme négligeable et les mécanismes d’élimination majeurs ont été la 

biodégradation et l’adsorption sur les boues.  

Ces composés seraient déversés dans l’environnement à des concentrations faibles mais 

de manière continue, ce qui pourrait engendrer des effets néfastes au niveau cellulaire 

pour les microorganismes, d’abord dans les stations d’épuration et ensuite dans les 

différents compartiments aquatiques environnementaux (Jorgensen et Halling-Sorensen, 

2000).  
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- Les antibiotiques. Les antibiotiques sont des molécules obtenues à partir de cultures de 

micro-organismes ou ils sont produits à travers une synthèse chimique. Ils ont une 

action ciblée sur les microorganismes : ils présentent un pouvoir soit bactéricide soit 

bactériostatique. L’action bactéricide est attribuée à une substance qui provoque la mort 

bactérienne, tandis que l’action bactériostatique correspond à un empêchement de la 

croissance des bactéries (Scholar et Pratt, 2000). Certains antibiotiques agissent sur la 

paroi bactérienne en bloquant sa synthèse D’autres antibiotiques se fixent sur les hélices 

de l’ADN et empêchent sa réplication, certains antibiotiques inhibent la production des 

protéines, et d’autres voies du métabolisme cellulaire voire encore agissent au niveau de 

la biosynthèse de l’acide folique (Baron, 1996) (figure I.12). 

 

Figure I.12. Voies d’actions des antibiotiques sur les microorganismes [source : Walsh, 2003] 

 

Malgré les effets souhaités des applications thérapeutiques des antibiotiques, ces mêmes 

effets sont aussi néfastes pour des microorganismes non-ciblés présents dans l’environnement 

(Kümmerer, 2009a). Des tests ont montré des effets toxiques (altérations sur la croissance et 

la reproduction) sur des bactéries soumises à des expositions de long terme à certains 
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antibiotiques (Froehner et al., 2000). Ceci constitue un risque environnemental important car 

la consommation mondiale d’antibiotiques est estimée entre 100 000 et 200 000 tonnes par an 

(Wise, 2002). Vu que les métabolites des antibiotiques sont souvent plus facilement solubles 

dans l’eau que les composés parents (Kümmerer, 2009b), les métabolites sont assez 

persistants. Des études ont montré que pratiquement tous les compartiments aquatiques (eaux 

de surfaces, souterraines et de mer) sont polluées par ces molécules (Hernández et al., 2007 ; 

Alexy et Kümmrer, 2006 ; Batt and Aga, 2005 ; Christian et al., 2003 ; Hirsch et al., 1999). 

Leur présence est liée à la consommation spécifique d’antibiotiques dans chaque pays.  

Les antibiotiques affectent directement la vie cellulaire. Les bactéries, les 

microorganismes fongiques et les algues sont les premiers concernées. Des effets secondaires 

non négligeables peuvent également être occasionnés sur l’équilibre naturel des écosystèmes 

(Kümmerer et al., 2009b). Ces dernières années, il a été mis en évidence que la présence des 

antibiotiques dans les matrices environnementales contribue à l’augmentation du potentiel de 

résistance bactérienne, et plus préoccupant encore, la résistance qui peut être développée par 

les bactéries pathogènes (Kümmerer, 2001). La résistance s’acquiert par sélection naturelle 

suite à une mutation génétique ou par transfert de gènes entre deux espèces. Quatre voies de 

résistance aux antibiotiques ont été identifiées (Kümmerer, 2004) : synthèse des enzymes 

pouvant séquestrer ou dégrader l’antibiotique soit à l’intérieur soit à l’extérieur de la cellule, 

modification du site de fixation de l’antibiotique, blocage de l’accès de l’antibiotique à la 

bactérie par réduction de la perméabilité de la membrane (modification du nombre de 

protéines membranaires), expulsion de l’antibiotique en dehors de la cellule.  

 

Dans cette thèse, nous avons étudié l’influence des antibiotiques sur la biomasse à 

travers l’analyse des molécules extracellulaires formées par les bactéries, dans les boues des 

stations d’épuration. Cinq antibiotiques différents, appartenant à quatre familles différentes, 

ont été évalués lors de cette thèse : l’Erythromycine et la Roxithromycine (famille des 

macrolides), le Sulfamethoxazole (famille des sulfamides), l’Amoxicilline (famille des 

pénicillines) et la Tétracycline (famille des tétracyclines). Une description plus détaillée de 

ces familles d’antibiotiques est présentée dans le tableau I.3. Ce tableau résume les 

concentrations, rapportées dans la littérature, de ces cinq antibiotiques dans les effluents 

hospitaliers et dans les stations d’épuration (affluent, bassin biologique et effluent). 
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Tableau I.3. Concentrations d’Erythromycin, Roxithromycin, Sulfamethoxazole, Amoxicillin et Tétracycline rapportées dans la littérature : dans les stations d’épuration 
et dans les effluents hospitaliers. Récapitulatif des principales études pour l’élimination des ces antibiotiques des effluents et les modes d’action des antibiotiques 

Antibiotiques Concentration à la STEP 

Classe Nom 
Affluent 
[ng/L] 

Bioréacteur 
[ng/L] 

Effluent 
réacteur 

biologique 
[ng/L] 

Concentration 
dans les 
effluents 

hospitaliers 
[ng/L] 

Commentaires 

E
R

Y
T

H
R

O
M

Y
C

IN
E

 

 
 

470-810 a 
 
 

70 ± 120 EH2O
d 

 
 

détecté b,c 

 
 
 
 

détecté b,c 
 

 
 
 
 

80 ± 60 d 
 

 
 
 
 

N.D. b,c 
 

L’Erythromycine est souvent utilisée contre les infections du tract 
respiratoire, infections de la peau et surtout quand les infections sont 
persistantes aux pénicillines. L’Erythromycine inhibe la synthèse 
protéique des cellules. L’Erythromycine se lie à la molécule 50 S du 
ribosome et bloque la chaîne de peptidyl-transférase (enzyme qui 
constitue le centre actif du ribosome, elle catalyse la formation de la 
liaison peptidique entre deux acides aminés) (Schlunzen et al., 2001). 
Dans les effluents des stations d’épuration, l’Erythromycine-H2O est le 
métabolite des macrolides le plus fréquemment détecté (Watkinson et 
al., 2009). Ceci a montré que l’Erythromycine traverse le procédé de 
traitement des eaux sans être éliminée (Hirsch et al., 1999). En effet, 
l’Erythromycine n’est pas significativement absorbée sur les boues 
biologiques restant ainsi dans la phase liquide (Göbel et al. 2005).  

MACROLIDES : 
Constituent la deuxième classe 
des antibiotiques les plus utilisés 
en médicine humaine dans les 
pays de la  communauté 
européenne entre 1998-2005 
(ESAC). 
Les macrolides sont 
principalement bactériostatiques. 
Ils sont mieux supportés par les 
bactéries gram négatives, grâce à 
l’imperméabilité relative de la 
membrane externe, que par les 
bactéries gram positives (sans 
membrane externe) (Pechère, 
2001). Les macrolides inhibent le 
mécanisme du quorum sensing 
(communication cellulaire au sein 
d’une communauté microbienne) 
(Tateda et al., 2004 ; Nalca et al., 
2006). 

R
O

X
IT

R
O

M
Y

C
IN

E
  

 
0-18 b 

 
~ 8 c 

 
20 ± 20 d 

 
 

0-60 b 
 
 

 
 

0-100 b 

 
~ 20 c 

 
20 ± 10 d 

 
 

~ 50 c 
 

La Roxithromycine est plus facilement tolérée en médicine humaine 
que l’Erythromycine. Göbel et al. (2005) ont observé que la 
Roxithromycine, de même que l’Erythromycine, traverse les procédés 
traditionnels de traitement des eaux par boues activées, et est retrouvée 
dans l’effluent. L’absorption de la Roxithromycine sur des boues 
activées a été rapportée comme non significative. 

PENICILLINES: 
Ils constituent la classe 
d’antibiotique la plus consommée 
dans la communauté européenne 
entre 1998-2005 (ESAC). 
Les pénicillines ont des 
propriétés bactériostatiques. Ils 
agissent par inhibition de la 
formation de la paroi cellulaire 
bactérienne. La moitié β-lactame 
se lie à l'enzyme transpeptidase 
qui devrait se lier aux molécules 
de peptidoglycane de la paroi 
cellulaire, empêchant ainsi la 
multiplication des bactéries. 

A
M

O
X

IC
IL

L
IN

E
 

 
 
 
 

190-280 b 
 
 
 

~ 1400 c 

 
 

 
 
 
 

0-30 b 
 
 
 

< 50 c 

 
 
 
 
 
 

90 c 

L’amoxicilline appartient au groupe des β-lactames (amides cycliques). 
Le noyau β-lactame est dégradé par certains agents pathogènes à 
travers l’enzyme β-lactamase, ceci cause l’inactivation de 
l’antibiotique.  
En outre, les groupes β-lactames ne sont pas considérés comme des 
polluants environnementaux importants car ils subissent une 
dégradation thermique jusqu’à la mineralisation en CO2 et H2O (Hirsch 
et al., 1999).  
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N.D = non détecté; Erythromycin-H2O (E H2O) 
a Gulkowska et al. (2008) ; b Watkinson et al. (2007) ; c Watkinson et al. (2009) ; d Göbel et al. (2005) ; e Brown et al., 2006 

 

Antibiotiques Concentration à la STEP 

Classe Nom 
Affluent 
[ng/L] 

Bioréacteur 
[ng/L] 

Effluent 
réacteur 

biologique 
[ng/L] 

Concentration 
dans les 
effluents 

hospitalières 
[ng/L] 

Commentaires 

SULFAMIDES : 
Elles empêchent la synthèse de 
l'acide folique, substance 
nécessaire au métabolisme des 
bactéries. Ces 50 dernières 
années, les résistances 
bactériennes sont devenues 
fréquentes (plus de 38 cas de 
résistances bactériennes ont été 
identifiés (Roberts, 2005).  

SU
L

F
A

M
E

T
H

O
X

A
Z

O
L

E
 

 
 

360-500 b 
 
 
 

250 ± 2750 c 
 

430 ± 200 d 

 
 

185-200 b 
 
 
 
 
 

 
 

270-320 b 
 
 
 

50 ± 150 c 
 

280 ± 560 d 

 
 

1300-2100 b 
 

400-2100 e 
 

100 ± 200 c 
 

Le sulfamethoxazole est appliqué dans le traitement des infections 
humaines (bronchites, méningites, infections aux yeux et infections 
urinaires) (www.medicinenet.com). Le sulfamethoxazole n’est plus 
utilisé seul comme antibiotique dû aux résistances bactériennes 
développées. Il est donc utilisé en combinaison avec le trimethoprim 
(www.medicinenet.com). Le principal métabolite  
N4-acetylsulfamethoxazole qui compte jusqu’à 50 % de la dose 
administrée de sulfamethoxazole, est généralement retransformé en sa 
molécule parent (Göbel et al., 2005). L’absorption du sulfamethoxazole 
sur les boues urbaines a été rapporté. Par contre le  
N4-acetylsulfamethoxazole n’est pas absorbé même s’il est présent à 
des concentrations plus élevées dans les effluents. En conséquence, ce 
métabolite est souvent détecté dans les rivières (Göbel et al., 2005). 
Drillia et al. (2005) dans leur travail réalisé en réacteur batch avec des 
boues alimentées par un substrat synthétique, ont observé que les 
microorganismes peuvent utiliser le sulfamethoxazole comme source 
d’azote quand il n’existe pas d’autre source d’azote facilement 
dégradable. 

TÉTRACYCLINES : 
sont des bactériostatiques. Les 
tétracyclines inhibent la synthèse 
protéique en se fixant à la sous-
unité 30 S des ribosomes. Les 
tétracyclines ont tendance à 
former des complexes avec les 
cations divalents (Ca2+ et Mg2+) 
(Halling-Sorensen et al., 2002). 

T
É

T
R

A
C

Y
C

L
IN

E
  

 
 

0-35 b 
 
 

< 10 c 

 
 
 

0-20 b 

 
 
 

0-30 b 
 
 

< 20 c 

 
 
 
 

< 40 c 

La tétracycline subit une dégradation photochimique et forme différents 
produits. Une partie de ces produits sont très solubles, ceci induit la 
stabilité de ces molécules dans les eaux de rivières. D’après Watkinson 
et al. (2007), la tétracycline est significativement éliminée de la phase 
liquide (~50 %) par absorption sur les boues urbaines. Cependant, la 
tétracycline a été souvent détectée dans les effluents des stations 
d’épuration ce qui suggère que son élimination n’est pas complète 
(Watkinson et al., 2009). 
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I.4.1. INFLUENCE DES COMPOSÉES PHARMACEUTIQUES SUR L’ACTIVITÉ 

BACTÉRIENNE 

 

Les antibiotiques peuvent être des agresseurs bactériens dans les stations d’épuration. Ils 

attaquent surtout les bactéries qui se trouvent à l’extérieur des agrégats mais les antibiotiques 

échouent lorsqu’il s’agit d’atteindre les cellules enveloppées à l’intérieur des biofilms 

(Stewart et Costerton, 2001). Cet échec de pénétration serait dû à une hétérogénéité des 

agrégats liée aux micro-environnements dans les agrégats avec des gradients de nutriments et 

des gradients d’activité physiologique des bactéries (Mah et O’Toole, 2001). Des tests avec 

des biofilms modèles ont montré la survie des bactéries au sein des agrégats, même lorsque 

l’antibiotique dépasse de cent ou mille fois la concentration inhibitrice minimale de la bactérie 

(concentration mesurée en suspension) (Ceri et al., 1999). En effet, les bactéries enveloppées 

dans les biofilms sont mille fois plus résistantes aux antibiotiques que celles dans les 

suspensions liquides (Everst, 2006). 

En présence d’une agression extérieure, les bactéries localisées à l’interface entre la 

phase liquide et l’agrégat perdent leur activité en premier. Cette perte d’activité a été mise en 

évidence par respirométrie dans le cas d’un biofilm de K. pneumoniae en présence d’un 

biocide (Huang et al., 1995). D’après Stewart (2001), dans la constitution d’un agrégat 

biologique, les bactéries auraient des fonctions différentes. Ainsi, en présence d’antibiotiques 

agissant en conditions aérobies, les bactéries localisées dans les zones aérobies des biofilms 

subissent l’attaque de l’antibiotique. Néanmoins, elles ne freinent pas la consommation de 

l’oxygène même en perdant leurs capacités de reproduction. Ceci permet la protection des 

cellules localisées au sein du biofilm. Cette organisation les aide à surmonter des situations 

catastrophiques. De cette manière, certaines cellules ont un rôle de protection pendant que 

d’autres se développent. 

Mah et O’Toole (2001) ont présenté certaines hypothèses pour expliquer les 

mécanismes qui permettent aux communautés microbiennes de surmonter les effets néfastes 

des antibiotiques. La première hypothèse suggère que la matrice polymérique extracellulaire 

(le glycocalix et d’autres constituants) forment une première barrière qui retarde ou limite la 

pénétration de l’agent antibactérien. Cependant, cette barrière n’est pas complètement 

imperméable. La deuxième hypothèse suppose une pénétration incomplète de l’antibiotique à 

l’intérieur du biofilm. A ce sujet, Stewart et Costerton (2001) considèrent plus plausible la 

désactivation des antibiotiques à la surface de biofilms que leur pénétration interrompue, dû 
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au fait que les biofilms ne sont pas des barrières impénétrables à la diffusion. La troisième 

hypothèse suggère une réponse bactérienne particulière face à la situation de stress générée 

par la présence de l’antibiotique. La réponse aux stress induit des changements 

physiologiques dans les bactéries comme un acte de protection aux agressions extérieures. 

Une réponse bactérienne implique la variation des proportions de protéines trans-

membranaires, ce qui contribue à la résistance aux antibiotiques. Cette variation de protéines 

induit la réduction de la perméabilité de la couverture cellulaire. Une autre réponse possible 

au stress est régulée par un facteur (RpoS) manifesté seulement pendant la phase stationnaire 

de croissance bactérienne (Hengge-Aronis, 1996). L’étude de Desai et al. (1998) montre que 

la résistance bactérienne aux antibiotiques est maximale dans la phase stationnaire de 

croissance. Ceci montre que le ralentissement de la croissance bactérienne contribue à la 

survie bactérienne en présence d’antibiotiques. 

 

L’acclimatation de boues à la présence de composés xénobiotiques (les toxines ou les 

médicaments) est une stratégie qui permet aux bactéries d’acquérir la capacité de dégrader ces 

types de composés. Neanmoins, la nécessité de cette période d’acclimatation indique que les 

boues ne possèdent pas la capacité de dégrader naturellement ces molécules. Chong et al. 

(2008) ont montré que des boues activées deviennent capables de dégrader un composé 

xénobiotique (l’acide 2,4 dichlorophenoxyacétique) grâce à une période d’acclimatation. La 

période d’acclimatation a consisté à exposer les bactéries au composé xénobiotique et au 

glucose. Cependant, l’étude a démontré que les bactéries perdent cette capacité de dégradation 

suite à l’absence du composé nuisible sur des périodes de longue durée. En outre, les bactéries 

ne sont pas capables de dégrader le polluant quand il est réintroduit de manière isolé. 

Certaines bactéries du consortium bactérien auraient la capacité de développer un mécanisme 

de dégradation de ces composés par une modification génétique. Les cellules ayant acquit 

cette capacité peuvent ensuite utiliser le composé xénobiotique comme un substrat (Chong, 

2009). Un exemple de ce phénomène est l’étude de Drillia et al. (2005). Dans cette étude le 

sulfamethoxazole est utilisé comme source de carbone et d’azote par les bactéries. Le 

sulfamethoxazole est à l’heure actuelle utilisé en combinaison avec le trimethoprim dû au 

développement de différentes formes de résistances bactérienne au sulfamethoxazole 

(www.medicinenet.com). Ceci peut donc expliquer la capacité des bactéries à utiliser ce 

composé comme une source d’énergie. 

Une voie de bio-transformation des composés xénobiotiques est le co-métabolisme. Elle 

consiste à faire dégrader le composé par les bactéries en même temps qu’elles métabolisent un 
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substrat qui favorise leur croissance. Cependant, la présence du polluant peut inhiber le 

métabolisme du substrat (Ely et al., 1997). Pour éviter ce phénomène, un apport périodique du 

substrat (comme nutriment) doit se réaliser afin de favoriser la production des enzymes 

(Alvarez-Cohen et Speitel, 2001). La dégradation du trichloroethylène a été possible par co-

metabolisme. Les bactéries nitrifiantes produissant des enzymes oxydases ont été capables de 

dégrader le trichloroethylène en présence d’ammonium, ce dernier étant le substrat (Alpaslan 

et Çeçen, 2005). 

 

I.4.2. INFLUENCE SUR LES PERFORMANCES DE L’ÉPURATION 

 

L’inhibition de l’activité bactérienne occasionnée par la présence de composés 

pharmaceutiques influence la dégradation de la matière organique dans les installations de 

traitement des eaux usées. La dégradation des composés pharmaceutiques dans les stations 

d’épuration varie de zéro à presque une dégradation complète. Ceci est fonction du type de 

composé à dégrader et du type de procédé qui a lieu (Hirsch et al., 1999). 

 

Selon différentes études, la présence d’antibiotiques perturbe globalement la 

nitrification. La nitrification constitue une étape du traitement des eaux à la fois importante et 

sensible aux conditions du milieu.  

Dionisi et al. (2007) ont utilisé des réacteurs batch pour l’épuration d’un effluent 

contenant du substrat synthétique et un cocktail de micropolluants constitué de 10 composés 

xénobiotiques (concentration de l’ordre du mg/L) ainsi que des métaux lourds. Ils ont observé 

qu’en présence de micropolluants, une inhibition importante de la consommation de 

l’ammonium est obtenue tandis que l’élimination de la DCO et les propriétés de décantation 

des boues sont restées invariables. En effet, la consommation de l’ammonium est seulement 

de l’ordre du 29 à 37 % en présence des micropolluants tandis que cette consommation atteint 

82 % en absence de micropolluants. La fraction de microorganismes nitrifiants diminue de 4,5 

% de VSS à 0,5 % de VSS comme résultat de la présence de micropolluants. Selon Campos et 

al. (2001), l’effet des composés pharmaceutiques sur la nitrification varie avec le type de 

substance. Ils ont étudié la stabilité d’une culture de bactéries nitrifiantes en présence de deux 

antibiotiques (chloramphenicol et oxytétracycline hydrochloride). L’oxytétracycline à 

concentrations moyennes (100-250 mg/L) inhibe à 50 % la nitrification tandis qu’à des 

concentrations plus faibles (inférieures à 100 mg/L) il n’y a pas d’effet sur la nitrification. Le 
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chloramphenicol, ne montre aucun effet négatif sur la nitrification pour des concentrations 

entre 0 – 250 mg/L. D’après Carucci et al. (2006), la ranitidine et la lincomycine montrent un 

effet significativement négatif sur la nitrification. Par contre, l’atenolol a été fortement 

éliminé de l’effluent sans aucune inhibition de la nitrification. L’étude de Louvet et al. 

(2010a) réalisée en réacteurs batch sur des boues activées des stations d’épuration, a montré 

que les taux de nitrification et d’élimination de la DCO ont diminué en présence 

d’erythromycine en fonction de l’origine des boues. Egalement, l’intégralité des flocs a été 

menacée avec désagglomération en présence de l’erythromycine. Prado et al. (2009) ont 

évalué l’influence de la tétracycline utilisant un bioréacteur à membrane pour l’épuration d’un 

effluent provenant de l’élevage de porcs. La présence de la tétracycline n’a pas eu d’effets 

significatifs sur l’élimination de la DCO ni de l’ammonium. Cependant, la désagglomération 

des boues a provoqué la diminution de la biomasse en présence de l’antibiotique. Delgado 

(2009) a étudié l’utilisation d’un bioréacteur à membrane pour le traitement d’un effluent 

contenant du cyclophosphamide et ses principaux métabolites. Il a signalé que le rendement 

d’élimination de la DCO et de l’azote restent très élevés en présence du médicament. En 

présence de ce médicament, la diminution de la biomasse a été observée sur des boues 

relativement « jeunes » de 50 jours. Néanmoins, sur des boues de 70 jours, les modifications 

observées sur la biomasse n’ont pas été significatives. 

 

La sorption de composés pharmaceutiques sur les boues activées a été évaluée comme 

un mécanisme d’épuration de la phase liquide. A ce sujet, Joss et al. (2006) ont évalué dans la 

phase soluble, le taux de dégradation de divers composés pharmaceutiques utilisant le 

coefficient d’adsorption de ces micropolluants sur les boues biologiques. En effet, ils 

proposent de classer les composés pharmaceutiques selon leur taux de dégradation. Ainsi, la 

classification faite montre que parmi les 32 composés pharmaceutiques étudiés, la plupart sont 

partiellement dégradés (15 sur 32), d’autres ne sont pas du tout dégradés (13 sur 32) et 

seulement 4 sur 32 composés ont montré une dégradation biologique supérieure à 90 %. Les 

composés qui sont les plus difficiles à dégrader sont ceux appartenant à la famille de 

macrolides et sulfonamides. De plus, l’étude a montré que la dilution des effluents réduit la 

capacité de dégradation de ces composés. En conséquence, il est recommandé que le 

traitement des effluents soit fait à la source. 

Afin d’augmenter l’élimination de composés pharmaceutiques de la phase soluble, la 

combinaison des procédés biologiques avec des procédés d’oxydation chimique est une 

option à envisager pour une bonne élimination de polluants de l’eau (Klavarioti et al., 2009). 
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D’après Bursch et al. (2003), l’élimination des perturbateurs endocriniens des eaux est 

obtenue en augmentant l’âge de boues dans le procédé de traitement biologique et en 

considérant des phases alternées d’oxydation. Gonzalez et al. (2009) proposent pour le 

traitement d’un effluent contenant du sulfamethoxazole (200 mg/L), un procédé hybride 

d’oxydation par photo-fenton avec un traitement biologique complémentaire. Le procédé 

d’oxydation est une étape préliminaire au traitement biologique (réalisé dans des réacteurs 

batch). L’effluent prétraité par oxydation contient des composés intermédiaires de 

l’antibiotique comme seule source de carbone disponible pour l’épuration biologique. Ils 

obtiennent ainsi une élimination presque totale de la DCO. Une étape anaérobie 

complémentaire permet de réduire les nitrates obtenant ainsi une élimination de l’azote.  

 

Etant donné qu’en utilisant les traitements biologiques l’élimination totale des composés 

pharmaceutiques est limitée, des procédés chimiques ont été proposés. Par exemple, 

l’adoption du procédé d’oxydation avancé peut contribuer considérablement à la dégradation 

de certains composés pharmaceutiques. L’ozonation est une voie chimique de transformation 

qui permet d’éliminer les effets pharmaceutiques des composés sur la matière organique 

(Ternes et al., 2003). Néanmoins, l’ozonation n’est pas efficace sur tous les types de 

molécules. Certaines conditions sont nécessaires telles que la présence de double liaison C-C 

et des liaisons aromatiques ou azotées. Andreozzi et al. (2005) ont montré que l’ozonation 

permet de dégrader l’amoxicilline. Cependant, différents composés intermédiaires ont été 

formés comme résultat de l’ozonation. En effet, Li et al. (2008) ont signalé que les 

métabolites formés, suite au procédé d’ozonation, sont encore plus toxiques que leurs 

molécules parents. 

 

Le procédé d’adsorption sur charbon actif a été également évalué dans différentes études 

pour l’élimination de divers micropolluants. Par exemple, Snyder et al. (2007) ont étudié 

l’adsorption sur charbon actif des 13 composés pharmaceutiques et de 7 perturbateurs 

endocriniens ainsi que d’autres micropolluants. Ils ont rapporté une élimination supérieure à 

90 % de tous les composés étudiés. 
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I.5. UTILISATION DES CULTURES FONGIQUES POUR LE TRAITEMENT DES 

EAUX USÉES 

 

Bien que les espèces fongiques possèdent une bonne capacité de dégradation de 

différents composés organiques et inorganiques des eaux usées, leur étude est fréquemment 

négligée par comparaison à l’étude de microorganismes bactériens (Gadd, 2008). La plupart 

des microorganismes fongiques sont acidophiles c’est-à-dire que leur croissance est favorisée 

à des conditions de pH acide (entre 4 et 6). A l’inverse, les pH alcalins sont nuisibles à leur 

survie. Ces espèces ne sont pas directement affectées par certaines molécules reconnues 

comme des substances toxiques pour les bactéries tels que les antibiotiques et les métaux 

lourds. Par contre, ce sont des microorganismes fortement sensibles à des températures 

élevées (supérieure à 37 °C). De plus, l’absence d’hydratation produit un stress cellulaire et 

affecte défavorablement la physiologie des cellules. La plupart des espèces fongiques 

présentes dans les eaux sont strictement aérobies et ne peuvent pas vivre en absence 

d’oxygène (Kavanagh, 2005).  

Les espèces fongiques possèdent une grande capacité de production d’enzymes liée à 

leur deux types de systèmes enzymatiques extracellulaires : un système hydrolytique qui 

produit des hydrolases responsables de la dégradation des polysaccharides, et un système 

oxydatif de dégradation des composés ligniques et phénoliques (Sánchez, 2009). L’emploi de 

cultures fongiques et de leurs enzymes pour le traitement ou l’élimination de polluants, est de 

plus en plus utilisée car elles ne représentent aucun danger pour l’environnement. C’est le cas 

par exemple du traitement des effluents, qui ont connu un grand intérêt scientifique au cours 

de ces dernières années.  

Les effluents de l’industrie papetière (production de pulpe de papier et du papier en 

général) sont caractérisés par : i) une demande biochimique et chimique importante en 

oxygène (DBO et DCO), ii) des grandes concentrations de nutriments, iii) une présence 

importante de solides en suspension, iv) une toxicité élevée, et v) une couleur permanente de 

l’eau (Pokhrel et Viraraghavan, 2004). Le traitement de ce type d’effluents peut être 

efficacement réalisé par des cultures fongiques. 

Les cultures fongiques dégradent les matériaux ligno-cellulosiques et réduisent la 

couleur des effluents par l’action de certaines enzymes synthétisées (Sakurai et al., 2001; 

Pokhrel et Viraraghavan, 2004). Par exemple, l’application de l’espèce fongique T. versicolor 

sur des effluents papetiers a permit la réduction de 68 % de la couleur et de 52 % de composés 
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lignoides (Ortega-Clemente et al., 2009). Les cultures fongiques présentent aussi des 

propriétés de biosorption responsables d’une réduction significative de la couleur des 

effluents et de la toxicité des eaux (Prigione et al. 2008, Park et al. 2007, Sakurai et al., 2001; 

Pokhrel et Viraraghavan, 2004). D’après, D’Annibale et al. (1999), les cultures fongiques 

participent non seulement à la biosorption mais aussi à la dégradation des composés 

aromatiques (principalement responsables de la couleur dans les effluents). Les cultures 

fongiques synthétisent des enzymes de type oxydases pour pouvoir dégrader les composés 

aromatiques ; ce processus de dégradation a lieu dans la matrice extracellulaire. 

L’action fongique sur les composés aromatiques a été également utilisée pour 

l’épuration des effluents d’industries de teinture (Nozaki et al., 2008). Les composés 

phénoliques, qui ont une activité antibactérienne dans l’eau, sont efficacement éliminés par 

des souches fongiques dans le cas des effluents de l’industrie alimentaire du café et de l’huile 

d’olive (D’Annibale et al., 2006). Denizli et al. (2004) ont étudié l’élimination des 

chlorophénols (phenol, o-chlorophenol, p-chlorophenol et 2,4,6-trichlorophenol) de la phase 

liquide par adsorption sur la biomasse. Ils ont déterminé une capacité d’adsorption jusqu’à 2 

mmol/g des polluants par le champignon Phanerochaete chrysosporium. 

 

Certains composés pouvant être toxiques pour les organismes procaryotes (bactéries), 

sont moins nocifs pour les organismes eucaryotes (cultures fongiques). Dans le cas des 

effluents toxiques pour les bactéries, l’utilisation de cultures fongiques peut représenter une 

alternative biologique efficace. Les cultures fongiques ont une grande capacité de tolérance 

pour les métaux lourds qui s’adsorbent sur la surface des agrégats sans que l’existence de 

cultures fongiques soit affectée (Aguilera et al., 2008).  

 

En ce qui concerne les procédés d’épuration, la nitrification, étape sensible aux 

changements environnementaux de la station, a été souvent considérée comme un procédé 

exclusivement bactérien. Cependant, d’après Guest et Smith (2002), les cultures fongiques ont 

certains avantages sur la performance de la nitrification: les cultures fongiques présentent un 

rendement de nitrification plus élevé que les bactéries et une résistance importante à 

l’inhibition du traitement de l’azote. Kurakov et Popov (1996) ont montré que les 

microorganismes fongiques complètent la nitrification dans une seule réaction et produisent 

de un à quatre fois plus de nitrates que les bactéries autotrophes. Mannan et al. (2005) ont 

observé un très bon rendement d’élimination de la DCO (environ 94 %) après deux jours de 

traitement des affluents domestiques avec le champignon Penicillium corylophilum.  
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Une autre application des cultures fongiques vise à améliorer la séparation boue/eau. 

Alam et Fakhru’l-Razi (2003) ont examiné la décantation et déshydratation des boues 

urbaines en les traitant avec deux cultures fongiques (Aspergillus niger et Penicillium 

corylophilum). Des solides facilement décantables (80 % de la quantité de solides totaux) ont 

été formés avec des champignons tandis que les boues sans traitement fongique ne 

contiennent que 5% de solides décantables. Ainsi, la boue traitée par des cultures fongiques a 

des meilleures caractéristiques de déshydratation. Une application récente des cultures 

fongiques pour la réduction des boues est le procédé breveté MyCET® (Nicaud, 2008) qui, à 

température et pression ambiante et sans ajout de produits chimiques permet d’obtenir une 

réduction de plus de 30 % de la boue (selon le fabricant).  

 

La production des EPS est aussi une propriété naturelle de cultures fongiques. Les 

polysaccharides sont amplement produits par les cultures fongiques. De ce fait, certaines 

études visent à maximiser la production de polysaccharides avec des finalités commerciales 

(Forabosco et al., 2006). Les polysaccharides ayant des caractéristiques adhésives présentent 

différentes applications dans le domaine pharmaceutique et alimentaire (Sutherland, 1996).  

Les enzymes constituent également un composant important des substances fongiques 

extracellulaires excrétées. Dans les applications de traitement de l’eau, les peroxydases 

fongiques extracellulaires (peroxydase de lignine, peroxydase de manganèse) et les laccases 

fongiques sont les deux classes principales d'enzymes évaluées pour l’élimination des 

composés phénoliques toxiques des eaux usées industrielles et pour la dégradation des 

xénobiotiques persistants (Ikehata et al., 2004). Wen et al. (2010) utilisent l’enzyme 

peroxidase de manganèse produite par le champignon Phanerochaete chrysosporium comme 

un biocatalyseur dans la dégradation de la tétracycline et l’oxytétracycline. Ils traitent des 

effluents contenant 50 mg/L de chaque antibiotique et ils atteignent des pourcentages de 

dégradation de 72 % pour la tétracycline et 84 % pour l’oxytétracycline sur une période de 4 

heures. D’Souza et al. (2006) ont utilisé une espèce fongique marine pour la décoloration des 

effluents de l’industrie textile. Les résultats montrent une décoloration totale des effluents 

industriels et une décoloration quasi totale des mélanges aqueux de neuf teintures différentes. 

L’enzyme majoritaire impliquée dans le processus de décoloration était la laccase. 

L’adsorption de métaux lourds sur les agrégats fongiques est attribuée à la présence des EPS. 

La quantité d’EPS augmente avec l’augmentation de la concentration de métaux lourds dans 

la liqueur par un mécanisme de protection semblable à celui de bactéries en présence de stress 

(Aguilera et al. 2008). Papinutti (2010) a étudié la production des EPS de cultures fongiques 
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provenant du bois. Il a constaté une relation inverse entre la quantité de biomasse et la 

production des EPS. En effet, ils ont noté une augmentation des EPS tandis que le nombre de 

cellules diminue. Cette corrélation a été également vérifiée par Aguilera et al. (2008) dans le 

cas de biofilms des rivières formés par des cultures fongiques. Ils ont déterminé que le 

constituant majeur des EPS sont les polysaccharides. Papinutti (2010) suggère que la 

production des EPS par les cultures fongiques est associée avec le mécanisme de protection 

contre la dessiccation. 

 

Dans cette thèse, l’étude des cultures fongiques a été suscité d’une part, par la 

production des EPS, acteurs de la structuration des flocs, et d’autre part, par l’observation 

empirique de l’amélioration de la décantation avec l’ajout d’additifs fongiques dans une 

papeterie. 

 

I.6. SUIVI DU FONCTIONNEMENT D’UNE STATION DE TRAITEMENT DES 

EAUX USÉES 

 

Une station d’épuration est soumise à des contraintes de normativité qui veillent à 

contrôler la qualité des effluents. De ce fait, la station doit maintenir une bonne performance 

du procédé de traitement avec une qualité satisfaisante de l’effluent. Pour cela, le suivi et le 

contrôle permanent et automatique des paramètres essentiels à chaque étape du procédé est 

nécessaire (Dégremont, 2005).  

Puisque la station regroupe un ensemble de procédés de différents types (physiques, 

physico-chimiques et biologiques), plusieurs paramètres nécessitent d’être mesurés le long du 

procédé de traitement des eaux et suivis temporellement (Metcalf et Eddy, 2003). Ces 

paramètres sont : des paramètres physiques (concentration de solides, turbidité, couleur, 

adsorption, température, conductivité, densité, pH et débits entre autre), des paramètres 

physico-chimiques (alcalinité, demande chimique en oxygène (DCO), carbone organique total 

(COT), concentration en oxygène dissous, phosphore, ammonium, nitrates et nitrites, sulfures, 

huiles et graisses) et des paramètres biologiques (demande bio-chimique en oxygène (DBO5), 

mesures de microorganismes pathogènes, indicateurs biologiques, identification de 

microorganismes (bactéries, virus) et test de toxicité biologique, entre autres). 

Ces paramètres subissent des fluctuations selon la qualité de l’affluent. Ces fluctuations 

peuvent être de plusieurs sortes : fluctuations ponctuelles ou instantanées : polluants 
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indésirables arrivant à la station d’épuration; fluctuations horaires : pics dans les heures du 

matin de concentrations des molécules pharmaceutiques et de leurs métabolites dans les 

stations d’épuration des eaux urbaines; fluctuations journalières ou mensuelles : dans les 

stations d’épuration de papeteries, les pics de concentration des différents polluants dépendent 

de l’élaboration journalière ou mensuelle du produit final de la papeterie (réactifs et procédés 

différents peuvent être impliqués) (Lacorte et al., 2003) ; fluctuations saisonnières : la 

diminution de la température de la liqueur du réacteur biologique en hiver influence 

négativement la performance du traitement. Les dysfonctionnements biologiques (e.g. le 

développement excessif des bactéries filamenteuses) des stations d’épuration se rajoutent à la 

variabilité du système. 

 

L’ensemble de ces fluctuations engendre une instabilité permanente du procédé et rend 

plus difficile l’obtention d’une qualité constante de l’effluent dans le temps. Le système de 

contrôle doit être dynamique avec une détection rapide de toute déviation ou anomalie pour 

pouvoir corriger ou modifier à temps des consignes ou des fonctionnements d’équipements 

(Metcalf et Eddy,.2003). Des mesures en ligne de différents paramètres opérationnels à 

manipuler (température, pH, débits, concentration en oxygène dissous) et des mesures 

quotidiennes de paramètres de suivi (DCO, MES, azote ammoniacale, entre autre) doivent 

être effectuées pour contrôler la qualité de l’eau traitée. L’enregistrement de mesures 

engendre une quantité considérable d’informations qui nécessitent d’être analysées afin de 

caractériser et de décrire les conditions qui gouvernent le système.  

 

D’après Sanchez et al. (1996), le suivi et le contrôle d’un système de traitement des eaux 

peuvent uniquement être réalisés par une approche multi-disciplinaire incluant : 

- le monitoring (suivi quantitatif et qualitatif de paramètres réalisé en continu), 

- le contrôle (conservation de la valeur d’une variable en réduisant les coûts d’opération), 

- la connaissance expérimentale (recueil d’un savoir-faire spécifique à une station), 

- l’expertise (évaluation d’un expert dans le domaine), 

- la modélisation (assemblage des lois mathématiques et des équations pour simuler les 

différents procédés). 

 

L’approche appliquée dans cette thèse pour le suivi du fonctionnement de trois stations 

d’épuration de papeteries, commence par l’analyse des données collectées. La base de 

données est une source précieuse d’information qui caractérise le système soumis à des 
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conditions particulières. La connaissance expérimentale du système est obtenue par l’analyse 

statistique de données et par l’identification du comportement de chaque variable. Ainsi, la 

dynamique du procédé a été identifiée et les variables influençant la qualité de l’effluent ont 

été distinguées.  

 

I.6.1. ANALYSE STATISTIQUE DE DONNÉES 

 

La statistique permet le traitement de données et l’analyse statistique de données 

cherche à identifier et à décrire les caractéristiques et les tendances de variables. L’analyse 

statistique consiste essentiellement à l’étude de la variabilité (dispersion des variables dans un 

système). Ces deux outils sont particulièrement adoptés dans des systèmes présentant un 

nombre très important de données. C’est ce qui sera le cas dans cette étude notamment pour la 

compréhension et l’inter-comparaison du fonctionnement des différentes stations de 

traitement des eaux. 

 

Voici quelques exemples d’application de l’analyse statistique de données sur des 

procédés de traitement des eaux usées. Afin de décrire la performance de la décantation de 

boues d’un réacteur batch séquentiel, Ng et al. (2000) ont évalué statistiquement les données 

des mesures opérationnelles. L’étude comporte deux phases : « la phase de diagnostic » où les 

corrélations entre les variables du procédé ont été établies et, « la phase d’analyse » dans 

laquelle l’indice de Mohlman (paramètre permettant l’estimation de la décantation) est décrit 

par des expressions mathématiques en fonction des autres variables mesurées dans le procédé. 

Ils ont montré que l’indice de Mohlman était fonction de la DCO (demande chimique en 

oxygène) de l’affluent, de la quantité de biomasse, du ratio nutriments/biomasse, du pH et du 

flux d’air dans le bassin biologique. Mujunen et al. (1998) ont étudié les données recueillies 

dans des stations d’épuration de papeteries. Ils ont utilisé la méthode statistique des moindres 

carrés pour déterminer les paramètres opérationnels influençant la décantation, l’élimination 

de la DCO et de l’azote total. Ils ont noté qu’une augmentation de la quantité de bactéries 

filamenteuses (préjudiciable à la décantation), est liée à la diminution de la concentration 

d’oxygène dissous dans le bassin biologique et aux changements de la DCO de l’affluent. Les 

problèmes de « bulking » ont été liés à un faible ratio nutriments/biomasse dans le bassin 

biologique. Ils ont aussi constaté que les nutriments (azote et phosphore) ont un rôle 

important dans l’élimination de la DCO et de l’azote total. 
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Parmi les différentes techniques statistiques d’analyse des données, l’analyse en 

composantes principales (ACP) est utilisée car elle présente l’avantage de réduire la 

dimensionnalité et la colinéarité des données. La réduction de la dimensionnalité permet de 

résoudre l’inconvénient du traitement des magnitudes et des unités apportées par les diverses 

variables traitées. La redondance entre les données est limitée par la réduction de la 

colinéarité (Aguado et Rosen, 2008 ; Kourti et al., 1996). Dans la méthode ACP, la 

compression de l’information et la réduction de la dimensionnalité d’une base de données sont 

obtenues par le calcul des variables latentes. Chaque variable latente est une combinaison 

linéaire des variables de départ. Ces variables latentes sont calculées afin de conserver la plus 

grande part de la variabilité du système. Dans le nouvel espace créé, la force de la corrélation 

entre variables est évaluée par le coefficient de corrélation. Une matrice de corrélation 

présente les coefficients calculés pour tout le système. Les données sont regroupées sous 

forme d’un tableau. Ce tableau présente les variables qui sont des individus ayant un même 

caractère ainsi que les observations qui correspondent aux valeurs d’une variable décrivant 

une évolution.  

L’ACP fournit également une représentation graphique de ces corrélations établies entre 

variables (l’interprétation de résultats devenant ainsi plus simple). Des plans bidimensionnels 

(cercle de corrélation) illustrent la variabilité du système par la localisation de variables 

pouvant avoir une contribution majeure ou faible dans le système (figure I.13). Ainsi les 

variables qui contribuent plus fortement à la variabilité du système sont localisées prés du 

bord du cercle, contrairement aux variables qui ne sont pas expliquées par le système et qui se 

situent près du centre. Les variables qui évoluent de la même manière (variables corrélées) 

sont proches entre elles. Les variables qui se corrèlent négativement forment un angle de 180° 

et celles qui sont indépendantes entre elles forment un angle droit. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



CHAPITRE I.  SYNTHESE  BIBLIOGRAPHIQUE   

 71

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure I.13. Cercle de corrélation représentant les liaisons entre les variables. 
Corrélation positive : variables 2 et 3 ; corrélation négative : variables 1 et 4 ; indépendance entre 
variables 1 et 5. La variable 6 n’est pas décrite dans la variabilité du système. 

 

 

De cette manière les liaisons existantes entre les variables sont identifiées. Ceci permet 

de retrouver des comportements qui vont servir à comprendre le fonctionnement du système. 

Une fois accomplie cette « phase de diagnostic », la « phase d’analyse » permet la description 

de variables à travers des expressions mathématiques. Pour des raisons de simple utilisation 

dans les stations d’épuration, lors de cette thèse, la description mathématique a été limitée à 

des expressions simples : régressions multiples de type linéaire et de type exponentiel de 

deuxième degré. 

 

Expression linéaire multiple :            (Eq. I.8) 

Expression polynomiale de 2ème degré :           (Eq. I.9) 

 

Par cette démarche, une description empirique basée sur les mesures technologiques 

enregistrées, reflète les caractéristiques du système à des conditions données. Cette méthode a 

des potentialités stratégiques pour la maîtrise du fonctionnement d’une station d’épuration. La 

méthode permet de répertorier les différentes situations d’opération dans la station d’épuration 

et de les décrire par des expressions mathématiques pour une meilleure compréhension du 

procédé. Ceci permet de visionner les corrections nécessaires pour éviter des 

disfonctionnements à la station. 
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I.7. CONCLUSIONS 

 

Le traitement des eaux usées par voie biologique fait l’objet de recherches continues 

afin d’optimiser les procédés en déterminant les meilleures conditions favorisant l’élimination 

des polluants. Une partie d’études s’intéresse à l’activité des microorganismes lors de la 

dégradation de la matière organique. Plusieurs thématiques sont abordées par les scientifiques, 

entre autres, (i) la présence de molécules xénobiotiques et leur incidence sur l’activité 

microbienne ; (ii) l’influence des paramètres opérationnelles sur les caractéristiques des 

agrégats microbiens et sur les performances de l’épuration ; (iii) la séparation de la biomasse 

de l’eau épurée. Des nombreuses études ont montré que les EPS sont produits naturellement 

par les microorganismes, reflètent leur comportement et déterminent la structure des agrégats 

biologiques et leur propriétés. Notre travail de thèse s’inscrit dans ce contexte de recherche 

dont ce chapitre a fait un état de l’art. 

 

La présence des composés xénobiotiques en différents points du cycle de l’eau 

(notamment dans les effluents urbains et les eaux de surfaces) a été clairement démontré. 

Différentes techniques pour leur élimination et/ou transformation dans les eaux usées ont été 

étudiées et proposées. Cependant, l’influence des xénobiotiques sur le comportement 

microbien n’a pas été encore suffisamment approfondie. Le présent travail vise à apporter des 

nouvelles connaissances sur la sensibilité de la biomasse à la présence de deux types de 

molécules pharmaceutiques, notamment à travers l’étude des EPS. 

 

Les résultats des investigations menées jusqu’ici sur la décantation des boues et 

l’implication des EPS sont controversés. Certains résultats démontrent que c’est la nature 

chimique des EPS qui détermine les caractéristiques de décantation des boues. D’autres 

résultats, par contre, montrent que la quantité des EPS est le facteur le plus important dans la 

décantation des boues. D’autres études encore révèlent qu’aucun de deux facteurs (nature et 

quantité des EPS) n’a d’influence significative sur la décantation des boues. Il s’agit donc 

d’un terrain d’investigation complexe dû au fait que chacune des études n’a pas été réalisée 

dans les mêmes conditions. De plus, la décantation des boues est déterminée par de multiples 

paramètres qui varient en même temps (l’agrégation de la biomasse, les liaisons avec les 

cations, les conditions hydrodynamiques…), ce qui pourrait expliquer la divergence sur les 

résultats.  
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Notre étude vise à prendre en compte d’une part, tous les paramètres enregistrés sur la 

station d’épuration et, d’autre part, l’analyse physico-chimique des boues et notamment des 

EPS. Dans le cas d’une mauvaise décantation récurrente des boues, nous envisageons 

d’étudier également le phénomène d’amélioration de la décantation par l’ajout de cultures 

fongiques.  
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II.1. PROVENANCE DES ÉCHANTILLONS 

 

Toutes nos études ont été réalisées sur des boues réelles provenant de stations 

d’épuration/réseaux d’assainissement. Les boues des stations d’épuration des eaux urbaines 

ont été étudiées dans un contexte d’exposition aux molécules pharmaceutiques. Les boues 

provenant des stations d’épuration industrielles des papeteries ont servi à l’étude de la 

décantation et à l’évaluation du procédé de traitement. 

 

II.1.1. EAUX USÉES URBAINES 

 

Les boues urbaines ont été utilisées dans la réalisation des études suivantes : 

a) Pour évaluer l’impact de l’agent anticancéreux (le cyclophosphamide) sur la 

biomasse, nous avons utilisé des boues biologiques alimentées par les eaux urbaines 

du réseau d’assainissement de la commune de Brax. L’étude a été réalisée en 

bioréacteur à membrane.  

a) Dans l’étude de l’impact des antibiotiques sur la biomasse, nous avons utilisé des 

boues prélevées dans deux stations d’épuration : la station d’épuration des eaux 

urbaines d’Epinal-Golbey et celle de Nancy-maxéville. Ces deux stations 

d’épuration utilisent le procédé à boues activées. L’étude a été réalisée en réacteur 

batch.  

 

Réseaux d’assainissement des eaux urbaines de Brax 

L’eau résiduaire urbaine utilisée pour l’alimentation des bioréacteurs à membrane lors 

de deux campagnes expérimentales provenait du réseau d’assainissement des eaux urbaines 

de Brax. L’eau prélevée a été enrichie avec une solution contenant du Viandox ®. 

L’utilisation de la solution de Viandox ® a permis d’ajuster la concentration en DCO de 

l’affluent des bioréacteurs (Delgado, 2009). La caractérisation des eaux prélevées suivant la 

campagne d’expériences est présentée dans le tableau II.1. 
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Tableau II.1. Concentrations moyennes en DCO, MES et azote de l’eau résiduaire de Brax durant les 
campagnes expérimentales [Delgado, 2009]. 

 

 

Station d’épuration d’Epinal-Golbey 

 

La station d’épuration d’Epinal-Golbey (figure II.1) a été dimensionnée pour 80 000 éq. 

habitant mais à l’heure actuelle, elle reçoit une charge journalière correspondant à 55 000 éq. 

habitant. Elle traite des eaux urbaines et des eaux issues d’une charcuterie industrielle. Le 

tableau II.2 montre les valeurs moyennes des paramètres caractérisant l’affluent à la station 

durant la période de prélèvements.  

Après le traitement primaire habituel de dégrillage, dessablage et dégraissage; le 

traitement biologique de l’eau est réalisé dans un bassin rectangulaire constitué de deux lignes 

de traitement (carrousels) opérant en parallèle. Chaque ligne comporte un bassin d’aération de 

5 000 m3 et un clarificateur de 31 m de diamètre. Les bassins d’aération permettent à la fois 

l’élimination du carbone et l’élimination de l’azote ; l’élimination de l’azote est réalisée grâce 

à des cycles alternés d’aération (1 à 3 h) et d’anoxie (2 à 3 h) effectués en fonction du 

potentiel redox. L’aération dans chaque bassin est assurée par des diffuseurs d’air et des 

agitateurs. L’élimination du phosphore est réalisée dans le même bassin par précipitation 

physico-chimique. Il s’agit du procédé classique à boues activées avec recirculation d’une 

partie des boues décantées. Le débit de recirculation des boues décantées vers le bassin 

biologique représente 100 % du débit d’eau d’entrée du bassin. Le temps de séjour des boues 

dans le bassin biologique est de 10 à 15 jours. 

Les boues en excès sont épaissies par flottation et conditionnées par du chlorure ferrique 

et Ca(OH)2. La boue épaissie résultante est pressée dans un filtre presse pour obtenir une pâte 

plus facile à transporter ; l’eau enlevée dans cette étape est recyclée pour être traitée dans le 

procédé biologique. 

Les boues prélevées pour nos expériences en réacteur batch, provenaient du circuit de 

recirculation des boues du décanteur secondaire vers le bassin biologique. Ces boues épaisses 

Paramètre Durant la campagne I Durant la campagne II 

DCO totale (mg/L) 205 ± 115 405 ± 355 

MES (mg/L) 175 ± 115 395 ± 380 

Azote soluble (mg/L) 43 ± 16 50 ± 16 
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ont été diluées par de l’eau prélevée à la sortie du dessableur (entrée traitement biologique). 

Cette dilution a permis d’obtenir une concentration en MES similaire à celle de la boue du 

bassin biologique. L’élimination de polluants contenus dans l’eau usée de dilution a été suivi. 

 

 

Tableau II.2. Concentrations moyennes des paramètres caractérisant l’affluent à la station d’Epinal-
Golbey 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure II.1. Plan de la station d’épuration d’Epinal-Golbey 
1. Bassin biologique, 2. Réservoir eaux d’orage, 3. Prétraitement, 4. Conditionnement des boues, 5. 
Traitement tertiaire (phosphore), 6. Clarificateurs, 7. Décanteur primaire (non utilisé). 
 

Paramètre Valeurs moyenne 

Débit d’entrée 20 000 m3/j 

DBO5 104 mg/L 

DCO 210 mg/L 

MES 120 mg/L 

N-NH4 20 mg/L 

NTK 27 mg/L 

Phosphore total 3,4 mg/L 
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Station d’épuration de Nancy-Maxeville 

 

La station d’épuration traite deux types d’effluents : des effluents urbains provenant des 

vingt communes de la communauté urbaine du Grand Nancy (340 000 éq. habitant) et des 

effluents industriels provenant des brasseries de Champigneulles (310 000 éq. habitant). La 

figure II.2 présente le plan général de la station. L’arrivée des eaux usées à la station est 

séparée selon leur origine. Les eaux usées urbaines (tableau II.3) subissent un traitement 

primaire traditionnel (dessablage, déshuilage et décantation lamellaire), elles sont ensuite 

dirigées vers le traitement secondaire. D’autre part, les effluents industriels arrivant à la 

station sont traités d’abord par de l’oxygène pur, ils rejoignent ensuite le traitement 

secondaire. Le traitement secondaire, bien qu’identique pour les deux types d’effluents, est 

réalisé de manière séparée pour chaque effluent. Le traitement secondaire a subi des 

variations récentes. Actuellement, la première étape du traitement secondaire consiste en un 

traitement aéré des effluents au lieu d’un traitement anoxie. Ensuite, les effluents sont 

envoyés dans un réacteur biologique (Biolift ®) qui est un bassin aéré constitué des plusieurs 

cellules : 18 cellules pour la filière des eaux urbaines et 14 cellules pour la filière des eaux 

industrielles. Chaque cellule (170 m3) est un réacteur à lit de sable fluidisé, les grains de sable 

de faible granulométrie sont maintenus en suspension par un flux hydraulique crée par la 

recirculation interne dans la cellule. Ces grains de sable servent de support pour le 

développement du biofilm bactérien composé de bactéries autotrophes et hétérotrophes. Du 

fait des fortes contraintes de cisaillement rencontrées dans le Biolift ®, une partie du biofilm 

se détache et des bactéries plus ou moins libres peuvent se retrouver en suspension. Le 

dégazeur/dessableur permet la récupération des sables pour la recirculation. Compte tenu du 

dégazeur et du passage dans le clarificateur, les flocs se reconstituent. La surface spécifique 

de fixation sur sable est estimée entre 900 et 1800 m2/m3 de réacteur. En présence d’oxygène 

la nitrification est assurée dans le Biolift ®.  

Après le passage par le Biolift ®, l’effluent est dirigé vers les bassins d’anoxie « aval » 

où la dénitrification a lieu. Du méthanol est rajouté à l’entrée du bassin anoxie pour enrichir 

la liqueur en carbone facilement assimilable par les bactéries. Ensuite, la liqueur mixte est 

décantée dans les clarificateurs. Une partie de la boue décantée est recyclée vers le premier 

bassin aéré et l’autre partie de la boue est dirigée vers l’étape d’épaississement. A la sortie des 

clarificateurs, un traitement physico-chimique permettant d’éliminer les phosphates, est 

appliqué à l’eau épurée avant que celle-ci ne soit rejetée à la Meurthe.  
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Pour l’examen de l’impact de différents antibiotiques sur la biomasse, nous avons utilisé 

les boues prélevées dans le circuit de recirculation à la sortie du clarificateur. Ces boues ont 

été diluées avec l’eau usée du dessableur de la filière eau urbaine. 

 

Tableau II.3. Concentrations moyennes des paramètres caractérisant l’affluent à la station de Nancy-
Maxeville 

Paramètre Valeurs moyennes 
filière eau urbaine 

Débit d’entrée 100 000 m3/j 

DCO 100 – 400 mg/L 

DBO5 40 – 200 mg/L 

MES 40 - 200 mg/L 

NTK 10 - 30 mg/L 

Phosphore total ~ 10 mg/L 

 

 

Figure II.2. Plan de la station d’épuration de Nancy-Maxeville 
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II.1.2. STATIONS D’ÉPURATION DES EAUX INDUSTRIELLES DES 

PAPETERIES 

 

Les trois stations d’épuration de papeteries utilisent le procédé à boues activées. Pour 

des raisons de confidentialité, nous ne pouvons pas préciser les noms des stations. C’est 

pourquoi, nous allons les appelées station A, station B et station C. Ces trois stations se 

situent dans l’Est de la France.  

La caractérisation des boues de chacune de ces trois stations d’épuration a fait partie du 

diagnostic intégral du procédé de traitement. Le diagnostic comportait une première partie 

d’exploitation statistique de données pour la description du procédé, notamment de l’étape de 

décantation des boues, et une deuxième partie d’analyse physico-chimique des boues pour 

l’évaluation de l’activité bactérienne. Dans chacune des stations étudiées, les boues utilisées 

dans l’étude des EPS correspondent à des boues biologiques prélevées dans le bassin 

d’aération. 

 

Station d’épuration de la papeterie A 

 

Toutes les eaux de lavage utilisées au niveau de la machine à papier et les eaux issues 

des différentes purges sont envoyées vers la station d’épuration. Le tableau II.4 présente la 

caractérisation de l’affluent de la station durant la campagne de prélèvements (du 29/01/08 au 

16/04/09) et les conditions d’opération.  

Après une première étape de dégrillage, les eaux usées sont dirigées vers le décanteur 

primaire (1900 m3) où l’élimination d’une grande partie des matières en suspension est 

réalisée par décantation. Ensuite, le traitement biologique des eaux est effectué dans un bassin 

aéré à cultures libres (cultures en suspension). Il s’agit d’un bassin circulaire (16600 m3) où 

l’apport d’air est réalisé par des diffuseurs d’air et par des agitateurs de surface (les agitateurs 

de surface servent surtout au refroidissement de la liqueur mixte du bassin). Un apport en 

acide phosphorique est assuré dans ce bassin biologique pour faciliter l’action bactérienne. Le 

bassin biologique d’aération et le clarificateur font partie d’un même dispositif général ; le 

bassin d’aération constitue la partie annulaire extérieur et le clarificateur constitue la partie 

centrale. Dans le clarificateur (5600 m3), un temps hydraulique estimé à environ 10 heures 

permet à la boue de se densifier. Une partie de la boue décantée est recirculée vers le bassin 

biologique constituant le procédé à boues activées, et l’autre partie des boues est dirigée vers 

l’étape d’épaississement. L’eau séparée de la boue par décantation est collectée par la 
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surverse du clarificateur, elle constitue l’eau épurée. Après une étape de filtration sur sable, 

une grande partie de l’eau épurée et filtrée est reutilisée dans les ateliers de l’entreprise, 

l’autre partie des eaux traitées est versée dans la rivière. Les boues décantées extraites sont 

d’abord épaissies et ensuite pressées dans un filtre à presse ; à la fin ces boues sont réutilisés 

par une briqueterie. 

 

Tableau II.4. Principales caractéristiques de l’affluent de la station A et conditions d’opération. 

Paramètre Concentration moyenne 

Débit d’entrée 12 000 ± 2000 m3/j 

MES entrée 680 ± 200 mg/L 

DCO entrée 130 ± 40 mg/L 

Temps de séjour hydraulique 40 h 

Age de boues 50 j 

 

Station d’épuration de la papeterie B 

 

Les eaux d’entrée de la station d’épuration proviennent des différents points des ateliers 

de production de pâte à papier et des machines à papier. Les eaux collectées issues des 

procédés subissent un dégrillage avant d’être envoyées à la station d’épuration. La 

caractérisation de l’affluent de la station évaluée durant la campagne de prélèvements (du 

07/02/08 au 22/04/09) ainsi que les conditions opératoires sont présentés dans le tableau II.5. 

L’affluent arrive dans un premier bassin de neutralisation prévu pour assurer le contrôle du 

pH par l’ajout de Ca(OH)2. Ensuite, l’eau est séparée des particules les plus denses dans le 

décanteur primaire (3500 m3). La surverse du décanteur primaire est dirigée vers le bassin 

tampon (5000 m3) prévu pour assurer un débit constant d’eau d’entrée à l’étape du traitement 

biologique. Suite au bassin tampon, des tours de refroidissement permettent de réduire la 

température des effluents. Le traitement biologique est un système à boues activées. Les 

boues formées suite à l’aération des effluents sont dirigées vers une étape de décantation pour 

être séparées de l’eau épurée ; ces boues décantées sont ensuite soit recirculées vers le bassin 

d’aération soit retirées du système. Le traitement biologique comporte deux lignes de 

traitement fonctionnant en parallèle. Chaque ligne a des caractéristiques particulières. En 

effet, les dispositifs d’aération, la géométrie et le volume des bassins ainsi que l’ajout des 

nutriments sont différents en fonction de la ligne. La première ligne de traitement comporte 
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un réacteur de forme rectangulaire avec un volume de 17 000 m3, l’aération dans ce bassin est 

assurée par des aérateurs de surface. La deuxième ligne de traitement comporte un réacteur de 

forme circulaire avec un volume de 22 000 m3 tandis que l’aération est réalisée par des 

diffuseurs d’air générant de fines bulles. Dans chaque ligne, un clarificateur est destiné à la 

décantation de la liqueur du bassin d’aération respectif, le temps de résidence des eaux dans 

les clarificateurs est estimé à environ 10 heures, le décanteur de la première ligne compte un 

volume de 3500 m3 et celui de la deuxième ligne 5000 m3. La surverse du clarificateur suit un 

traitement par flottation en présence d’un coagulant pour l’élimination des agrégats 

biologiques encore présents après l’étape de décantation. L’effluent est dirigé vers une étape 

de filtration sur sable et ensuite l’eau épurée est soit réutilisée dans les ateliers de l’entreprise 

soit versée dans la nature. Les boues extraites du système sont épaissies par un procédé 

physico-chimique avec l’ajout du sulfate d’aluminium et d’un polymère commercial. Les 

effluents issus de cette étape d’épaississement sont reintroduit au procédé du traitement dans 

le bassin de neutralisation. 

L’étude des EPS a été réalisée sur les boues de deux bassins d’aération (des 

caractéristiques différentes) afin de déterminer si l’activité biologique varie d’un bassin à 

l’autre ; les deux bassins reçoivent le même affluent mais les caractéristiques des effluents de 

sortie ne sont pas identiques. 

 

Tableau II.5. Principales caractéristiques de l’affluent de la station d’épuration de la papeterie B et 
conditions d’opération. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Paramètre Concentration moyenne 

Débit d’entrée 18 000 ± 4 000 m3/j 

MES entrée 4 000 ± 800 mg/L 

DBO5 entrée 800 ± 100 mg/L 

DCO entrée 4 000 ± 600 mg/L 

Temps de séjour hydraulique Ligne 1 : ~ 3 j 
Ligne 2 : ~ 3 j 

Age de boues ~ 40 j 
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Station d’épuration de la papeterie C 

 

Le tableau II.6 présente la caractérisation des affluents de la station d’épuration ainsi 

que les conditions opératoires durant la période d’échantillonnage (du 18/03/08 au 20/04/09). 

Un premier bassin de stockage (3000 m3) assure un débit constant des effluents dans la station 

d’épuration quand le débit d’entrée est supérieur au débit moyen (par exemple, lors d’un 

lavage de la machine à papier). La première étape du traitement des affluents est le 

prétraitement traditionnel de dégrillage, dessablage et dégraissage. Ensuite, les eaux issues 

des procédés sont dirigées vers le décanteur primaire (300 m3) pour l’élimination d’une 

grande partie des matières en suspension. Les boues décantées produites à cet stade sont 

envoyées vers l’étape d’épaississement. La phase liquide obtenue par la surverse du décanteur 

primaire est envoyée vers le traitement secondaire. Quand la température de l’effluent est 

supérieure à 30°C, l’effluent passe par des tours de refroidissement avant le traitement 

secondaire. L’eau partiellement éliminée des matières en suspension va ensuite subir le 

traitement secondaire (traitement biologique). Le traitement biologique a lieu dans un bassin 

aéré (3000 m3) qui comporte 4 sections. L’effluent circule de manière continue de la section 1 

à la section 4. Les trois premières sections sont équipées chacune avec un aérateur de surface 

qui assure l’aération de la liqueur. La dernière section sans agitateur simule une étape anoxie. 

Ensuite, dans le clarificateur, la séparation entre les boues et l’eau épurée s’effectue par 

décantation. Une partie de l’eau obtenue de la surverse du clarificateur est versée dans la 

rivière et l’autre partie est réutilisée dans les différents ateliers de l’entreprise. Les boues 

biologiques formées sont soit recirculées soit envoyées vers une étape d’épaississement pour 

ensuite être valorisées en compost. 

 

Tableau II.6. Principales caractéristiques de l’affluent de la station d’épuration de la papeterie B et 
conditions d’opération. 
 

 

 

 

 

 

 

 

Paramètre Concentration moyenne 

Débit d’entrée 4500 ± 500 m3/j 

MES entrée 1300 ± 1200 mg/L 

DCO entrée 1700 ± 1000 mg/L 

Temps de séjour hydraulique 18 h 

Age de boues < 3 j 
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II.1.3. INSTALLATIONS UTILISÉES  

 

Cette section décrira le mode opératoire et les caractéristiques des différents réacteurs 

utilisés : bioréacteur à membranes, réacteur batch et installation pilote à boues activées. 

 

II.1.3.1. Bioréacteur à membranes 

 

Les bioréacteurs à membrane ont été utilisés lors de l’évaluation de l’impact de l’agent 

anticancéreux (le cyclophosphamide). L’étude a été effectuée en collaboration avec le 

Laboratoire de Génie Chimique (LGC) de Toulouse. Le fonctionnement des réacteurs entre 

dans le cadre de la thèse de Delgado (2009) et l’analyse des EPS des boues issues de ce 

traitement a été réalisée dans le cadre de la présente thèse. 

Deux bioréacteurs à membrane externe (figure II.3) avec des caractéristiques identiques 

ont fonctionné en parallèle. Ces bioréacteurs opéraient pendant des longues durées, la 

première campagne expérimentale a compté 160 jours pendant lesquels les réacteurs ont 

fonctionné en continu et la deuxième campagne, 223 jours.  

Les bioréacteurs ont été ensemencés par des boues activées provenant d’une station 

d’épuration. L’alimentation en continue des réacteurs a été réalisée par des eaux usées 

provenant du réseaux d’assainissement des eaux urbaines de Brax, eaux qui ont été enrichies 

par du Viandox ®. L’ajout du Viandox ® a permis de travailler avec une concentration en 

DCO suffisante pour un développement rapide de la biomasse. Un des bioréacteurs contenait 

le cocktail pharmaceutique : le cyclophosphamide et ses principaux métabolites . Il s’agit des 

principaux métabolites générés par le métabolisme humain lors de l’ingestion du 

cyclophosphamide durant les traitements anticancéreux. Les proportions utilisées du 

cyclophosphamide et de ses métabolites ont respecté la stœchiométrie de ce qui peut être 

excréter par les urines. L’autre bioréacteur en l’absence du cocktail a servi de contrôle.  

Un bac de stockage avec une pompe fonctionnant à débit constant ont assuré 

l’alimentation en parallèle en eaux usées de deux bioréacteurs. De manière séparée, une autre 

pompe a apportée en continu le Viandox ®. L’ajout du cocktail pharmaceutique a été réalisé 

selon les concentrations données dans la littérature pour 5 µg/L de cyclophosphamide 

(tableau II.7).  

La cuve (20 L) qui contenait la liqueur biologique a été équipée d’un agitateur pour le 

mélange complet du contenu. Différentes électrodes placées à l’intérieur de la cuve ont servi à 

contrôler le niveau de la liqueur mixte et la concentration en oxygène dissous ainsi qu’à 
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mesurer la température et le pH. Les cycles d’aération ont été contrôlés à l’aide d’une 

minuterie. La membrane (Membralox ®) est placée à l’extérieur de la cuve. La filtration de la 

membrane était réalisée de l’intérieur vers l’extérieur. La taille des pores de la membrane était 

de 0,1 µm (Pall Exekia, France). La vitesse tangentielle le long de la membrane a été 

contrôlée par la pompe d’injection de la liqueur. La pression transmembranaire a été suivie et 

enregistrée à l’aide du logiciel DasyLab. La différence de pression entre l’entrée et la sortie 

du module membrane a été établie grâce à des capteurs de pression et des manomètres. Se 

référer à Delgado (2009) pour plus de détails.  

L’étude des EPS a été réalisée sur des boues issues de deux bioréacteurs. La liqueur 

mixte prélevée dans la cuve d’aération a été centrifugée pour séparer les boues épaissies et le 

surnageant. Les boues épaissies ont servi à l’analyse des EPS liés dans les flocs et le 

surnageant à servi à l’analyse des substances solubles. Les substances solubles contenues 

dans les perméats (après filtration par la membrane) ont été également analysés. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure II.3. Schéma du bioréacteur à membrane externe. [Repris de Delgado (2009)]. 
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Tableau II.7. Composition du cocktail pharmaceutique ajouté à un des bioréacteurs [Delgado, 2009] 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

II.1.3.2. Réacteur batch 

 

Quatre réacteurs fonctionnant en parallèle (figure II.4) ont été utilisés pour l’étude de 

l’impact des différents antibiotiques sur la biomasse. L’étude a été réalisée en collaboration 

avec le Laboratoire Réactions et Génie des Procédés (LRGP de Nancy). Le fonctionnement 

des réacteurs batch entre dans le cadre de la thèse de Louvet (2010b). L’étude des EPS des 

boues exposées aux différents antibiotiques a été réalisée dans le cadre de la présente thèse au 

Laboratoire Environnement et Minéralurgie (LEM) de Nancy. 

La durée du fonctionnement des réacteurs batch a été fixée à 24 h, pendant cette période 

aucun ajout supplémentaire de nutriments a été réalisé. Au début de l’expérience, les 

réacteurs ont été chargés avec de la boue épaisse (provenant du circuit de recirculation des 

boues biologiques de la station d’épuration) et avec de l’eau usée d’entrée de la station. Cette 

dilution des boues épaisses a été réalisée afin d’évaluer la capacité de la biomasse à éliminer 

les polluants contenus dans l’eau d’entrée de la station. 1 L des boues épaisses a été diluée 

avec 2 L d’eau d’entrée de la station. Cette dilution des boues épaisses permet d’obtenir une 

liqueur mixte de concentration similaire à celle du bassin biologique. Pendant la durée du 

fonctionnement des réacteurs, seule une quantité minime de liqueur mixte a été prélevée 

chaque heure pour mesurer la concentration en DCO et en ammonium. L’étude des EPS 

(substances solubles et EPS liés) a été réalisée sur la liqueur mixte prélevée avant et après la 

culture de 24 h dans les réacteurs batch.  

Le volume de chaque réacteur était de 4 L. L’aération de la liqueur contenue dans les 

réacteurs a été assurée pendant toute la durée de l’expérience par un diffuseur d’air placé au 

fond de chaque réacteur. Ce système d’aération a permis également une bonne agitation de la 

Composé Concentration moyenne 

Cyclophosphamide  5000 ng/L  

Moutarde phosphoramide 8883 ng/L 

Acroléine 2250 ng/L 

Deschloroethylcyclophosphamide 1667 ng/L 

4-Ketocyclophosphamide 580 ng/L 

Moutarde norazotée 517 ng/L 
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liqueur. Pour chaque expérience, un réacteur sans antibiotique a servi de témoin. Dans les 

trois autres réacteurs, l’antibiotique étudié a été rajouté. L’intervalle de concentration 

d’antibiotiques étudié va de 0,1 à 20 mg/L. Les concentrations d’antibiotiques sont du même 

ordre de grandeur que la concentration des effluents des industries pharmaceutiques (Larsson 

et al., 2007; Li et al., 2008). Cependant, ces concentrations sont plus élevées que celles des 

rejets urbains.  

Cette étude réalisée sur des boues réelles des stations d’épuration des eaux urbaines a 

permis d’évaluer la réponse bactérienne sous des conditions de choc générées par la présence 

d’antibiotiques. De ce fait, aucune acclimatation préalable de la boue n’a été réalisée. 

 

 

 

 

 

 

 

Figure II.4. Réacteurs batch de 4 L utilisés dans l’expérimentation avec les antibiotiques. 

 

II.2. CARACTÉRISATION DES BOUES BIOLOGIQUES 

 

II.2.1. CARACTÉRISATION PHYSICO-CHIMIQUE 

 

Les boues utilisées lors de nos expériences ont été caractérisées en termes de matières 

sèches (MS), matières en suspension (MES), matières volatiles en suspension (MVS), volume 

de boue décantée, indice de décantation de Mohlman (SVI) et taille de floc.  

Les MS, MES et MVS ont été déterminées selon les méthodes normalisées (APHA et al. 

(2005) « Standard methods 2540 G :  total, fixed and volatile solids in solid and semisolid 

samples »). Pour la mesure des matières sèches, les échantillons prélevés ont été disposés 

dans un creuset et ont subi un séchage en four à 105°C jusqu’à stabilisation du poids. Pour la 

mesure des matières en suspension, les échantillons ont d’abord été centrifugés à une vitesse 

de 4500 g ensuite ils ont subi un chauffage à 105°C jusqu’à stabilisation du poids. 
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Les paramètres de décantation (volume de boues décantées et indice de Mohlman) ont 

été mesurés suivant le protocole de méthodes normalisées 2710 D « Test of sludge : sludge 

volume index (APHA et al., 2005) ». Le volume de boue décantée a été obtenu par la lecture, 

dans une éprouvette de 1 L, du voile de boue décantée ; cette lecture est reportée en mL de 

boue décantée par L d’échantillon. Pour obtenir l’index de Mohlman (SVI), le volume de 

boue décantée a été divisé par la concentration en MES de l’échantillon. 

La distribution de taille des flocs a été mesurée lors de l’étude des boues des stations 

d’épuration des papeteries. La mesure de la distribution de taille a été réalisée par diffraction 

de la lumière. Un granulométrie laser He-Ne (granulomètre Malvern Mastersizer S) avec un 

faisceau de lumière de 630 nm a été utilisé. La longueur focale sélectionnée a permis la 

mesure de taille des agglomérats entre 0,05 et 900 µm. La mesure s’appuie sur la théorie de 

diffraction de Fraunhofer selon laquelle l’angle de diffraction est inversement proportionnel à 

la taille des agrégats. La diffraction de la lumière par la présence des agrégats dans une 

solution donne la répartition granulométrique des agrégats. La mesure nécessite que les 

agglomérats soient éloignés les uns des autres. Pour ce faire, un volume limité d’échantillon 

(entre 5 et 10 mL) a été additionné à 1 L de phase liquide (en principe la phase liquide est 

transparente au faisceau laser). Pour ne pas modifier les conditions des agrégats biologiques, 

la phase liquide utilisée à chaque mesure correspond au surnageant obtenu suite à une étape 

de centrifugation des boues prélevées. Nous avons travailler à une obscuration optimale de 

l’appareil (~ 12 %). La solution a été recirculée en continu à vitesse constante à l’aide d’une 

pompe péristatique. La taille moyenne reportée dans ce manuscrit correspond à la taille de 50 

% des agrégats. 

 

II.2.2. CARACTÉRISATION MICROSCOPIQUE DES BOUES  

 

L’observation microscopique des flocs a été réalisée lors de l’étude des boues des 

stations d’épuration des papeteries. L’échantillon a été tout d’abord décanté pendant quelques 

heures, le culot a été fixé par le glutaraldehyde (2,5 % v/v) pour maintenir la structure des 

flocs intacte avant l’analyse microscopique. Ensuite, l’échantillon a été stocké à 4°C. La 

préparation de l’échantillon pour l’analyse microscopique comprend une étape de coloration. 

La coloration choisie a permis de différencier les acides nucléiques des bactéries des 

polymères extracellulaires contenant des liaisons hydrophobes (Wirtanen et al., 2001). La 

préparation de l’échantillon a été réalisée le jour même de l’analyse, l’échantillon a été 

imprégné pendant 20 min. par une solution d’acridine orange (22 µM acridine orange, 5 mM 
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EDTA, 0.15 M NaCl, 0.1 M phosphate-citrate tampon pH 6; Sigma-Aldrich). Ensuite 

l’échantillon a été lavé trois fois avec de l’eau ultra pure afin d’éliminer l’excès de réactif. 

Sous la fluorescence du microscope, la coloration verte est associée aux acides nucléiques des 

cellules et la coloration orange aux EPS contenant des liaisons hydrophobes. 

La caractérisation de la structure 3D des boues est réalisée par microscopie confocale à 

balayage (CLSM). Un microscope inversé (NIKON TE 2000 U) est équipé avec une tête 

confocale (Radiance 2100 Rainbow, Biorad). La caméra (Nikon CFI Plan Fluor Apo 20 X 

(NA 0.7 WD 1 mm)) a été utilisée pour explorer les échantillons. 

Trois signaux différents ont été séparés et collectés:  

(1) L’émission de fluorescence des cellules entre 530-560 nm (excitation à 488 nm). 

(2) L’émission de fluorescence des EPS supérieure à 600 nm (excitation à 457 nm) 

(3) La réflexion diffuse entre 480-490 nm associée à la matière réfléchissante (e.g. 

particules minérales) 

L’acquisition des séries d’images (512 x 512 pixel2) à une résolution de 0,674 µm par 

pixel dans l’axe Z et à une résolution verticale de 2,23 µm a été réalisée par le logiciel 

LaserSharp2000TM software (Bio-Rad cell science division). Les images prises à différentes 

hauteurs de l’axe vertical (différentes couches) ont été déconvoluées pour mitiger la 

distorsion de l’image créée par l’optique microscopique. Ce traitement a permis d’améliorer 

la détection automatique des bords de la structure et par conséquent l’analyse quantitative des 

images a été plus précise. Les images en 3D ont été traitées à l’aide du logiciel AutoQuant X 

v1.4.1 (MediaCybernetics). Ensuite, la contribution de chaque composante analysée (cellules, 

EPS et matière réfléchissante de flocs) a été quantifiée. Pour ce faire, les images projetées ont 

été binarisées et le comptage des points à été réalisé à l’aide du logiciel MacBiophotonics 

ImageJ software (NIH, Bethesda, Maryland, USA). Puisque le résultat obtenu par l’analyse 

d’images projetées était identique à celui des différentes couches de l’échantillon, l’analyse 

des images projetées est retenue pour l’évaluation de tous les flocs. Les résultats de chaque 

constituant ont été présentés en pourcentage de contribution non-superposée par rapport à la 

totalité de la surface du floc.  
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II.3. PROTOCOLES ANALYTIQUES 

 

II.3.1. EXTRACTION DES EPS LIÉS DANS LES FLOCS 

 

Les EPS liés dans les flocs notamment par les cations divalents ont été extraits par la 

méthode de la résine échangeuse d’ions proposée par Frolund et al. (1996). Nous avons 

modifié légèrement cette méthode (4 heures d’extraction) pour extraire une quantité plus 

importante d’EPS nécessaire pour l’analyse chromatographique. La figure II.5 montre le 

schéma du protocole d’extraction. 

Avant l’extraction des EPS, la liqueur mixte prélevée a été épaissie par centrifugation 

pendant 15 min. à 4500 g. Afin de normaliser le protocole, une quantité fixe de boue 

centrifugée égale à 10 g a été utilisée pour l’extraction. Le volume de liqueur mixte 

nécessaire (Vi) pour obtenir 10 g de boue centrifugée dépend de chaque échantillon.  

La résine ionique (DOWEX 50 x 8 Na +, 20-50 mesh, Fluka, France) a été soumise à un 

conditionnement avant l’extraction : 6 g de résine + 20 mL de NaCl 0,2 M sous agitation 

pendant 1 heure.  

L’extraction a été réalisée sous agitation, un bain de glace maintenait une température 

constante de la solution aux alentours de 4 °C (température nécessaire pour limiter l’activité 

bactérienne, Frolund et al., 1996). Dans le bécher contenant la résine et la solution de NaCl, 

les boues centrifugées sont rajoutées. Les boues sont maintenues en contact avec la résine 

échangeuse d’ions pendant 4 heures à une température de 4 °C et sous agitation. Le principe 

d’extraction repose sur un échange des ions bivalents (notamment Ca+2 et Mg+2 responsables 

en partie de la cohésion des flocs bactériens) par les ions monovalents apportés par la résine. 

Les EPS sont donc libérés vers la solution aqueuse (Vf) et récupérés dans le surnageant après 

une étape de centrifugation (4500 g pendant 15 min).  
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Figure II.5. Schéma du protocole d’extraction des EPS liés dans les boues. 

 

Suite à l’extraction des EPS liés dans les boues, nous avons caractérisé et quantifié les 

EPS. Le volume de la liqueur mixte prélevée (Vi) et le volume des EPS récupérés (Vf) après 

centrifugation ont permis de connaître la concentration initiale des EPS dans la liqueur 

prélevée (Eq. II.1). 

 

 

 

 

La caractérisation des EPS liés dans les boues a été réalisée par différentes méthodes, 

notamment l’analyse par chromatographie d’exclusion par taille, l’analyse par spectroscopie 

infrarouge et le dosage des principaux constituants des EPS (protéines et polysaccharides) par 

spectroscopie UV-Vis. 
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II.3.2. ANALYSE DES EPS PAR LA TECHNIQUE CHROMATOGRAPHIQUE 

D’EXCLUSION PAR TAILLE 

 

Le chromatographe utilisé pour cette analyse est un ensemble Hewlett Packard série 

1100. L’appareil (schématisé dans la figure II.6) comporte un système d’injection de la phase 

mobile (pompe quaternaire avec dégazeur à vide), un système d’injection automatique des 

échantillons, une colonne de garde, une colonne chromatographique et deux détecteurs. La 

colonne chromatographique spécifique à la séparation stérique de mélanges des protéines et 

des polysaccharides est une colonne ZORBAX (GF-250, 25 cm x 9.4 mm, Agilent 

Technologies, France). La phase mobile utilisée était du NaCl 0,2 M (débit d’injection           

1 mL/min). L’appareil dispose de deux détecteurs, un détecteur UV-Visible à barre d’iodes 

permettant l’acquisition simultanée entre les longueurs d’onde de 190 à 400 nm. Le deuxième 

détecteur à indice de réfraction a été destiné à la détection des polysaccharides. Ce système 

chromatographique a été géré à l’aide du logiciel HPChemStation qui a permis l’acquisition 

et le traitement des chromatogrammes. 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

Figure II.6. Parties constitutives du chromatographe utilisé dans l’analyse des EPS. 

 

La colonne chromatographique contient une phase stationnaire constituée de particules 

poreuses en silice. Ces particules sont recouvertes avec une phase diol combinée avec un 

stabilisateur au Zirconium. D’après le fabricant, ce traitement rend la phase stationnaire plus 

performante à la séparation stérique des composés organiques : ce traitement minimise 
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l’adsorption des protéines et réduit les interactions possibles entre les composés à séparer et la 

phase stationnaire. 

La séparation de molécules par leur taille est réalisée en fonction de leur rayon 

hydrodynamique (déterminé par la nature chimique de la molécule et par les conditions 

chromatographiques de la séparation, c.f. section I.3.2.3). Le rayon hydrodynamique 

correspond au rayon occupé par une macromolécule prenant en compte à la fois sa 

distribution spatiale et sa couche d’hydratation.  

L’étalonnage de la colonne est une indication de la masse molaire apparente d’une 

molécule dans un solvant donné. Chaque pic chromatographique correspond à un groupe de 

molécules de même masse molaire (plus strictement du même rayon hydrodynamique). 

Chaque groupe peut correspondre soit à un groupe de molécules pures, soit à un mélange de 

molécules avec des fonctions chimiques différentes. L’estimation de la masse molaire des 

différents groupes de molécules a été réalisée à l’aide de la courbe d’étalonnage établie pour 

des protéines et des polysaccharides. La référence à l’étalonnage suppose que les différentes 

molécules du mélange analysé interagissent de manière identique avec la phase stationnaire et 

exhibent les mêmes mécanismes d’interaction que les molécules étalons.  

Pour l’étalonnage, nous avons utilisé des protéines et des polysaccharides car ils 

constituent les composés majoritaires des EPS. La courbe d’étalonnage est présentée dans la 

figure II.7. Le volume total d’exclusion indiqué dans la figure fait référence à l’exclusion des 

molécules des grandes tailles de pores de la phase stationnaire. D’autre part, le volume de 

pénétration total correspond à l’élution des molécules de très petites tailles. Les masses 

molaires des polysaccharides utilisés correspondent à 0,18 ; 0,74 ; 5,9 ; 11,8 ; 22,8 ; 47,3 ; 

112 ; 212 ; 404 ; 788 kDa (Polymers Labs, Phenomenex). La colonne a été également 

étalonnée par des protéines étalon (insuline bovine 5,7 kDa, ribonuclease A bovine 13,7 kDa, 

myoglobuline 17,6 kDa, albumine de poulet 44,3 kDa, β-amylase 56 kDa, albumine bovine 

sérum 66 kDa, Apo-transferrin 78 kDa, IgG human sérum 160 kDa, thyroglobulin 670 kDa; 

Sigma-Aldrich, France).  
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Figure II.7. Courbe d’étalonnage de la colonne chromatographique. 
(  ����  ) Protéines (PR),  (  ����  ) Polysaccharides (PS). 

 

II.3.3. ANALYSE DES EPS PAR LA TECHNIQUE DE SPECTROSCOPIE 

INFRAROUGE 

 

L’analyse des EPS a été réalisée grâce à un spectromètre infrarouge à transformée de 

Fourier à simple faisceau (Bruker IFS 55) construit sur la base d’un interféromètre du type 

MICHELSON avec un laser He-Ne. La séparatrice est une séparatrice à coin cube en KBr. Le 

détecteur est du type (DTGS – Deuterated Triglycine Sulfate) non refroidi. Le diamètre du 

faisceau infrarouge traversant l’échantillon était de 8 mm. Toutes les mesures ont été réalisées 

en mode transmission entre 4000 et 600 cm-1 (64 scans, résolution 4 cm-1) par dépôt sur lame 

de ZnSe. L’acquisition et le traitement des spectres ont été réalisés à l’aide du logiciel OPUS.  

Pour réaliser l’analyse infrarouge, l’échantillon a subi un conditionnement préalable. Un 

volume standard d’échantillon de 100 µL a été déposé sur la lame de ZnSe. L’échantillon, ne 

devant pas contenir de l’eau libre, a été séché dans un dessiccateur au vide modéré jusqu’à 

obtenir un dépôt solide sur la lame. En effet, la présence d’eau liquide perturbe fortement le 

spectre infrarouge en raison de la largueur des bandes d’absorption de l’eau qui couvrent une 

grande partie du spectre dans la zone 3500-3000 cm-1 et 1680-1580 cm-1. Des dépôts 

successifs d’échantillon ont été réalisés afin d’accroître son épaisseur et disposer ainsi d’une 

intensité d’absorption significative pour réaliser ensuite l’exploitation des spectres.  

Comme cela a été décrit préalablement dans la section I.3.2.3, chaque molécule possède 

des modes de vibrations particuliers sous l’action d’un rayonnement infrarouge, ce qui est à 

l’origine des bandes d’absorption caractéristiques de chaque fonction chimique. Les 
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différentes fonctions chimiques sont identifiées grâce à la position des bandes d’absorption 

(associée à l’énergie de vibration d’un groupe chimique), à l’intensité des bandes et leur 

profils. On distingue deux types de vibrations : les vibrations d’élongation ou de valence 

(modification de la longueur des liaisons chimiques) et les vibrations de déformation 

(modification des angles de ces liaisons). 

Les fonctions chimiques principales retrouvées dans la matière organique, notamment 

dans les boues activées et dans les EPS des boues, correspondent aux groupes fonctionnels : 

OH, NH, CH, C=O, C=C et C-O. Les groupes OH se retrouvent entre autres dans les alcools, 

les phénols et les acides carboxyliques. Leur domaine d’absorption s’étend de 3650 à 2700 

cm-1. Les groupes NH forment les liaisons amine, amide et ammonium ; la présence ou 

l’absence des bandes d’absorption des groupes carbonyles (-C=O) permet d’établir la 

différence entre les vibrations dues aux fonctions amine et amide. Les vibrations d’élongation 

du groupe NH se positionnent entre 3500 et 2250 cm-1 et celles de déformation s’étendent 

entre 1650 et 1450 cm-1. Les vibrations des groupes carbonyles sont de forte intensité entre 

1815 et 1400 cm-1. Les protéines sont un exemple des composés organiques constitués par des 

groupes NH et –C=O, la liaison peptidique de protéines (fonction amide) se caractérise par la 

présence de trois bandes d’absorption (i) l’amide I (-C=O), (ii) l’amide II (H-N-C=), et      

(iii) l’amide III (-C-N-). Les groupements CH forment les fonctions de type CH, CH2 et CH3 

qui constituent les chaînes alkyles. Les vibrations d’élongation des groupement CH absorbent 

entre 3000 et 2800 cm-1. Dans la matière organique les vibrateurs de type C=C se trouvent 

dans les fonctions de type vinylique et aromatique. Les vibrations d’élongation du groupe 

C=C absorbent dans la région 1660 à 1630 cm-1. Les groupements C-O font partie des quatre 

grandes familles : ester, alcool, acide et éther. Il s’agit des bandes de forte intensité qui 

absorbent dans la région 1370 et 1070 cm-1 (vibration d’élongation). L’identification spectrale 

s’est appuyée aussi sur la base de données décrite par Garnier et al. (2005). 

La figure II.8 présente à titre d’exemple un spectre infrarouge caractéristique des EPS 

avec l’identification des bandes d’absorption. On retrouve sur le spectre toutes les bandes 

caractéristiques d’un mélange protéinique/polysaccharidique. 
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Figure II.8. Identification des bandes d’absorption caractéristique des EPS 

 

II.3.4. DOSAGE DES PROTÉINES ET DES POLYSACCHARIDES 

 

Les dosages des protéines et des polysaccharides ont été réalisés par spectrophotométrie 

UV-Vis utilisant les méthodes classiques de Lowry (dosage protéines) et de Dubois (dosage 

polysaccharides).  

La méthode de Lowry (Lowry et al., 1951) s’appuie sur deux réactions chimiques, la 

première est la réaction de Biuret où les liaisons peptidiques des protéines réagissent avec le 

sulfate de cuivre en milieu alcalin. La deuxième réaction est la réduction du réactif 

phosphomolybdique-phosphotungstique (Folin-Ciocalteu) par le complexe protéinique 

préalablement formé. Une coloration bleue est le résultat de ces réactions, l’absorption étant 

mesurée à 750 nm. La protéine étalon utilisée comme référence était le sérum albumine 

bovine (BSA) préparé à des concentrations entre 20 et 200 mg/L pour l’étalonnage. Toutes les 

mesures ont été réalisées en duplicata. 

Le kit commercial (Kit Micro Lowry® TP0300, Sigma-Aldrich) basé sur la méthode 

classique de Lowry est simple d’utilisation. Ce kit commercial intègre la modification de 

Peterson (ajout du dodecylsulfate de sodium (Peterson, 1977)) pour faciliter la dissolution de 

lipoprotéines. La coloration bleue formée est mesurée à 750 nm (région où l’absorbance est la 

plus importante). Nous avons utilisé ce kit commercial pour le dosage de protéines. 

La méthode de Lowry, la plus utilisée, est sensible aux interférences induites par 

certains composés tels que : les composés phénoliques, l’EDTA et l’ammonium. 

L’interférence majeure dans le dosage des protéines vient des acides humiques car le réactif 

de Folin-Ciocalteu utilisé dans la méthode de Lowry est utilisé également pour la 

détermination des acides humiques (Box, 1983). D’après Raunkjaer K. et al. (1994), 
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l’interférence des acides humiques dans le cas du dosage de protéines dans les eaux usées ne 

présente pas une difficulté majeure. En effet, les acides humiques sont censés avoir une 

contribution faible dans ce genre d’effluents. L’interférence des acides humiques est plus 

importante dans les sols, les lixiviats de décharges organiques (MacCarthy et al., 1990) et 

dans certaines eaux naturelles (Kang et al., 2002; Leenheer et al., 2003). La section IV.1.3.2. 

présente une évaluation de trois méthodes principales de dosage de protéines dans les eaux 

usées : la méthode classique de Lowry, la méthode de Lowry modifiée et le dosage utilisant le 

kit commercial (Kit Micro Lowry®). 

 

Le dosage de polysaccharides a été réalisé par la méthode de Dubois (Dubois, 1956). 

Cette méthode s’appuie sur la réaction des glucides avec l’acide sulfurique. Le produit formé 

se combine facilement avec le phénol et donne une coloration rose. L'absorbance est mesurée 

à la longueur d'onde de 485 nm. Cette méthode est très sensible puisqu'elle permet de détecter 

des quantités de glucides pouvant atteindre 1 µg. La molécule étalon utilisée pour la 

réalisation de la courbe d’étalonnage a été le glucose à des concentrations comprises entre 10 

et 100 mg/L. 

 

Les mesures de l’absorbance (protéines et polysaccharides) ont été toutes réalisées au 

moyen d’un spectrophotomètre à double faisceau du type SHIMADZU UV-2501 PC. Cet 

instrument permet la mesure photométrique en différents modes : absorbance, transmittance 

et reflectance. Nos mesures ont été réalisées en mode absorbance. Deux cellules positionnées 

en parallèle sont traversées par le faisceau de lumière. Une comparaison de la valeur de 

l’absorbance entre ces deux cellules est réalisée par l’instrument. Une cellule ne contenant 

pas la substance chromophore à doser constitue la référence de la mesure et la deuxième 

cellule contenant le chromophore constitue l’échantillon. Le chromophore se réfère à 

différentes fonctions chimiques qui absorbent la lumière entre 185 et 1000 nm. Plus l’espèce 

chromophore est concentrée plus elle absorbe la lumière. 

La spectrophotometrie s’appuie sur le fait que toute solution colorée traversée par un 

faisceau de lumière ne laisse passer qu’une fraction de la lumière incidente. La fraction 

absorbée correspond aux bandes d’absorption spécifique du composé. Dans le cas de la 

spectroscopie UV-Vis ces absorptions sont essentiellement dues à des transitions entre nuages 

électroniques. La loi de Beer-Lambert est le support quantitative de cette méthode. Elle 

établie qu’à une longueur d’onde donnée, l’absorbance de la lumière est proportionnelle à la 

concentration des espèces de la solution au travers de l’équation Eq. II.2. 
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A = Absorbance à une longueur d’onde donnée. 
ε = Coefficient d’extinction molaire de l’espèce absorbante en solution (mol-1. cm-1. L). 
l = Longueur du trajet optique (cm). 
c = concentration de l’espèce absorbante (mol. L-1). 
 

Une courbe d’étalonnage spécifique à chaque méthode nous a permis de relier 

l’absorbance mesurée et la concentration des substances. Les résultats sont exprimés en unités 

de concentration de l’espèce étalon. Pour les protéines, il s’agissait du sérum albumine bovine 

et pour les polysaccharides du glucose. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

* *A l cε= Eq. II.2. 
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Ce chapitre regroupe les résultats d’études réalisées au cours de la thèse ; ils sont 

présentés en trois sections principales : 

 

1. La première concerne l’évaluation et la validation des protocoles analytiques. Un examen 

plus exhaustif de la technique de quantification des protéines par la méthode de Lowry 

(spectrophotométrie UV-Vis) est présenté sous forme d’un article accepté à la publication. 

 

2. La deuxième est relative à l’impact des produits pharmaceutiques sur les boues activées et 

sur la formation des substances polymériques extracellulaires. Deux types de composés 

pharmaceutiques ont été suivis en réacteurs de laboratoire : un composé anticancéreux et 

ses métabolites, et des antibiotiques. Une partie des résultats est présentée sous forme 

d’articles (un article publié et un article accepté à la publication)  

 

3. Enfin, la troisième section présente les résultats issus de l’étude des boues avec un intérêt 

particulier sur leur décantation dans les stations d’épuration des papeteries. La première 

partie des résultats concerne l’utilisation des cultures fongiques en réacteur pilote de 

laboratoire pour l’amélioration du procédé de décantation. Une deuxième étude concerne 

les résultats du suivi de trois stations d’épuration de papeteries pendant plusieurs mois. 

L’évaluation du procédé de traitement par des méthodes statistiques a permis la 

caractérisation et la compréhension du fonctionnement de chaque station ainsi que 

l’évaluation de la décantation. Les deux études (ajout des agents fongiques et suivi de 

trois stations d’épuration) sont présentées sous forme de deux articles soumis à la presse. 
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III.1. ÉVALUATION ET VALIDATION DES PROTOCOLES ANALYTIQUES 

(MÉTHODE D’ANALYSE CHROMATOGRAPHIQUE, MÉTHODE 

D’EXTRACTION DES EPS ET MÉTHODE DE DOSAGE QUANTITATIVE 

DES EPS PAR UV-Vis) 

 

III.1.1. VALIDATION DE LA TECHNIQUE CHROMATOGRAPHIQUE 

 

La chromatographie liquide d’exclusion par taille permet de séparer le mélange des 

substances polymériques contenues dans les boues. La séparation est réalisée selon la taille 

hydrodynamique des molécules dans les conditions données : caractéristiques de la colonne et 

de la phase mobile. Chaque pic du chromatogramme peut représenter une espèce pure ou un 

mélange des espèces. La surface des pics du chromatogramme peut être considérée comme 

représentative de la concentration des espèces. Les constituants majeurs des EPS dans les 

boues sont des protéines et des polysaccharides, raison pour laquelle, nous avons utilisé la 

colonne ZORBAX destinée spécifiquement à la séparation de ces macromolécules. Nous 

présentons ici, la validation de la technique chromatographique en trois parties. La première 

partie a été consacrée au choix de la phase mobile, la deuxième au choix de la longueur 

d’onde et dans la troisième partie, nous avons vérifié la reproductibilité de l’analyse. 

 

III.1.1.1. Choix de la phase mobile 

 

La méthode d’analyse chromatographique des EPS a été mise au point (Görner et al., 

2003 ; Garnier et al., 2005) dans notre laboratoire. Dans ce travail de thèse, la phase mobile 

utilisée correspond à une solution de NaCl 0,2M qui permet d’obtenir une bonne séparation 

des molécules des EPS équivalente à celle avec la solution phosphatée préconisée par le 

fabricant de la colonne. L’utilisation de la phase mobile phosphatée (130 mM NaCl, 20 mM 

Na2HPO4) est gênante pour les analyses éventuelles des fractions chromatographiques par 

spectroscopie infrarouge à cause du recouvrement des bandes en particulier dans la région 

d’élongation des groupes PO4 (1200-1000 cm-1). 

La figure III.1 montre la comparaison des courbes d’étalonnage utilisant le NaCl à 

différentes forces ioniques et la phase mobile commerciale (phase phosphatée). Les 

différentes courbes obtenues sont très proches entre elles. Dans notre cas, nous avons favorisé  

l’utilisation d’une phase mobile à forte force ionique (NaCl 0,2 M) pour réduire les 
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éventuelles interactions ioniques entre les molécules de l’échantillon et la phase stationnaire 

de la colonne. De cette manière, la séparation pourra se faire essentiellement en fonction des 

tailles hydrodynamiques des molécules. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure III.1. Courbe d’étalonnage des protéines étalons incluant le NaN3 à différentes forces ioniques de la 

phase mobile.  (  ○  ) NaCl 0,13 M/ Na2HPO4 0,02 M (I = 0,2 M);  (  ●  ) NaCl 0,2 M;  (  ✴  ) NaCl 0,05 M. 
 

 

III.1.1.2. Choix de la longueur d’onde de détection UV-vis 

 

L’examen de la réponse spectrométrique du détecteur UV-vis a été réalisée à différentes 

longueurs d’onde sur des boues de diverses origines. La figure III.2 présente des 

chromatogrammes, en 3 D (absorbance, volume d’élution et longueur d’onde), pour des boues 

de deux origines différentes : les boues issues des bioréacteurs à membrane et les boues 

provenant d’une station d’épuration des eaux urbaines. L’intensité de l’absorbance varie selon 

la longueur d’onde. Pour les boues de deux origines, on peut observer que des intensités plus 

importantes sont obtenues à des longueurs d’onde plus faibles. De ce fait, la longueur d’onde 

de 215 nm a été retenue comme la longueur d’analyse pour nos études. Le détecteur à UV-Vis 

permet l’enregistrement simultané des chromatogrammes à différentes longueurs d’ondes. 

Nous avons vérifié systématiquement que l’absorption soit la plus élevée à la longueur d’onde 

de 215 nm. 
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Figure III.2. Chromatogrammes enregistrés à différentes longueurs d’onde avec un détecteur UV-vis 

barre d’iodes pour des boues provenant : (a) du bioréacteur à membranes et (b) d’une station des eaux 

urbaines. 
 

III.1.1.3. Reproductibilité de l’analyse chromatographique des EPS 

 

Systématiquement un même échantillon a été injecté plusieurs fois dans la colonne 

chromatographique. Le même profil chromatographique avec le même temps d’élution a 

confirmé la reproductibilité de l’injection des échantillons et la reproductibilité de la réponse 

de l’appareil. A titre d’exemple, la figure III.3 montre les chromatogrammes obtenus de deux 

injections différentes d’un même échantillon dans la colonne de séparation. L’intégration de 

la surface chromatographique montre une variation d’environ 5 % entre les deux injections. 
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Figure III.3. Chromatogrammes obtenus pour un même échantillon ; (a) injection A, (b) injection B. 
 

III.1.2. REPRODUCTIBILITÉ DE LA METHODE D’EXTRACTION DES EPS 

 

Pour déterminer la reproductibilité de la méthode d’extraction des EPS, deux extractions 

en parallèle ont été réalisées de manière systématique sur des échantillons provenant d’une 

même source. Les échantillons ont été préparés de la même manière (vitesse et temps de 

centrifugation) préalablement à l’extraction. Les mêmes conditions d’opération du protocole 

d’extraction (voir section III.3.1) ont été appliquées (quantité de résine, vitesse d’agitation, 

temps d’extraction, température d’extraction). Les échantillons traités ainsi et provenant de la 

même source ont été injectés dans la colonne chromatographique (figure III.4). L’intégration 

de la surface chromatographique correspondant à des échantillons obtenus en parallèle montre 

une variation aux alentours de 7 %. 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

Figure III.4. Chromatogrammes des EPS provenant des extractions réalisées en parallèle des boues du 

même origine ; (a) extraction A, (b) extraction B. 
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III.1.3. ÉVALUATION DES MÉTHODES DE DOSAGE QUANTITATIVE DES EPS 

PAR UV-Vis 

 

III.1.3.1. Appréciation de l’erreur opératoire liée aux méthodes classiques de 

dosage des protéines et des polysaccharides 

 

Afin d’apprécier l’erreur opératoire (reproductibilité, fonctionnement d’appareillage), 

deux séries de mesures ont été faites : 

Série 1 : Un même échantillon d’une solution des EPS extraits a été analysé quatre fois par 

spectroscopie UV-Vis. L’écart entre le mesure a caractérisé l’erreur liée à l’appareillage. 

Série 2 : Deux prélèvements (A et B) ont été effectués dans une même solution d’EPS 

extraits. Chaque prélèvement a été analysé deux fois successivement. L’écart entre les 

mesures, même s’il intègre aussi l’erreur décrite par la série 1, a traduit principalement le biais 

lié à l’ensemble du protocole de préparation à l’analyse UV des protéines et des 

polysaccharides. 

Le tableau III.1 rassemble les résultats issus de ces deux séries de mesures. Pour les 

mesures de la série 1, on constate que quelle que soit la famille analysée (protéines ou 

polysaccharides), l’erreur liée à la mesure par spectroscopie UV est faible, inférieure à 2 %. 

Par contre, l’erreur engendrée par le protocole opératoire et la mesure spectroscopique est 

plus importante : elle est de 6 % pour l’analyse des polysaccharides et de 15 % pour l’analyse 

de protéines.  

 

Tableau III.1. Mesure de l’absorbance des protéines et des polysaccharides du même échantillon et des 

échantillons du même origine dosés en parallèle. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Polysaccharides Protéines 
 

Absorbance 
Erreur 

[%] 
Absorbance 

Erreur 
[%] 

1 0,899 0,743 

2 0,901 0,758 

3 0,884 0,746 

Mesure du 

même 

échantillon 
4 0,891 

< 2 

0,751 

< 2 

1 0,901 0,849 
A 

2 0,847 0,802 

1 0,855 0,738 

Dosage en 

parallèle 
B 

2 0,871 

< 6 

0,786 

< 15 
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III.1.3.2. Interférences des acides humiques sur la méthode de dosage des protéines 

 

Surpris par l’apparition, dans la littérature récente (après l’année 1995), des acides 

humiques en tant que constituants majeurs des EPS et sachant que pendant des années, ils 

avaient été considérés comme un des composés mineurs des EPS, nous avons décidé 

d’évaluer la méthode de dosage de Lowry modifiée proposée par Frolund et al. (1995). La 

modification proposée par Frolund et al. a été réalisée afin de minimiser l’interférence des 

acides humiques sur le dosage de protéines. L’évaluation de cette méthode a montré qu’elle 

est insuffisante pour la différenciation entre les protéines et les acides humiques. La 

méthode de Lowry modifiée peut générer des acides humiques dans des solutions contenant 

uniquement des protéines. Ces résultats sont présentés sous forme d’article accepté à 

Science of the Total Environment, 2010. 

 

 



III.1. Evaluation et validation des protocoles analytiques   

 110

The pitfalls of protein quantification in wastewater treatment studies 
 

Avella A.C.*, Görner T., de Donato Ph. 
Laboratoire Environnement et Minéralurgie, Nancy-Université, CNRS, 15 avenue du Charmois, 

54500 Vandoeuvre les Nancy, France. 
 

Article accepté à Science of the Total Environment, 2010. 

 

Abstract 

Proteins, as one of the principal components of organic matter in wastewater, require adequate 
quantification to determine their concentration in the different stages of wastewater treatment process. 
Recent studies have used the corrected Lowry method for protein quantification arguing that this 
method can differentiate proteins from interfering humic substances. In this study, the classic Lowry 
method, the corrected Lowry method and a commercial assay kit were assessed for the protein 
quantification in the presence of humic acid.  

Keywords: protein quantification, Lowry method, humic acid interference, UV-Vis spectroscopy. 
  

1. Introduction 

Characterization and quantification of principal organic matter (protein and 
polysaccharide) in wastewater treatment is necessary for a better understanding of the 
transformations through the biological wastewater treatment processes. The activated sludge 
is comprised of microbial cells embedded in a matrix of extracellular polymeric substances 
(EPS), inorganic particles and multivalent cations (Sutherland, 2001; Urbain et al., 1993). The 
EPS represent a major sludge structural component and have a variable composition which 
was reported mainly as polysaccharides (40-95 %), proteins (<1-60 %), lipids (<1-40 %) and 
nucleic acids (<1-10 %) (Flemming and Wingender, 2001).  

Many studies over the past 20 years and recent reviews have examined the EPS 
characterization and their role in the different stages of wastewater treatment (Le-Clech et al. 
2006, Liu and Fang, 2003). They have reported often contradictory results. Laspidou and 
Rittman (2002) reviewed investigations about EPS characterization: in early studies 
polysaccharides were found to be the predominant components, however proteins were 
reported in later studies as the main EPS component and nucleic acids also appeared in 
significant amounts. Recently, humic acids were found to be an important EPS component 
(Fan et al. 2006; Lyko S. et al. 2007). 

The composition of the EPS as a consequence of biological behaviour change with the 
variability of the wastewater treatment conditions. Moreover, use of the different methods for 
the EPS analysis increase the complexity of the EPS characterization. There exists various 
techniques for isolating/extracting EPS from the activated sludge and also different methods 
for EPS quantification. When considering the total protein (PR) content determination in EPS 
and in wastewater, there are many debates about the most accurate method.  

There are essentially three different methods for protein quantitative analysis: Lowry 

method (1951), Kjeldahl-N method (AOAC) and Bradford method (Bradford M., 1976). 
Raunkjaer K. et al. (1994) compared these three methods and emphasized that the choice of 
the best method is not obvious if PR is to be analysed in wastewater. They concluded that the 
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most accurate method for PR measurement in wastewater is the Lowry method because it was 
appropriate to measure the small proteins and also the dipeptides molecules. However they 
admitted that the Lowry method is probably sensitive to interfering compounds. Davis (1988) 
tested the Lowry method on various kinds of PR and observed only slight variations, an 
important fact, because wastewaters can contain different PR.  

The Lowry method is based on two chemical reactions. The first step is the biuret 
reaction, where peptide bonds in protein react with copper in alkaline solution. The second 
step is the reduction of the phosphomolybdic-phosphotungstic reagent (Folin-Ciocalteu’s 
reagent) by the copper treated protein. The absorbance of the developed coloration measured 
at 750 nm is related to the PR concentration by a calibration curve.  

The principal disadvantage of the Lowry method is the risk of interference from many 
substances (Box 1983; Davis, 1988; Peterson, 1979). For example, Box (1983) reported that 
Folin-Ciocalteu’s (F-C) reagent was used for determination of humic substances in soils and 
in fresh waters. According to Raunkjaer K. et al. (1994), the concentration of humic 
substances in wastewater can be expected to be negligible compared to the PR concentration, 
but the risk of interference should be considered. The presence of humic-type constituents 
was considered only in the case of natural waters (MacCarthy et al., 1990) and municipal 
waste landfills leachates (Kang et al., 2002; Leenheer et al., 2003), but not in traditional 
wastewater treatment plant. 

In recent years, a corrected Lowry method was applied for sludge analysis arguing that 
it enables the distinction of the presence of proteins from humic acids (HA) (Frolund et 
al.,1995). Indeed, Lowry et al. (1951) reported in their original paper a significant increase of 
PR coloration, from 5 to 15 times (according to protein species) when the protein sample was 
submitted to the copper-alkaline treatment. The corrected Lowry method is based on two 
spectrophotometric measurements. The first absorbance measurement is done on sample 
solutions treated by CuSO4 reagent followed by F-C reagent treatment (as in the classic 

Lowry method). In this case an important spectrophotometric response with proteins and also 
with humic acids in the sample is obtained. The second measurement is made on solutions 
submitted only to F-C reagent without the copper pre-treatment. This second 
spectrophotometric response decreased to 20 % in the case of PR absorbance, while the humic 
acid absorbance remained unchanged. Using values from both measurements it is 
mathematically possible to calculate the PR and HA contribution from the difference in 
absorbances between the solution pre-treated by cooper reagent and the one without cooper 
treatment (assuming that the molar extinction coefficient ε  remains the same whatever 
reactive is used). It can be written (Frolund et al, 1995): 

 
Abs (with CuSO4) = Abs PR + Abs HA     (1) 

 
Abs (without CuSO4) = 0,2 Abs PR + Abs HA    (2) 
 
Abs HA = Abs (without CuSO4) – 0,2* Abs PR    (3) 
 

Combination of (1), (2) and (3) gives following expression: 
 
Abs PR = 1.25 x [Abs(with CuSO4) - Abs (without CuSO4)]   (4) 

 
 
Frolund et al. applied this corrected Lowry method in analysis of activated sludge 

(1995) and of EPS (1996) and in both studies the proteins were found to be the most abundant 
components. Jahn and Nielsen (1995) applied the corrected Lowry method to analyse the EPS 
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in two sewer lines: the PR were found to be the major EPS component in one of the sewer 
lines while the HA were prevailing in the second sewer line. Moreover, the modifications in 
the PR/HA ratio in the sewer biofilm changed over the seasons (Jahn and Nielsen, 1998). 

The composition of the organic matter may be affected by the different parameters in 
complex biological systems. Thus it is not easy to characterize the organic matter especially 
when lacking a reliable method for PR determination. The aim of our study was to evaluate 
the protein measurement by the classic Lowry method, by the corrected Lowry method and by 
the commercial assay kit® (Sigma-Aldrich). This kit is based on the classic Lowry method 
with Peterson et al. (1977) modification: addition of sodium dodecylsulfate facilitates the 
dissolution of relatively insoluble lipoproteins and decreases the possible detergent and lipid 
interferences. The methods were assessed on commercial molecules of bovine serum albumin 
and humic acid. 

 
 

2. Materials and methods 

The humic acids from two suppliers (humic acid 5368 from Fluka, Switzerland, and 
humic acid, sodium salt from Aldrich, Germany) and protein Bovine Serum Albumin (BSA) 
(Aldrich, France), were used to prepare the solutions for calibration curves. The mixtures PR-
HA were arbitrary prepared in mass ratio 1:1. UV–Vis spectophotometric response is very 
sensitive to the sample preparation, therefore each solution at each concentration was 
prepared in duplicate within the concentration range of 0-100 mg/L for proteins and 0-100 
mg/L for humic acids. These concentrations were arbitrarily chosen so that the measured 
absorbance did not exceed the value of 1 (strict validity of Beer-Lamber law). The results 
obtained with humic acids from both suppliers were identical. Therefore, we are only 
presenting here the results obtained with HA-sodium salt supplied by Aldrich. The 
absorbance measurements were done at 750 nm using UV-Vis Spectrophotometer UV-2501 
PC against the blank solution relative to each method. 

 
3. Results and discussion 

The calibration curves for PR and for HA obtained with standard PR and HA solutions 
treated with CuSO4 and F-C reactive (classic Lowry method) and treated only with F-C 
reactive (corrected Lowry method) are presented in figure 1a and 1b respectively. The 
calibration curves obtained with the commercial kit are in figure 1c. It can be observed that 
whatever the applied method, the HA gave a significant spectrophotometric response. This 
clearly shows that the presence of HA in an unknown sample analysed for PR content 
contributes to the total measured absorbance and leads thus to an overestimated PR 
concentration.  

BSA protein exhibited an important spectrophotometric signal when the classic Lowry 

method (with copper and F-C treatment) and the commercial kit (containing also a copper and 
F-C reagent) were used (figure 1a and 1c). The absence of the copper treatment induced a 
significant decrease (about 80 %) of the BSA protein solution absorbance (fig. 1b), as 
described by Frolund et al. (1995). The commercial assay kit gave the highest 
spectrophotometric response for PR and for HA (figure 1c), probably due to the presence of 
the dodecylsulfate. 

When mixtures of HA and PR were measured, the additivity was very well respected at 
low concentrations with all methods. At higher concentrations more or less important 
deviations were observed. It is not surprising; it is a common phenomenon which can be 
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explained by slight variations of the ε coefficient due to the increase of molecular interactions 
affecting the chromophore response at 750 nm. 

 
 
 

 

     

 

 

 

 

 

Figure 1. Absorbance measurements. Calibration curves for proteins, humic acids and their mixtures (1:1 
mass ratio): a) Classic Lowry method using CuSO4; b) In absence of CuSO4 reactive, only F-C treatment 
and c) Commercial assay kit Sigma-Aldrich. 
(○) proteins, ( ) humic acids, (■) measured absorbance of mixture PR:HA (1:1) and (□) calculated 
absorbance of mixtures as sum of PR and HA. 

 

 

From the presented measurements it can be observed that the corrected Lowry method 
makes it possible to distinguish mathematically, by corrective relations (3 and 4), the 
contribution of HA and of PR to the measured absorbance in a mixture. Thus theoretically the 
“true” protein values could be found. However it is necessary to draw attention to some 
pitfalls. The absence of CuSO4 reactive made the protein spectrophotometric response less 
sensitive and thus more exposed to random measurement errors, especially when solutions 
with low absorbance values are measured. Making the subtraction of two measured values 
(one of them with a relatively important random error), and using the resulting value for 
concentration determination can lead to some artefacts. Table 1, column I presents all 
absorbance values (a, b, c, d) measured on duplicate solutions of pure protein (corresponding 
to the PR calibration curves on figure 1a and figure 1b). 

Let us now consider these PR calibration solutions prepared with standard protein BSA 
as unknown samples (containing proteins and perhaps also humic acid). Applying the 
corrective relations (3 and 4) to the measured absorbance values, the unknown PR and HA 
concentrations can be calculated. The calculated PR concentrations are in the column II: four 
calculated values ac, bd, ad and bc were obtained from individual measured values (e. g.: ac 
value was calculated from measurements a and c). The mean value Ῡ and standard deviation δ 
were calculated from ac, bd, ad and bc results. The same approach was applied for the HA 
concentration determination (column III). 
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Table 1. Measured absorbance of pure PR solutions (column I), considered as unknown samples for 
PR determination (column II) and HA determination (column III) applying corrective approach (relations 
3 and 4). Ῡ PR and Ῡ HA are the mean values of PR and HA concentrations respectively and δ the 

corresponding standard deviation. PR % error was established from the Ῡ PR values and Xi, corresponding 
nominal PR values. 

 

 

 

 

 

 

 

 
We can see that the “corrected method” approach induces two kinds of problems:  
a) It “generates” the humic acids in spite of their absence in the sample of pure proteins 

due to the random variations of measured absorbance values. When absorbance measurements 
are made on very diluted samples, an important content of humic acids can be found in 
solutions (see ῩHA values found in solutions containing 10 and 25 mg PR concentrations Xi).  

b) The PR concentrations are underestimated (ῩPR values were lower than the 
corresponding true PR concentrations Xi. The PR concentrations were influenced by errors 
going from 47 % at 10 mg/L up to 8 % at 100 mg/L solution). The error is particularly 
important at low measured absorbances, however this is a normal phenomenon in 
spectrophotometric measurements. 

This can lead to important errors when the corrected Lowry method is used for the PR 
determination. The humic acids can be found as an important or major constituent, even when 
they are absent; especially when solutions are diluted and low absorbances (< 0.1) are 
measured. 

 
4. Conclusion  

The protein determination in complex biological samples is not an obvious task, so 
various methods and their improvements have been proposed by different authors for decades. 
The Classic Lowry method, and the commercial assay kit are sensitive to the humic acid 
presence, thus they can overestimate the protein content when humic acids are present in 
studied samples. The commercial kit has the advantage of being simple to use. Moreover, the 
measured absorbances are nearly twice the absorbances given by the classic method for the 
same concentrations, so it is more sensitive to low protein concentrations. 

The corrected Lowry method, can generate the humic acids even when they are absent 
in the sample and underestimate the protein content. Moreover, when very diluted solutions 
are measured, the errors can be very important and even give false results.  

 
These observations lead to the following suggestion: When low PR concentrations are 

measured (< 25 mg/L), as in the case of some wastewater with a low PR load, the corrected 

Lowry method should be avoided. In this case, the use of the commercial kit giving a 
relatively significant PR signal (0.1 to 0.2 AU, see figure 1c) limits the error of the 
quantification. For a high protein content (> 50 mg/L) (some effluent or sludge samples), the 
corrected Lowry method can be used with a quantification error better than 16 %. 

a b c d ac bd ad bc ῩPR + δ Error [%] ac' bd' ad' bc' ῩHA + δ
10 0.038 0.042 0.021 0.026 5.5 5.1 3.9 6.7 5.3 ± 1.4 47 9.7 12.8 13.3 9.1 11.2 ± 2.1

25 0.085 0.106 0.034 0.036 16.3 22.5 15.6 23.1 19.4 ± 3.7 22 12.4 10.7 13.8 9.3 11.5 ± 2.3

50 0.155 0.212 0.048 0.058 34.3 49.4 31.1 52.6 41.9 ± 10.7 16 12.3 11.3 19.6 4.1 11.8 ± 7.8

75 0.286 0.300 0.073 0.083 68.4 69.7 65.2 72.9 69.0 ± 3.9 8 11.5 16.7 18.7 9.4 14.1 ±4.6

100 0.373 0.394 0.094 0.098 89.6 95 88.3 96.3 92.3 ± 4.0 8 14.1 13.9 17 11 14.0 ± 3.0

PR conc. 

[mg/L]   

Xi

I II III

Measured                     

absorbance PR calcutated concentration [mg/L] HA calculated concentration [mg/L]

With CuSO4 Without CuSO4
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The purpose of this report was to draw attention to the pitfalls of PR determination. 
Before undertaking the PR quantification of samples in wastewater studies, it is necessary to 
assess the most appropriate method for a given type of the sample. Special care must be taken 
when solutions are diluted and measured absorbance is very low (< 0.1). 
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III.2. IMPACT DE PRODUITS PHARMACEUTIQUES SUR LES BOUES 

ACTIVÉES : FORMATION DES SUBSTANCES POLYMÉRIQUES 

EXTRACELLULAIRES 

 

III.2.1. INTRODUCTION 

 

Selon une étude comparative réalisée par la DREES (Direction de la Recherche des 

Etudes de l'Evaluation et des Statistiques) la vente de médicaments en pharmacie a atteint en 

2004 près de 70 milliards d'euros dans les cinq principaux marchés européens: Allemagne, 

Italie, France, Espagne et Royaume-Uni. Parmi eux, la consommation en France par habitant 

est supérieure de plus de 40 % comparée aux quatre autres pays. La consommation excessive, 

spécialement des antibiotiques, présente des risques sanitaires car elle contribue au 

développement de la résistance bactérienne aux antibiotiques et compromet l’efficacité de ces 

traitements. En effet, une étude réalisée en France sur 19 000 patients des hôpitaux, répartis 

sur 7 régions en France, a montré que le taux de bactéries multi-résistantes aux antibiotiques 

est particulièrement élevé en France : 50 % de souches S. pneumoniae analysées sont 

résistantes à la pénicilline G et aux macrolides (Trystram et al., 2004). 

Dans l’organisme, l’élimination des médicaments, en général, est essentiellement rénale, 

une quantité importante est éliminée par les urines et les matières fécales, et se retrouve ainsi 

dans les effluents hospitaliers et domestiques (Heberer, 2002). Ces médicaments, métabolisés 

ou non, constituent un risque potentiel pour l’environnement. Dans les stations d’épuration, 

ces molécules peuvent être partiellement dégradées par les bactéries, adsorbés par les boues 

ou bien, elles peuvent persister dans la phase liquide et atteindre ainsi les eaux des surfaces 

(Kümmerer, 2009a) où elles seront préjudiciables à différents organismes. 

 

Dans ce chapitre nous nous intéressons à l’effet que peuvent avoir certaines molécules 

pharmaceutiques sur l’activité biologique des boues provenant des stations d’épuration. Deux 

types de médicaments ont été étudiés, a) une molécule de type cytostatique, utilisée dans le 

traitement anticancéreux (le cyclophosphamide), et b) cinq antibiotiques très largement 

consommés en médecine humaine. Notre principal objectif était d’étudier l’activité 

bactérienne en présence de ces composés pharmaceutiques. Pour l’atteindre, la formation des 

EPS a été suivie en tant qu’indicateur du comportement bactérien. En effet, le suivi des EPS 
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permet d'évaluer la réponse bactérienne en situation de stress induit par la présence des 

molécules pharmaceutiques.  

 

III.2.2. EFFET DE LA PRÉSENCE D’UN AGENT CYTOSTATIQUE SUR LA 

FORMATION DE SUBSTANCES POLYMÉRIQUES EXTRACELLULAIRES 

DANS LES EAUX USÉES MUNICIPALES TRAITÉES DANS UN 

BIORÉACTEUR A MEMBRANE 

 

L’étude, en présence de l’agent anticancéreux cyclophosphamide, a été réalisée en 

collaboration avec le Laboratoire de Génie Chimique (LGC) de Toulouse. Le fonctionnement 

des réacteurs entre dans le cadre de la thèse de Delgado L.F. (2009) intitulée « Bioréacteurs à 

membrane externe pour le traitement d’effluents contenant des médicaments anticancéreux ». 

La technologie du bioréacteur à membranes paraît très prometteuse pour l’élimination des 

composés pharmaceutiques persistants. L’analyse des substances polymériques 

extracellulaires dans ce système de bioréacteurs à membranes a été réalisée dans le cadre de la 

présente thèse au Laboratoire Environnement et Minéralurgie (LEM) de Nancy.  

Cette étude s’articule autour de deux campagnes : I) la première campagne s’est opérée 

avec des boues acclimatées de 20 jours et âgées de 50 jours, et II) la deuxième campagne a été 

effectuée avec des boues acclimatées de 107 jours et âgées de 70 jours. Les résultats de la 

première campagne (boues peu acclimatées et relativement jeunes) sont présentés sous forme 

d’article ci-joint publié dans le journal Bioresource Technology 101 (2010), pag 518 - 526 

(section III.2.2.1). Les résultats de la deuxième campagne (boues mieux acclimatées et plus 

âgées) sont rassemblés dans la section III.2.2.2., ces résultats ont été présenté lors du Congrès 

de GRUTTEE (2009) dans le travail intitulé « Bioréacteur à membrane pour le traitement 

d'effluents d’oncologie : Effets de la conduite du procédé sur les exopolymères, 

performances ».  

 

III.2.2.1. Campagne expérimentale I (période d’acclimatation de 20 j) 

(Bioresource Technology 101 (2010), pag 518 – 526) 

 

Cette section présentée sous forme d’article, rassemble les résultats de la première 

campagne d’expérimentation avec une période courte d’acclimatation des boues de 20 j et une  

âge de boue de 50 j. 
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a b s t r a c t

The effect of the cyclophosphamide and its mean metabolites on extracellular polymeric substances (EPS)

formation was investigated. Two lab-scale membrane bioreactors were followed in parallel (one with the

cytostatic drugs, the second without). Chromatographic and spectroscopic studies (UV–Vis spectroscopy

and IR spectroscopy) showed that the presence of CPs induced an increase in EPS concentration in the

biological sludge, especially of soluble substances, mainly polysaccharides and proteins. Size exclusion

chromatography analysis revealed that in the presence of CPs, macromolecular EPS were formed (poly-

saccharides corresponding to about 6 KDa and proteins to about 18 KDa). The formation of EPS seemed

to be a protection mechanism. More important membrane fouling in reactor with CPs seemed to be

related to the retention of an increased amount of soluble substances.

� 2009 Elsevier Ltd. All rights reserved.

1. Introduction

Pharmaceuticals and other micropollutants in wastewater pose

a new challenge to wastewater professionals and to the pharma-

ceutical industry. Pharmaceuticals are designed to exhibit biologi-

cal activity in humans and may have negative effects on aquatic

organisms. Compounds with a very potent mechanism of action

such as cytostatic drugs, present a particular environmental con-

cern though consumption rates and expected concentrations in

the environment may be low (e.g. Kümmerer, 2001).

The alkylating antineoplastic drug cyclophosphamide (CP) is one

of the oldest known cytostatics and is one of the most frequently

used in cancer chemotherapy (Kümmerer, 2001). After application

to patients the agent is renally excreted, whereby up to 20% of

the dose may leave the body unmetabolized. Besides its cytotoxic

effects, CP presents teratogenic and mutagenic properties and is a

known human carcinogen (Steger-Hartmann et al., 1997). It is

transformed via hepatic and intracellular enzymes to active alkylat-

ing metabolites, 4-hydroxycyclophophosphamide, aldophospha-

mide, acrolein and phosphoramide mustard (Joqueviel et al., 1998).

The increasing use of anticancer drugs and their presence in

wastewater is a relatively new issue and only few studies have been

reported (Kümmerer, 2001; Lenz et al., 2007; Steger-Hartmann

et al., 1997). When the micropollutant-contaminated wastewaters

reach biological treatment systems, they may negatively affect

the performance of the treatment plant, due to the possible inhibi-

tion of biological activity. Althoughmuch research is being directed

towards the study of the removal mechanisms of micropollutants

(Urase and Kikuta, 2005), little attention is being given to the effect

of micropollutants on the plant performance. The biological degra-

dation in municipal wastewater treatment contributes only to a

limited extent to the overall load reduction of different pharmaceu-

tical compounds (Joss et al., 2006).

Somestudieshave indicateda significantlybetter removal of per-

sistent pharmaceuticals bymembrane bioreactor (MBR) technology

(Bernhard et al., 2006; Weiss and Reemtsma, 2008). Nevertheless,

themain problem inmembrane application is a rapid decline of per-

meationfluxdue to themembrane foulingwhich requires a frequent

membrane cleaning/replacement thus increasing the operation

costs (Judd, 2008). Considerable investigations havebeen conducted

over the last years in order to better understand the complex fouling

mechanisms and recent reviews have been published (Le-Clech

et al., 2006; Meng et al., 2009). There is a general consensus that

the soluble EPS in sludge supernatant contribute significantly to

the total specific cake resistance (Nuengjamnonget al., 2005; Rosen-

berger et al., 2006). Many studies of membrane foulant species have

found different and often conflicting trends in fouling, so a compre-

hensive investigation of foulants remains a topic of interest in re-

search and the application of MBRs (Judd, 2008; Meng et al., 2009).

Two types of studies dominate the MBR research referring to: (i)

thephenomenonof foulant demonstrates in situ (i.e. decrease inper-

meability) and (ii) physical and/or chemical characterization of the

foulant species. This study refers to the second category: it was fo-

cused on EPS investigation for a better understanding of biomass

behaviour in the presence of anticancer drug.
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The EPS play an important role in several stages of the activated

sludge wastewater treatment process: from sludge flocculation

and settling to sludge dewatering. Their role in the sludge was of-

ten studied, but not yet clearly established and studies are some-

times controversial (review of Liu and Fang, 2003). The EPS are

issued from microbial metabolism and from cell lysis during the

biological wastewater treatment; they are a main sludge compo-

nent keeping the microbial aggregates together in a three dimen-

sional matrix which allows micro-organisms to live at high cell

densities in stable mixed population communities. Moreover, the

cells produce EPS for their survival and in response to environmen-

tal stress (Wingender et al., 1999). The EPS form a complex poly-

meric network with a large surface area adsorbing pollutants,

nutrients and minerals (Finlayson et al., 1998). They are involved

in the adhesion of biofilm onto solid surfaces by electrostatic or

by polymeric interactions (Tsuneda et al., 2003). Several proposi-

tions were made in recent years to describe the relationship be-

tween biomass and the EPS located at or outside the cell surface

and their soluble part also called soluble microbial products

(SMP). Laspidou and Rittmann, (2002) proposed a unified theory

for EPS, SMP and active and inert biomass. In this approach, the sol-

uble EPS are actually SMP, active biomass includes bound EPS and

inert biomass comprises some bound EPS and the residual dead

cells.

The EPS are composed of up to 75–90% of polysaccharides and

proteins and small amounts of lipids, DNA and RNA (Wingender

et al., 1999). They can be present as pure or mixed components

with various functional groups and their molecular size can range

from a few hundred to several hundreds of thousands of Daltons

(Garnier et al., 2005).

In this study, we focused on EPS production in presence of

cyclophosphamide and its mean metabolites (all called later CPs)

treated by MBR. The results presented here were obtained with

reactors running under steady-state conditions for 4 weeks, after

132 days of continuous operation. The EPS were examined by

UV–Vis and infrared spectroscopy for protein and polysaccharide

content. They were more deeply investigated by size exclusion

chromatography and infrared spectroscopy to obtain information

about macromolecular size distribution and possible chemical

changes, respectively. Their size and presence were then related

to the functioning of the MBRs and especially to transmembrane

pressure (TMP) and EPS retention/permeation.

2. Methods

2.1. Reactors and operating conditions

The schematic diagram of cross-flow MBR is shown in Fig. 1.

Two identical lab-scale cross-flow MBR were run in parallel. Each

reactor was inoculated with activated sludge from a municipal

sewage treatment plant (dry weight, 3 g/L). The raw water used

(identical for both reactors) was composed of domestic water

(9.75 L/day with an average COD of 550 mg/L) and completed with

Viandox� (0.25 L/day) to reach the required chemical oxygen de-

mand (COD) of around 2300 mg/L. Treatment was operated in aer-

obic/anoxic conditions. Mixed liquor suspended solids (MLSS) were

measured according to the analytical methods described in the

standard methods 2540 G (APHA et al., 2005).

Operating conditions of MBRs during the experimentation were

as following: working volume: 20 L; temperature: 25–32 �C; pH:

7–8; flux: 75 L m�2 h�1; inlet COD: 2300 mg/L; organic loading

rate: 1.15 kg CODm�3 d�1; sludge retention time (SRT): 50 days;

hydraulic retention time (HRT): 48 h; MLSS (at steady-state) in

R1: 8.89 g/L and in R2: 10.84 g/L; F/M (food/microorganism, at

steady-state) in R1: 0.13 kg COD/kg MLSS/d and in R2: 0.11 kg

COD/kg MLSS/d; aeration cycle: 2 min aeration/23 min without

aeration; dissolved oxygen: 0–4.5 mg/L.

The membrane modules were ceramic tubular Membralox�

(MF) with 0.0055 m2 of surface area and pore size of 0.1 lm (Pall

Exekia, France). The transmembrane pressure (TMP) which indi-

cates the extent of membrane fouling was regularly monitored.

The cyclophosphamide (5 lg/L) and its main metabolites (acro-

lein 2.25 lg/L, phosphoramide mustard 8.88 lg/L, 4-ketocyclo-

phosphamide 0.58 lg/L, nitrogen mustard 0.517 lg/L) were

continuously added to reactor R1, whereas R2 served as a control.

Chemicalswere supplied byNIOMECH, part of IIT GmbH (University

of Bielefeld, Universitätsstr. 25, DE-33615 Bielefeld): D-18845-4-

keto-cyclophosphamide; D-18846-phosphoramide mustard; D-

19990-nitrogen mustard hydrochloride and by SIGMA (St Quentin

Fallavier, France) 01680 acrolein; C0768 cyclophosphamide.

2.2. EPS analysis

2.2.1. Sampling and samples preparation

Three kinds of samples were analysed: (i) the supernatant of the

mixed liquor, (ii) the membrane permeate and (iii) the sludge bio-

mass (settled pellets). The mixed liquor sampled from reactors was

centrifuged (20 min at 4200 g) to separate the biomass (settled

pellets) from the supernatant. The soluble matter present in the

supernatants (S) and in the permeates (P) were directly analysed

by methods described later. The settled biomass, before further

analysis, was submitted to EPS extraction according to Frolund

et al. (1996) with modification: extraction time of 4 h instead of

1 h; these samples will be called B.

2.2.2. Total protein and total polysaccharides analysis

For a total protein (PR) and total polysaccharides (PS) content,

the classical UV–Vis methods were applied. Proteins determination

was done with the total proteins kit; Micro Lowry� (Lowry et al.,

1951) with Peterson’s modification (Sigma–Aldrich, France) using

bovine serum albumin as a standard for calibration from 20 to

200 mg/L, absorbance was measured at 750 nm. Polysaccharides

were determined according to the classical Dubois protocol (Du-

bois et al., 1956) at 485 nm, calibration was done with glucose in

the concentrations from 10 to 100 mg/L. All samples were mea-

sured in duplicate.

2.2.3. High pressure size exclusion chromatography

The EPS were analysed by high pressure size exclusion chroma-

tography (HPSEC) to estimate molecular sizes of present chemical

species (Garnier et al., 2005). The separation of EPS samples was

Viandox
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Temperature and dissolved

oxygen sensor

Level control

P2 P3

P1

Pump

feed tank

4°C

Membrane 

F
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Fig. 1. Schematic diagram of lab-scale MBR. Pressure gauge (P) at the membrane

entrance (P1), at the membrane outlet (P2) and at the permeate outlet (P3).
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carried out on a Hewlett Packard 1100 series chromatograph. A

Zorbax Bio series column (GF-250, 25 cm � 9.4 mm, Agilent Tech-

nologies, France) thermostated at 25 �C was used. The mobile

phase (flow rate 1 mL/min) was 0.2 M NaCl. The detection was car-

ried out at 25 �C with a diode array UV detector at 215 nm. All sam-

ples were filtered with 0.2 lm (Chromafil�) filters prior to

injection. The column elution volumes Ve were calibrated by stan-

dard polysaccharides (180, 738, 3700, 5900, 11 800, 22 800,

47 300, 112 000, 212 000, 404 000 and 788 000 Da; Polymers Lab-

oratories, France) and standard proteins (bovine insulin 5730 Da,

ribonuclease A from bovine 13 700 Da, myoglobulin 17 600 Da,

chicken albumin 44 300 Da, b-amylase 56 000 Da, bovine serum

albumin 66 000 Da, apo-transferrin 78 000 Da, IgG from human

serum 160 000 Da, thyroglobulin 670 000 Da; Sigma–Aldrich,

France).

2.2.4. Fourier transform infrared spectroscopy (FT–IR)

Spectral analysis was performed on FT–IR spectrometer (Bruker

IFS 55 with DTGS detector). All measurements were made in trans-

mission mode in the 4000–600 cm�1 range (64 points scans, reso-

lution ± 4 cm�1). Each sample was deposed as droplets 3 � 100 lL
in the centre of a ZnSe slide, the material was dried under low vac-

uum until was formed a solid film. The diameter of the IR spot was

5 mm. The spectra were treated using OPUS software.

3. Results

3.1. Steady-state conditions

The cumulative sludge production, SPcum [kg], for the total reac-

tor operation time was calculated from the Eq. (1) and is shown in

Fig. 2a. Sampling days are indicated by arrows.

SPcum ¼
X

SPi � Dt ¼

Pi¼160
i¼1 QES �MLSSi � ðti � ti�1Þ

1000
ð1Þ

SPi is the quantity of sludge leaving the bioreactor per time unit

[g/d], QES is the excess sludge volume withdrawal rate [L/d], MLSS

is the mixed liquor suspended solids concentration in the reactor

[g/L] and t is the sampling day [d]. In control reactor R2 the MLSS

values were always higher than in reactor R1 (with CPs).

The study presented here was focused over the period of the

last 4 weeks of the total reactors’ operation time in both reactors;

R1 (with CPs) and R2 (control). In this period, the reactors have

reached a steady-state as shown in Fig. 2a by the constant slopes

of the tendency line of both reactors. It corresponds to 50 days of

sludge retention time. Thus, it may be assumed that the biomass

was completely adapted to the imposed operating conditions.

Therefore, possible differences between the two MBR were only

due to the presence of CPs.

3.2. Total protein and total polysaccharide analysis

Study of bioreactor liquor supernatants: to comply PR and PS con-

tent with MLSS evolution, all PR and PS values were normalized per

g of MLSS. The normalized values are presented in Fig. 3. It can be

seen that in supernatants, in the presence of CPs (Fig. 3a) the nor-

malized PR and PS concentrations were significantly higher than in

control reactor (Fig. 3b) where they remained fairly constant. So it

seems that it was CPs presence which induced the increase of sol-

uble PR and PS.

Study of permeates: the permeates analysed for PR and PS con-

tent are presented in Fig. 3c and d. Only slight concentrations of

these two main EPS components persist in permeates, after mem-

brane filtration.
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3.3. High pressure size exclusion chromatography study

To provide more information about the EPS in both reactors and

in all phases the HPSEC analysis was performed. Three types of

samples were followed: the supernatants (S), the permeates (P),

both directly injected onto the column, and the bound EPS (B) ex-

tracted from the sludge before analysis. To observe the influence of

CPs on the EPS production by biomass, the chromatograms were

normalized per gram of biomass (MLSS values as mentioned

above). The area of peaks can be considered in approximation as

representative of EPS concentration. This simplified approach

(assuming all species having the same detector answer) is unavoid-

able because of the outstanding complexity of EPS which contain

various polysaccharides and proteins, each with their own differ-

ent chain lengths and moreover which are involved in molecule

associations (Garnier et al., 2005). The chromatograms (Fig. 4) give

following information:

(1) The main effect of the CPs presence on biomass was a signif-

icant increase of soluble EPS concentration in supernatants

of the R1 reactor (Fig. 4a) while in the control reactor R2

(Fig. 4b), EPS concentration remained constant for the

steady-state period. The EPS in supernatants had a wide

range of molecular sizes with no predominant size family
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(for PR: from 670 KDa to less than 0.9 KDa and for PS: from

404 KDa to less than 0.7 KDa). The addition of CPs in R1

induced an increased concentration of macromolecular com-

pounds with 8 mL < Ve < 13 mL (peak maximum correspond-

ing to PR of about 18 KDa and PS of about 6 KDa). The EPS

concentration increased also in the sludge (bound fraction,

Fig. 4e) with CPs presence but to a significantly smaller

degree than in supernatants.

(2) All chromatograms of supernatants and bound EPS in both

reactors (Fig. 4a, b, e and f) contained high macromolecular
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compounds with Ve about 7.5 mL (corresponding to PR of

about 670 KDa and PS of 404 KDa). The concentrations of

these species remained constant over time regardless

of the reactor: this indicates that they were not influenced

by the presence of CPs. (A lonely peak in the supernatant

R1 (Fig. 4a) on the 23rd day’s sampling is an outlier, it was

also observed in corresponding permeate Fig. 4c).

(3) More simple chromatographic profiles were obtained from

permeates issued from R1 and R2 (Fig. 4c and d). According

to the column calibration, only oligomers molecules smaller

than 0.9 KDa for proteins and smaller than about 0.7 KDa for

polysaccharides were present in permeates. This shows

clearly that the membrane filtration eliminated an impor-

tant part of the soluble macromolecules in reactor’s bulk

solutions.

3.4. Fourier transform infrared spectroscopy (FT-IR)

To obtain more chemical information about the EPS present in

both reactors, samples were submitted to FTIR analysis. Different

components can be identified from their specific infrared profiles

and the bands intensity can be related to the amount of

compounds.

The most representative samples (according to HPSEC results,

Fig. 4) were chosen for FTIR analysis. The corresponding FTIR spec-

tra are presented in Fig. 5.

The supernatant samples from R1 and R2 (Fig. 5a and b), have IR

spectra displaying similar features with six characteristic bands at

835, 1067, 1370, 1616, 2934 and 3370 cm�1. The samples from the

control reactor R2 do not exhibit any significant variation over

time, whereas in the samples from R1, the intensity of the IR bands
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increased however with no variation in band positions. The IR

spectra revealed that the presence of anticancer drug induced an

increase in the concentration of various chemical species however

their chemical nature remained unchanged. Spectra corresponding

to EPS in permeates and in bound EPS (Fig. 5c–f) display broad

infrared bands with a relatively low intensity, therefore they were

not submitted to further examination.

The IR profile of supernatants samples reveals the presence of

various chemical species. In order to determine which band combi-

nations correspond to a given species, we have analysed the evolu-

tion of the band’s intensity ratio and the band’s area ratio against

time. As both methods provided similar results, only the intensity

analysis will be presented in this paper. The approach used here

was based on the two following assumptions: (i) constant band ra-

tios refer to the same chemical species, (ii) variable ratios refer to

bands that do not belong to the same species. This approach can

only be applied when a significant evolution in the global infrared

response against time is observed, as was the case for the R1 super-

natant samples. Therefore the data from these samples (Fig. 5a)

will be treated: Fig. 6 (I) shows, on the left side, the evolution of

the intensity ratio of various band combinations against time.

Among the six different investigated bands, two groups of bands

were identified: the first group is formed by the combination of

bands at 3370, 2934 and 1067 cm�1 (Fig. 6a), the second group is

composed of bands at 1370 and 1616 cm�1 (Fig. 6b). These band

combinations allow us to build corresponding independent IR pro-

files (Fig. 6 (I), on the right side) which are representative to the

main chemical groups present in the EPS mixture: the first band

combination is typical of IR spectra of polysaccharide species

(Fig. 6a), the second combination indicates the presence of an

amine or amide functions and is likely indicative of protein-type

species (Fig. 6b). However, it does not allow the complete identifi-

cation of the protein-type family, which should exhibit additional

IR signals at around 3300 cm�1 and at around 1000 cm�1, these

IR profiles 
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Fig. 6. (I) Determination of the IR profiles of major chemical species present in the R1 supernatant. Band combination and typical IR profile of: (a) polysaccharide, (b) protein-

type moieties and (c) inorganic nitrates. (II) Evolution over time of IR bands of polysaccharide (h), amine/amide (j) and nitrate (N) species in the supernatant of reactor R1

and R2 (d and e).
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signals are masked in our samples by dominant polysaccharides.

Indeed, band intensity ratio analysis is not able to assign the

minority contributions to a given IR profile. The band at

835 cm�1 was not involved in any combination, it characterizes

inorganic nitrate groups (Fig. 6c).

Once the various species were identified, it was possible to fol-

low their evolution over time referring to their characteristic

bands. Polysaccharides were followed by the intensity of their sig-

nal at 1067 cm�1, proteins at 1616 cm�1 and nitrate evolution was

related to the band at 835 cm�1. In the control reactor (Fig. 6e), PR

band intensity remained constant over time and only a slight in-

crease in polysaccharide intensity was observed. In contrast, PR

and PS species significantly increased in the reactor with CPs

(Fig. 6d) and PS increment seems to be more important. In both

reactors the nitrate band intensity was constant.

The FTIR approach confirmed the significant increase of PR and

PS species in bulk solution in the reactor with CPs presence as pre-

viously seen by UV–Vis analysis. Moreover, it showed that the CPs

presence did not seem to induce any chemical changes in soluble

species.

4. Discussion

The chromatographic and UV–Vis analysis showed that CPs

presence induced an increased formation especially of soluble

macromolecular EPS with their main components PR and PS. It is

known that biomass generates microbial intra or extra cellular

components that participate in the formation of aggregates, and

EPS in the bulk solution due to cell renewal, cell lysis or deliberate

excretion for some purposes (Laspidou and Rittmann, 2002). Aqui-

no and Stuckey (2004) observed an increased concentration of sol-

uble EPS with a high molecular size in anaerobic chemostat in the

presence of toxicants (chloroform or chromium). Hydrolysis did

not seem to contribute to EPS accumulation and they suggested

that EPS were produced by bacteria to cope with stress. In our case

all observations argue for similar phenomenon. HPSEC showed that

high macromolecular PR and PS (M.W.: 670 KDa and 404 KDa,

respectively) were almost identical in both reactors; they were

present in supernatants and in bound fraction. Their concentration

did not change over reactor running time. Moreover, no significant

increase in oligomers compounds appeared in CPs reactor. This

suggests that EPS hydrolysis cannot be the principal factor respon-

sible for the increase of macromolecular PR and PS species of

18 KDa and 6 KDa, respectively, in bulk solution. It was reported

(Bott and Love, 2002) that bacterial stress response mechanism

called K+ efflux is a significant contribution to the deflocculation.

In our case the floc volumetric diameters were not at all dimin-

ished (Delgado, 2009) in reactor with pharmaceuticals, they were

identical or sometimes higher than in control reactor. Thus in reac-

tor with pharmaceutical, the increased amount of soluble EPS, in

relation to control MBR, can not be attributed to the floc disintegra-

tion and to the subsequent EPS material release. As both reactors

had identical operating conditions except the presence of CPs, it

was likely that bacteria produced EPS for better survival in hostile

environment. Henriques and Love (2007) found that the EPS matrix

inside sludge flocs was a protective barrier for bacteria exposed to

chemicals toxins octanol and cadmium.

Our results corroborate the Aquino and Stuckey (2004) study on

soluble microbial products (SMP) in bioreactor spiked with chloro-

form or chromium: they observed enhanced soluble microbial pro-

duction, composed mainly of PR and PS and no change in SMP

composition in toxin’s presence. They suggested that some SMP

might be deliberately excreted by micro-organisms in cell to cell

communication (quorum sensing). It is now established that the

quorum sensing influences the biofilm development or aggregates

dispersion (Parsek and Greenberg, 2005) regulating the excretion

of PS or PR for biomass survival. It was found that bacteria are a

thousand times more resistant to antibiotics in a biofilm than in li-

quid suspension (Everst, 2006).

The application of MBR technology in wastewater treatment for

removal of CPs was previously studied by Delgado (2009). Under

steady-state conditions, CPs removal remained quite stable (75–

80%) and COD and total nitrogen removal efficiency were not al-

tered by the toxicity of the anticancer drug. However, CPs presence

induced a modification of biological suspended solids. The modifi-

cations in the biomass and in the bulk solution appeared to influ-

ence the membrane performance. In our study, membrane

performance was followed by measuring transmembrane pressure

(TMP) illustrated in Fig. 2b. It was observed that TMP in R1 (with

CPs), increased 3 times more than in the control reactor and the

fouling dynamics were faster.

Previous studies have identified the extracellular polymeric

substances (EPS) or soluble microbial products (SMP) as one of

the most significant factors responsible for membrane fouling

(Drews et al., 2006; Janga et al., 2007; Judd, 2008; Le-Clech et al.,

2006; Meng et al., 2009) and for membrane deterioration (Tansel

et al., 2006). Furthermore, many investigations have been done

about the role of PR or PS in membrane fouling mechanisms. How-

ever in some cases, the cake resistance was found to be strongly re-

lated to PR content in the supernatant (Meng et al., 2006), or to PS

having inherent fouling potential (Drews et al., 2006; Rosenberger

et al., 2006) or to PR/PS ratio (Arabi and Nakhla, 2008). Indeed, it

seems that PR have an important role in synergistic effects PR–PS

and the trend towards fouling (Susanto et al., 2008). In our study,

membrane filtration efficiently eliminated PS and PR: in control

reactor R2 up to 95% of PS and up to 68% of PR (Fig. 3f). In R1 (with

CPs), where an increased amount of EPS was presented, PS were re-

tained up to 98% and PR up to 92%, as shown in Fig. 3e. Indeed, the

accumulation of EPS in the MBR sludge mixture would facilitate

the formation of an EPS fouling gel layer on the membrane surface

and eventually pore narrowing/blocking, thus potentially causing a

serious fouling problem, as observed in reactor with CPs.

5. Conclusion

Our experiments showed that cyclophosphamide and its mean

metabolites in the studied concentrations range influenced the bio-

mass exopolymer production. All methods applied for EPS studies

(HPSEC, FTIR and UV–Vis) showed clearly that cyclophosphamide

presence induced an increase in soluble EPS (mainly proteins of

about 18 KDa and polysaccharides of about 6 KDa) in bulk solution

and to a much lower degree in EPS bound in the sludge. The in-

crease of these macromolecular species may be attributed to a pro-

tection mechanism. Their retention by the membrane was very

efficient and was most likely related to the more important mem-

brane fouling of reactor with cyclophosphamide.
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III.2.2.2. Campagne expérimentale II (période d’acclimatation de 107 j) 

 

La période d’acclimatation de boues permet aux boues de s’adapter aux conditions 

opératoires des réacteurs. D’autre part, dans les bioréacteurs à membrane, l’âge des boues est 

un paramètre fondamental qui détermine la diversité biologique des boues. Les bioréacteurs à 

membrane opèrent généralement à des âges de boues élevés, ce qui permet l’implantation de 

microorganismes à croissance lente. Deux campagnes d’expériences ont été réalisées afin 

d’établir d’une part, les différences du comportement bactérien entre boues des 

caractéristiques différentes déterminées principalement par la période d’acclimatation et l’âge 

de boue ; et d’autre part, d’estimer l’effet de l’agent anticancéreux sur les boues. Le même 

cocktail pharmaceutique (composition et concentration) a été utilisé lors des deux campagnes. 

La concentration du cocktail simule la concentration du cyclophosphamide et ses principaux 

métabolites dans les urines humaines. Le cocktail est constitué du cyclophosphamide et de ces 

métabolites générés lors de l’ingestion humaine de 5 μg/L de cyclophosphamide.  

Deux réacteurs fonctionnant en parallèle sont étudiés, un réacteur contient la molécule 

anticancéreuse et ses métabolites (R1), et l’autre réacteur sans les molécules pharmaceutiques 

sert de contrôle (R2). Dans les bioréacteurs à membrane, la variation de la vitesse tangentielle 

est une stratégie pour lutter contre le colmatage des membranes. En tenant compte du 

colmatage des membranes présenté lors de la première campagne à une vitesse tangentielle de 

4 m/s, la vitesse tangentielle de démarrage de cette deuxième campagne a été fixée à 5 m/s (se 

référer à Delgado (2009) pour plus de détails). La durée totale de l’expérience est de 223 jours 

dont 107 jours de stabilisation sans l’ajout du cocktail pharmaceutique. A partir du jour 108, 

l’ajout du cocktail a été réalisé de manière continue. L’analyse des EPS correspond à la 

période d’opération des réacteurs en présence du cocktail pharmaceutique. 

 

L’activité bactérienne est suivie à travers la caractérisation des substances polymériques 

dans tous les « compartiments » du réacteur : dans la liqueur mixte du réacteur (dans le 

surnageant et dans les boues centrifugées) ainsi que dans le perméat. L’évolution des 

substances polymériques est présentée par les chomatogrammes de la figure III.5. Les 

chromatogrammes, en 3 D, décrivent : la concentration des substances polymériques en 

absorbance (axe z), la répartition des tailles des molécules en volume d’élution (axe y) et 

l’évolution dans le temps (axe x). Les différentes couleurs, données en fonction de l’intensité 

de l’absorbance des espèces dans les chromatogrammes, permettent de mieux visualiser les 

variations de concentration des espèces (l’intensité de l’absorbance est associée à la 
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concentration). Les faibles concentrations sont illustrées en couleurs atténuées (gris), par 

contre, les concentrations élevées des molécules sont présentées en couleurs plus accentuées 

(rouge). Les résultats sont organisés en deux colonnes, chaque colonne étant relative à un 

réacteur. L’organisation en lignes permet de distinguer chaque « compartiment » analysé. 

Etude des surnageants: On peut observer (figure III.5 (a et b)) que la concentration des 

substances solubles traduite par la surface des chromatogrammes est faible dans les deux 

bioréacteurs hormis les trois dernièrs prélèvements du réacteur témoin (les jours 204, 209 et 

223). Les substances polymériques solubles contenues dans les surnageants sont constituées 

principalement par : (i) un groupe des molécules de grande taille ayant un volume d’élution 

(Ve) d’environ 7,5 mL (protéines > 670 KDa et polysaccharides ∼ 400 KDa), et (ii) des 

molécules des petites tailles ayant un Ve maximum d’environ 13 mL (protéines < 17 KDa et 

polysaccharides < 0,7 KDa). 

Etude des perméats: Les profils chromatographiques des perméats (figure III.5 (c et d)) 

sont simples et constitués uniquement par une seule famille de composés de petites tailles (Ve 

maximum d’environ 14 mL (protéines < 5 KDa et polysaccharides < 0,2 KDa)). Ceci est 

parfaitement normal, la membrane a effectué son rôle de filtration. La concentration des 

composés dans les perméats est assez constante le long de l’expérience, à l’exception des 3 

dernières dates de prélèvements du réacteur témoin, ce qui a également été observé dans les 

surnageants. 

Etude des EPS liés dans les boues: La distribution des tailles des constituants des EPS 

dans les boues est assez complexe avec trois familles majoritaires des molécules: molécules 

de grandes tailles, des moyennes tailles et des petites tailles. Les molécules de grandes tailles 

avec un Ve de 7 mL correspondent aux masses molaires de protéines > 670 KDa et 

polysaccharides ~ 788 KDa. Ensuite, les molécules de moyennes tailles avec un Ve de 11 mL 

correspondent aux protéines ~ 40 KDa et polysaccharides ~ 11 KDa. Enfin, les molécules 

avec un Ve > 14 mL sont des oligomères (protéines < 5 KDa et polysaccharides < 0,7 KDa). 

D’autres molécules ne suivant pas la séparation stérique dans la colonne chromatographique 

peuvent se retrouver sur la dernière fraction des molécules éluées (Ve > 16 mL). 

On peut observer une concentration relativement constante des EPS liés dans le réacteur 

témoin, tandis qu’en présence du cocktail pharmaceutique, la concentration des EPS liés croit 

jusqu’à un maximum atteint le 157éme jour. On constate une diminution de la quantité des
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EPS pour le jour 190 et ensuite une légère augmentation de la concentration des EPS est 

reprise.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure III. 5. Profils chromatographiques des surnageants, perméats et EPS liés dans les boues présents 

dans le réacteur avec l’agent anticancéreux et le réacteur témoin. 
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Ces résultats montrent que : 

- La formation des EPS liés dans les boues est provoquée par la présence de l’agent 

anticancéreux car dans le réacteur témoin aucune variation significative n’est présentée 

(figure III.5 (e et f)).  

- Les boues retiennent bien leur matériel interne puisque une augmentation de la 

concentration d’EPS liés dans les boues n’induit pas d’augmentation sur la quantité des 

espèces dans la phase liquide (figure III.5 (e et a)).  

- La diminution drastique, le jour 190 (figure III.5 e), de la quantité d’EPS liés dans les 

boues, semblerait être due à une consommation des EPS et non pas à un relargage des 

espèces vers la phase liquide. En effet, la concentration des substances solubles reste 

constante dans le temps. L’origine de la diminution d’EPS n’a pas pu être identifié dans 

cette étude. Cependant, dans la littérature, ce comportement a été décrit dans des 

conditions de famine microbienne (manque de nutriments facilement biodégradables) 

(Wolfaardt G. et al., 1999). Ce jour 190, les chromatogrammes (figure III.5 (e et f)) 

montrent une disparition des molécules de grandes tailles dans les deux réacteurs (en 

présence et en absence du cocktail pharmaceutique). Ceci nous amène à penser qu’un 

phénomène non-identifié lié à la conduite de deux bioréacteurs aurait pu avoir lieu.  

- L’augmentation extraordinaire de la concentration d’espèces dans le surnageant du 

réacteur témoin, trois dernières prélèvements (figure III.5 b), est visible aussi dans les 

perméats. Il s’agit des molécules de petites tailles qui traversent la membrane. Pour 

expliquer cette augmentation, les conditions opératoires des réacteurs nécessitent d’être 

analysées, ce qui sera abordé dans la partie discussion. 

 

III.2.2.3. Discussion 

 

Les deux campagnes expérimentales montrent des analogies et des différences en termes 

de comportement de la biomasse étudiée à travers la production des EPS.  

Les analogies sont les suivantes : 

1) La présence du cocktail pharmaceutique induit l’augmentation de la concentration 

des EPS liés dans les boues (pour la campagne I, figure 4e (page 123) et pour la 

campagne II, figure III.5e), tandis qu’en absence de CPs, la concentration des EPS 

liés reste stable dans le temps (pour la campagne I, figure 4f (page 123) et pour la 

campagne II, figure III.5f). 
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Dans les deux campagnes, le mécanisme de protection bactérienne s’est développé 

en présence du cocktail pharmaceutique. Les bactéries produisant des EPS dans les 

boues s’enveloppent dans une matrice plus épaisse pour se protéger et pour atténuer 

l’action nuisible de l’agent anticancéreux à l’intérieur des agrégats biologiques. 

2) En présence ou en absence du médicament, tous les perméats sont constitués 

uniquement de molécules de petites tailles (pour la campagne I, figure 4c et 4d (page 

123) et pour la campagne II, figure III.5c et III.5d)). Ceci est dû à la filtration par la 

membrane de la liqueur mixte. Les membranes retiennent efficacement des 

macromolécules volumineuses. 

3) La répartition molaire des EPS liés dans les boues est polydisperse avec des 

molécules d’une grande gamme de masses molaires. On retrouve des molécules de 

grandes, des moyennes et des petites tailles (figure 4e et 4f (page 123) et figure 

III.5e et III.5f)). 

 

Les différences rencontrées entre les deux campagnes sont : 

1) Dans la campagne II (boues bien acclimatées et âgées de 70 j), la concentration des 

substances polymériques dans les surnageants est minime par rapport à la 

concentration des EPS liés (figure III.5). Au contraire, dans la campagne I (boues 

peu acclimatées et âgées de 50 j), la concentration des substances solubles a été 

largement supérieure à celle des EPS liés dans les boues (figure 4, page 123). 

2) Lors de la Ière campagne (boues peu acclimatées et relativement jeunes) en présence 

du cocktail pharmaceutique, l’augmentation de la concentration des EPS liés a induit 

en même temps une augmentation de la quantité des substances solubles. Par contre, 

les boues mieux acclimatées et âgées de 70 j (IIème campagne), se comportent 

différemment, la concentration des substances solubles dans les surnageants reste 

constante bien que la concentration des EPS liés dans les boues augmente dans le 

temps. 

 

Le comportement distinct des boues dans les deux campagnes a été aussi observé lors du 

colmatage des membranes. L’étude du colmatage des membranes a été réalisée dans le cadre 

de la thèse de Delgado (2009). Nous présentons ici, une partie des mesures effectuées par 

Delgado afin de corréler les paramètres opératoires des réacteurs avec le comportement 

bactérien. Ces corrélations nous ont permis d’expliquer en partie les phénomènes de 

colmatage des membranes ainsi que la réponse bactérienne à la présence du composé 
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anticancéreux. La figure III.6 présente le suivi de la pression transmembranaire lors de deux 

campagnes. 

Figure III.6. Evolution dans le temps de la pression transmembranaire des bioréacteurs pour les deux 

campagnes d’expériences [Repris de Delgado (2009)]. 
 

 

Les boues de la campagne I (figure III.6a) soumises à une vitesse tangentielle de 4 m/s, 

ont montré le même comportement dans le bioréacteur avec le cocktail pharmaceutique que 

dans le bioréacteur contrôle. La pression transmembranaire a subi la même augmentation, 
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dans les deux bioréacteurs, jusqu’au colmatage des membranes. L’élévation de la vitesse 

tangentielle à 5 m/s, a tout d’abord, provoqué le détachement du matériel fixé aux membranes 

avec la diminution instantanée de la pression transmembranaire. Ensuite, les deux 

bioréacteurs ont montré un comportement distinct : celui avec le cocktail pharmaceutique a 

présenté une pression transmembranaire qui augmente jusqu’au colmatage des membranes, 

tandis que dans le réacteur contrôle, la pression transmembranaire est restée basse et le 

colmatage des membranes n’a pas eu lieu. Ce phénomène se répète après le changement des 

membranes. En effet, l’étude des EPS par chromatographie a révélé l’augmentation de la 

concentration des EPS en présence de l’agent anticancéreux. Cette augmentation a été 

associée avec un mécanisme de protection bactérienne face à la présence des composés 

pharmaceutiques. L’augmentation de la concentration des EPS liés dans les boues en fonction 

du temps (figure 4e (page 123)), a été corrélée avec l’augmentation des substances solubles 

(figure 4a (page 123)). Les flocs sensibles à la contrainte de cisaillement élevée (vitesse tang. 

de 5 m/s) ont libéré une partie de leur matériel vers la liqueur mixte. Ceci a induit 

l’augmentation de la concentration des substances solubles dans la liqueur mixte et a 

provoqué l’élévation de la pression transmembranaire contribuant ensuite au colmatage de la 

membrane du réacteur avec le cocktail pharmaceutique. 

 

La deuxième campagne (boues acclimatées de 107 j et âgées de 70 j, figure III.6b) a 

débuté à une vitesse tangentielle de 5 m/s pour éviter le colmatage des membranes. Sous ces 

conditions, la pression transmembranaire est restée pratiquement identique dans les deux 

bioréacteurs (en présence et en absence de l’agent anticancéreux). Ceci indique l’absence du 

colmatage des membranes en présence du cocktail pharmaceutique. La diminution de la 

vitesse tangentielle à 4 m/s (changement sur les conditions hydrodynamiques) a généré 

l’augmentation de la pression transmembranaire. Une fois la vitesse tangentielle remise à 5 

m/s, le matériel provoquant le colmatage s’est détaché et la pression transmembranaire a 

diminué. Les deux bioréacteurs ont présenté le même comportement en terme de colmatage 

des membranes, néanmoins, les analyses d’EPS ont montré que l’activité bactérienne était 

différente dans les deux bioréacteurs. En présence de l’agent anticancéreux, nous avons 

constaté une augmentation de la concentration des EPS liés dans les boues en fonction du 

temps d’opération (figure III.5e) tandis que dans le réacteur témoin, la quantité des EPS liés 

dans les boues a été stable dans le temps (figure III.5f). En présence du cocktail 

pharmaceutique, les EPS liés dans les boues se sont montrés fermement retenus dans la 

structure des boues sans être relargés vers la phase liquide. En raison de la stabilité de la 
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concentration des substances solubles (figure III.5a), la pression transmembranaire est restée 

aussi stable. Les bactéries continuent à produire des EPS dans les boues face au stress mais les 

flocs semblent très résistants aux contraintes de cisaillement. De ce fait, moins de matériel 

agrégé dans les flocs est libéré vers la liqueur mixte.  

Delgado (2009) a montré que les flocs en présence du cocktail pharmaceutique, lors de 

la deuxième campagne, présentent systématiquement un diamètre moyen légèrement 

supérieur (23 ± 2 μm) que ceux du réacteur contrôle (18 ± 2 μm). En microscopie confocale, 

les flocs en présence du cocktail pharmaceutique se montrent mieux agglomérés avec des 

agrégats plus denses et plus compacts (figure III.7a) que ceux du réacteur contrôle (figure 

III.7b), (se référer à Delgado (2009) pour plus de détails). Ceci expliquerait la robustesse des 

boues en présence du cocktail pharmaceutique, face aux changements hydrodynamiques 

(variation de la vitesse tangentielle). En effet, un changement de la vitesse tangentielle de 5 à 

4 m/s semble avoir détérioré l’agrégation des boues seulement dans le réacteur contrôle avec 

la libération des molécules de petites tailles vers la phase liquide (analyse chromatographique, 

figure III.5b). Tandis que dans le réacteur avec le cocktail pharmaceutique, aucune altération 

de la concentration de substances solubles n’a été observée, ceci a montré une résistance 

supérieure des flocs au cisaillement. 

Figure III.7. Photographie de flocs (186 μm x 186 μm) en microscopie confocale: a) bioréacteur avec le 

cocktail pharmaceutique, et b) bioréacteur contrôle. [Source : Delgado, 2009]. 
 

Les deux campagnes (boues peu acclimatées et jeunes, et boues mieux acclimatées et 

plus âgées) montrent des différences en terme d’agrégation des flocs. Les boues peu 

acclimatées et jeunes (campagne I) se montrent sensibles aux contraintes de cisaillement 

(vitesse tang. de 4 m/s) tandis que les boues mieux acclimatées et plus âgées (campagne II) ne 

se désagrégent pas à une contrainte de cisaillement supérieure (vitesse tang. de 5 m/s). Pour 

a) b)
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mieux comprendre ces différences, examinons les conditions opératoires des réacteurs dans 

les deux campagnes. Le tableau III.1 présente un résumé des principaux paramètres maintenus 

dans les réacteurs pour chacune des campagnes [source : Delgado, 2009].  

 

Tableau III.1. Paramètres opérationnels lors des deux campagnes expérimentales [source: Delgado, 2009] 

 

 

Durant la deuxième campagne, une période d’adaptation de 107 j (sans la présence du 

cocktail) a été significativement plus longue comparée à la période d’adaptation de 20 jours 

pour la Ier campagne. Ce temps d’adaptation plus important lors de la IIème campagne, a 

permis à un consortium bactérien très riche de s’adapter pendant une durée plus importante 

aux contraintes de cisaillement élevées (vitesse tang. 5 m/s) avant d’être exposé à la présence 

du cocktail pharmaceutique. Pour des boues jeunes (50 j) de la campagne I et à des conditions 

de cisaillement plus douces (vitesse tang. 4 m/s), le consortium bactérien a été exposé 

relativement tôt au stress du cocktail pharmaceutique. Ces deux aspects, le temps d’adaptation 

de la boue et la richesse du consortium bactérien (déterminée par l’âge de boues), semblent 

avoir une importance remarquable sur la formation de boues et sur les caractéristiques de 

résistance des boues aux contraintes de cisaillement. Bien que d’autres paramètres, tels que la 

DCO à l’entrée et le temps de séjour hydraulique, aient également varié entre les deux 

campagnes, ils ne semblent pas expliquer le comportement différent des boues entre les deux 

expériences. 

 

 

 

 

Paramètre Campagne I Campagne II 

Âge de boue (J) 50 70 

Durée totale 160 jours 223 jours 

DCO totale à l’entrée (mg/L) 2609 ± 512 1774.7 ± 629.6 

Vitesse tangentielle le long de la 

membrane (démarrage) 
4 m/s 5 m/s 

Ajout du cocktail Dès jour 21 Dès jour 108 

Temps de séjour hydraulique (h) 48 32 
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CONCLUSION 

 

Les deux campagnes d’expériences réalisées sur des réacteurs à membrane ont permis 

de comparer le comportement des boues de caractéristiques différentes. La période 

d’acclimatation des boues et le temps de séjour des boues (âge de boues) étaient différents 

pour chaque campagne. Une courte période d’acclimatation (20 j) des boues âgées de 50 j, ont 

généré des boues fragilisées vis-à-vis des contraintes de cisaillement dans les réacteurs. Cela a 

induit une libération d’une partie des EPS liés dans le floc vers la phase soluble. Par contre les 

flocs des boues bien acclimatées pendant 107 j et agées de 70 j étaient très robustes, ils ne se 

sont pas désagrégés. 

La concentration des EPS a augmenté significativement en présence du cocktail 

pharmaceutique. Cette formation plus importante d’EPS en présence du cocktail a été associée 

à un mécanisme de défense face à l’agression des molécules nuisibles (le cyclophosphamide 

et ses metabolites). Par contre, en l’absence du cocktail, la concentration d’EPS est resté 

constante. 

La libération du matériel lié vers la phase liquide a contribué au colmatage des 

membranes. Ce colmatage était d’autant plus fréquent que la concentration des substances 

solubles a augmenté dans le temps dû à la forte formation des EPS en présence d’agent 

anticancéreux. 

Dans le traitement des effluents contenant des composés nuisibles aux bactéries, la 

production élevée des EPS va nécessité l’usage des boues bien acclimatées aux conditions des 

réacteurs. Cette recommandation est fait pour éviter que la libération du matériel lié, 

occasionnée par des contraintes des cisaillement, soit très importante et provoque un 

colmatage fréquent des membranes. 
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III.2.3. COMPORTEMENT DES BOUES ACTIVÉES DANS UN RÉACTEUR 

BATCH EN PRÉSENCE D’ANTIBIOTIQUES : ÉTUDE DES SUBSTANCES 

POLYMÉRIQUES EXTRACELLULAIRES  

 

Après avoir étudié l’impact de la présence d’un agent anticancéreux, nous allons nous 

attacher à appréhender de la même façon l’impact d’agents antibiotiques. Cette étude 

effectuée en présence des antibiotiques s’inscrit dans le cadre du projet ANR ANTIBI EAU 

réalisée en partenariat avec le Laboratoire Réactions et Génie des Procédés (LRGP de Nancy). 

La conduite des réacteurs batch entre dans le cadre de la thèse de Louvet J.N. (2010b) 

intitulée « Effet des antibiotiques présents dans les eaux usées sur le procédé d'épuration par 

boues activées ». L’étude des substances polymériques extracellulaires des boues exposées 

aux différents antibiotiques a été réalisée dans le cadre de la présente thèse au Laboratoire 

Environnement et Minéralurgie (LEM) de Nancy.  

La première partie de cette étude porte sur 5 antibiotiques: érythromycine, 

roxithromycine, sulfamethoxazole, amoxicilline et tetracycline. Les résultats sont présentés 

sous forme d’article ci-joint accepté au journal Water Science and Technology, 2010. La 

deuxième partie vise à examiner plus particulièrement l’action de l’Érythromycine à 

différentes concentrations sur des boues urbaines des différentes origines. Egalement l’action 

de différentes formes d’érythromycine a été considérée. L’intérêt particulier d’étudier 

l’Érythromycine repose sur l’importante consommation de ce médicament en France, sa 

fréquente occurrence dans les effluents des stations d’épuration reporté dans la littérature 

(Watkinson et al., 2009), et l’inhibition de la dégradation des substrats carbonés et azotés 

(Alighardashi A., 2007). 

 

III.2.3.1. Étude en présence de 5 antibiotiques  

Article accepté à Water Science and Technology, en février 2010. 

 

Cette section présentée sous forme d’article, rassemble les résultats obtenus en présence 

de 5 antibiotiques: érythromycine, roxithromycine, sulfamethoxazole, amoxicilline et 

tetracycline. 
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Activated sludge behaviour in a batch reactor in the presence of antibiotics: 
Study of extracellular polymeric substances 

 
Avella A.C.1, Essendoubi M.2, Louvet J.N.3, Görner T.1, Sockalingum G.D.2, Pons M.N.3,  
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Article accepté à Water Science and Technology, 2010. 

 
Abstract The influence of Erythromycin, Roxithromycin, Amoxicillin, Tetracycline and Sulfamethoxazole 
on municipal sludge in batch reactors was investigated. The study was focused on extracellular polymeric 
substances (EPS) as indicator of bacteria sensitivity to toxic agents. The EPS were analysed by UV-Vis and 
FT-IR spectroscopies and by size exclusion chromatography. It was found that Erythromycin and 
Roxithromycin induced a significant increase of bound EPS in flocs. This was attributed to a protection 
mechanism of the bacteria. Erythromycin was the only antibiotic which inhibited COD and nitrogen removal. 
 
Keywords : antibiotics, sludge extracellular polymers substances, size exclusion chromatography, 
Fourier transform infrared micro-spectroscopy. 
 
 
Introduction 

Antibiotics are important pharmaceuticals used in human and veterinary medicine. The 
excretion from medicated animals and the application of the contaminated manure on agricultural 
land are among the major routes by which veterinary antibiotics enter the environment (Kümmerer, 
2009). The municipal wastewater is polluted by antibiotics due to the human excretions. The 
efficiency of pharmaceuticals removal in municipal treatment plants varies between almost zero 
values and almost complete removal, depending on the substance and on the process taking place 
(Hirsch et al., 1999). Most antibiotics are not completely metabolized or eliminated in the body and 
between 30 % and 90 % are discharged unchanged into the sewage system (Hirsch et al., 1999). The 
metabolites can be even more stable than the parent compounds and may have a higher potential for 
accumulation compared to the parent compounds (Kümmerer, 2009). Pharmaceutical active 
ingredients are complex molecules with different functionalities and physico-chemical and 
biological properties. They could have undesired effects on non-target organisms present in the 
environment (Kümmerer, 2009), since they have been designed to cause DNA damage to bacteria 
or to eukaryotic cells. 

 
Research papers treating antibiotics in water and wastewater systems refer to various 

items: i) Biodegradation of antibiotics by biomass; ii) Advanced processes for antibiotics and 
metabolites removal; iii) Antibiotic resistant bacteria; iv) Occurrence of antibiotics in the 
environment. The studies concerning the first item evaluate mainly the biological pollutant removal 
efficiency and antibiotic toxicity. However, little attention was paid to the action of antibiotics on 
bacterial behaviour, especially on extracellular polymeric substances (EPS) issued from bacteria 
metabolism. The production of EPS is a general property of microorganisms and is a response to 
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stress situations (Wingender et al., 1999), thus they can be considered as an indicator of “well 
being” of bacteria.  

 
Microorganisms responsible for pollutant degradation in wastewater treatment live and 

grow in aggregated forms as biofilm or flocs where the main component are EPS (from 50 % up to 
90 % of total organic matter). The EPS are key components that determine the physicochemical and 
biological properties of biofilms and flocs. They are composed of up to 75-90 % of polysaccharides 
and proteins and small amounts of lipids, DNA and RNA (Wingender et al., 1999). Their molecular 
sizes range from a few hundred to several hundreds of thousands of Daltons (Garnier et al., 2005). 

Wingender et al. (1999) summarized the principal functions attributed to EPS, such as: 
binding cells and some particles together (cohesion), formation of flocs and biofilms, adhesion to 
surfaces, cell-cell recognition, retention of water to prevent dehydration under water deficient 
conditions, sorption of exogenous organic compounds and inorganic ions, enzymatic activities, or 
protective barrier against adverse abiotic and biotic influences from environment.  

The impact of five antibiotics on activated sludge in batch reactors was investigated in the 
present study: two macrolides (Erythromycin, and Roxithromycin), one sulfonamide 
(Sulfamethoxazole), one β-lactam (Amoxicillin), and Tetracycline. Table 1 presents their 
concentrations reported in various studies in wastewater treatment plant (WWTP) influents and 
effluents and in hospital effluents. The biological response of real sludge issued from a municipal 
WWTP to shock load of antibiotics was examined. Hence, no acclimation period was planned and 
the experiments were carried out in batch reactors with relatively high antibiotic concentration (10 
mg/L). Drug manufacture effluents may contain antibiotic concentrations in that order of magnitude 
(Larsson et al., 2007). At these concentrations the bacteria still survive and it is possible to study the 
bacteria response such as EPS production. It was reported that crisis situations induced modification 
of EPS production (Aquino and Stuckey, 2004; Garnier et al., 2005; Avella et al., 2010). The 
contact time of the experiments was limited to 24 hours with no external nutriments supply. At a 
longer contact time other undesired process, such as starvation could appear. We have followed the 
EPS bound to bacteria in flocs and the soluble part in the bulk phase by different methods. The total 
protein and total polysaccharide contents were examined by UV-Vis spectroscopy. The high 
pressure size exclusion chromatography (HPSEC) and the Fourier Transform Infrared Spectroscopy 
(FTIR) allowed to obtain information about macromolecular size distribution and possible chemical 
changes respectively. The pollutant removal efficiency (Chemical Oxygen Demand (COD) and 
nitrogen) was also followed. 
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Table 1. Concentrations of Erythromycin, Roxithromycin, Sulfamethoxazole, Amoxicillin and Tetracycline reported in different studies: in WWTP and in hospital effluents 

WWTP 

Antibiotic Influent 
[ng/L] 

Bioreactor 
[ng/L] 

Secondary
effluent  
[ng/L] 

Hospital 
effluents 
[ng/L] 

Comments 

Erythromycin 
 
Gulkowska et al., 2008 
 
Watkinson et al., 2007; 2009 
 
Göbel et al., 2005 

 
 

470-810 
 

d 
 

70 ± 120 EH2O 

 
 
 
 

d 
 

 
 
 
 

d 
 

80 ± 60 

 
 
 
 

N.D 

Erythromycin: macrolide antibiotic. Macrolides were the second antibiotic class mostly 
used in human care in european countries between 1998-2005 (ESAC, 2007). 
Erythromycin is usually applied for respiratory tract infections, infections of soft tissues 
and when infections are persistent to penicillin antibiotics. Its principal metabolite 
Erythromycin-H2O is the mostly frequently detected macrolide antibiotic in WWTP 
effluents (Watkinson et al., 2009). This indicates its potential to pass through 
conventional treatment (Hirsch et al., 1999). The elimination of Erythromycin in 
conventional WWTP is incomplete. It persists in the water phase and no significant 
sorption process takes place on biological sludge (Göbel et al., 2005).  

Roxithromycin 
Watkinson et al., 2007 
Watkinson et al., 2009 
Göbel et al., 2005 

 
0-18 
~ 8 

20 ± 20 

 
0-60 

 
 

 
0-100 
~ 20 

20 ± 10 

 
 

~ 50 
 

Roxithromycin: macrolide antibiotic. It is better tolerated by human than Erythromycin. 
Göbel et al. (2005) observed that Roxithromycin was persistent in the effluent from 
WWTP with conventional activated sludge treatment. They reported that no significant 
sorption of this antibiotic was detected on biological sludge. 

Sulfamethoxazole 
 
Watkinson et al., 2007 
 
Brown et al., 2006 
 
Watkinson et al., 2009 
 
Göbel et al., 2005 

 
 

360-500 
 
 
 

250 ± 2750 
 

430 ± 200 

 
 

185-200 
 
 
 
 
 

 
 

270-320 
 
 
 

50 ± 150 
 

280 ± 560 

 
 

1300-2100 
 

400-2100 
 

100 ± 200 
 

Sulfamethoxazole is applied in the treatment of human infections, bronchitis, bacterial 
meningitis, certain eye infections and urinary tract infections (www. medicinenet.com). 
Sulfamethoxazole is today almost obsolete as a single agent due to the 
development of bacterial resistance; now it is used in combination with 
trimethoprim (www.medicinenet.com). The main human metabolite, N4-
acetylsulfamethoxazole, accounts for about 50 % of the administered parent dose. In 
conventional WWTP, the elimination of Sulfamethoxazole was found to be incomplete 
(Göbel et al., 2005). Therefore it is frequently detected in rivers. In sequencing batch 
reactor Drillia et al. (2005) suggested that bacteria used Sulfamethoxazole as a nitrogen 
source when more readily biodegradable source of nitrogen was absent. They observed 
undetectable effluent levels after an acclimation period. Göbel et al. (2005) reported the 
sorption of Sulfamethoxazole on biological sludge, however N4-acetylsulfamethoxazole was 
not detected in sludge despite its high concentrations in the influent.  

Amoxicillin 
 
Watkinson et al., 2007 
 
Watkinson et al., 2009 

 
 

190-280 
 

~ 1400 

 
 

 
 

0-30 
 

< 50 

 
 
 
 

90 

Amoxicillin: penicillin antibiotic class. The penicillin was the most consumed antibiotic in 
european countries (ESAC, 2007). Amoxicillin belongs to β-lactams (cyclic amide) which 
are not generally considered as important environmental pollutants because they undergo 
thermal degradation until ultimate mineralisation to CO2 and water (Hirsch et al., 1999).  

Tetracycline 
 
Watkinson et al., 2007  
 
Watkinson et al., 2009 

 
 

0-35 
 

< 10 

 
 

0-20 

 
 

0-30 
 

< 20 

 
 
 
 

< 40 

Tetracycline undergoes photochemical degradation and forms a number of  degradates 
products. Many of them are highly soluble and stable in receiving waters. Tetracycline 
has also a tendency to form relatively stable complexes with double cations such as 
calcium and magnesium and with particulates matter (Halling-Sorensen et al., 2002). 
Tetracycline removal of water phase is not complete (Watkinson et al., 2009). However, 
Tetracycline is eliminated by more than 50% due to sorption on sewage sludge 
(Watkinson et al., 2007). 
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Materials and Methods 
Samples and reactors 

Two series of experiments were performed with sludge collected in the municipal WWTP of 
Epinal (France, 50000 eq. inhab.) at two different dates within four weeks. The biomass efficiency 
for pollutant removal was studied using the inlet wastewater of the WWTP. The fresh inlet 
wastewater (2 L) was mixed with the sludge (1 L) sampled in the recycling line (where sludge is 
more concentrated) to obtain the biomass concentration in reactor of about 2,5 g/L (concentration 
close to the mixed liquor of the secondary tank in the WWTP). Four batch reactors (volume = 4 L) 
were running simultaneously during 24 hours with the biological mixture and 10 mg/L of each 
antibiotic (AB). One reactor without AB served as a control reactor. The aeration was performed by 
the air diffuser at the bottom of each reactor. After 24 hours of operation, the biomass was separated 
from the supernatant by centrifugation (15 min at 4500g). The soluble matter was directly analysed 
by methods described later. The settled biomass, before further analysis, was submitted to EPS 
extraction according to Frolund et al., (1996) using Dowex resin with modification of the extraction 
time (4 h instead of 1 h). A series of reproducibility experiments were also performed: the 
reproducibility of two reactors operating in parallel with a WWTP sludge sample and a given 
antibiotic was around 93 %. The reproducibility of EPS extraction on the same sludge sample was 
better than 95 %. 

Mixed liquor suspended solids (MLSS) were measured according to the 2540 G protocol 
(Standard methods, 2005).  

The soluble COD was measured during the 24 h of culture by UV-vis spectroscopy at 254 nm;  
this method allows a rapid estimation of COD (Mrkva, 1983). The reproducibility of COD measures 
was around 99 %. The ammonium content was determined by the Nessler colorimetric method 
(Hach Nessler Method 8038 on a Hach DR/2400 spectrophotometer (Hach Co., Colorado, USA)) 
using ammonium chloride for the calibration. The reproducibility was better than 97 %. 
 
Total protein and total polysaccharide analysis by UV-Vis spectroscopy 

Protein determination was performed with the Total Protein Kit; Micro Lowry®  with 
Peterson’s modification (Sigma-Aldrich, France) using bovine serum albumin as a standard for 
calibration from 20 to 200 mg/L, absorbance was measured at 750 nm. Polysaccharide were 
determined according to the classical Dubois protocol (Dubois et al., 1956) at 485 nm, calibration 
was performed with glucose within the concentration range from 10 to 100 mg/L. All samples were 
measured in duplicate and the reproducibility was better than 98 %. 

 
HPSEC analysis 

Soluble matter and extracted EPS from biomass were analysed by HPSEC to estimate the 
molecular sizes of present chemical species. The separation of EPS samples was carried out on a 
Hewlett Packard 1100 series chromatograph. A Zorbax Bio series column (GF-250, 25cm x 9.4mm, 
Agilent Technologies, France) thermostated at 25°C was used. The mobile phase (flow rate 1 
mL/min) was 0.2 M NaCl. The detection was carried out at 25°C with a diode array UV detector at 
215 nm. All samples were filtered with 0.2 μm (Chromafil®) filters prior to injection. Each 
obtained chromatographic peak can be a pure chemical molecule or a mixture of the EPS species 
and it corresponds to a given hydrodynamic molecular size depending on the nature of chemical 
species and depending of the chromatographic conditions. The chromatographic column elution 
volumes Ve were calibrated by the main EPS constituents: protein and polysaccharide. The 
calibration was carried out by the standard polysaccharides and standard proteins as described 
elsewhere (Avella et al., 2010). The variation in the chromatogram area of the same sample was less 
than 7 %.  
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FTIR analysis 
The IR spectral analysis was performed using a High Throughput System (HTS-XT) 

coupled to a Tensor 27 FT-IR spectrometer (Bruker Optics) in the transmission mode. Thirty 
microlitres of the suspension were deposited on a 96-well plate made of silicon and dried under 
mild vacuum. Sample measurements were done in triplicate. The time-averaged signal was 
collected over 64 scans with a spectral resolution of 4 cm-1.  

 
 

Results and discussion 
The mixed liquor suspended solids (MLSS) were measured at the beginning (t = 0 h) and 

at the end of experiment (t = 24 h) (figure 1). A decrease of suspended solids appeared in the first 
series of experiments in the presence of Erythromycin and Roxithromycin (figure 1a). This was 
probably due to the release of organic particulate matter from flocs towards the foam accumulated 
on top of the liquid. In the second series of experiments (figure 1b) no significant variation of 
MLSS was observed and the biomass seemed to be less sensitive to AB than in the first series. The 
sludge was sampled four weeks later in the municipal WWTP when the microbial consortium could 
have been exposed to different conditions. 

 

 
Figure 1. Mixed liquor suspended solids in the control reactor at the beginning of the experiment and after 24 
hours of culture and in reactors with different antibiotics after 24 hours.  
Erythromycin (E), Roxithromycin (R), Sulfamethoxazole (S), Amoxicillin (A) and Tetracycline (T) 
(a) first series, (b) second series. 

 

 

The area of chromatograms can be related to the EPS concentration. Figure 2 shows the 
chromatograms of EPS (soluble and bound in flocs), obtained in both series of experiments in the 
presence of antibiotics and in the control reactor. The chromatograms were normalized by dividing 
their area by the biomass content (assimilated to MLSS) in each reactor, thus they are reported per 
gram of biomass. Both control reactors did not give identical chromatograms, especially for bound 
EPS: each had its own fingerprint due to the fact that the sludge was sampled in the WWTP at two 
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different dates. Consequently, the reactors with AB should be compared only to their corresponding 
control reactor. 
Figure 2. Normalized chromatograms of soluble substances present in supernatants (a and c) and of bound EPS 
(b and d) in control reactor and in reactors with antibiotics.  
 

The chromatograms of soluble matters (figure 2a and 2c) are very simple: one single peak 
with a maximum at Ve = 13.3 mL corresponding to small molecules (of about 5730 Da for protein 
and of about 180 Da for polysaccharide calibration). Slight variations in concentration of soluble 
matter was found between the control reactor and reactors with AB.  

The bound EPS (figure 2b and 2d) have a complex chromatographic profile with different 
peak maxima corresponding to small, medium and high macromolecular species (up to 670000 Da 
for protein and up to 212000 Da for polysaccharide calibration). The presence of Erythromycin and 
of Roxithromycin induced a significant increase of peak corresponding to small size polymers 
(about 13700 Da for protein and 738 Da for polysaccharide calibration) and of molecules with 
retention mechanism not strictly based on the size exclusion (Ve >13.3 mL). Results obtained with 
Amoxicillin should be considered with caution because only one peak increased. The increase of 
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EPS suggests that the biomass was sensitive to the presence of these three antibiotics. On the other 
hand, Sulfamethoxazole and Tetracycline seem to have no influence on the bound EPS present in 
flocs, their chromatograms are practically identical to the EPS in the control reactor.  
 

The total protein and total polysaccharide concentrations determined by classical UV-Vis 
spectroscopy are presented on figure 3. It can be observed that their distribution is different in 
soluble and in bound phases. Soluble phases contain higher polysaccharide content than that of 
protein (except in Amoxicillin presence). On the contrary, the bound phases exhibited systematically 
higher protein content compared  to polysaccharide. 

In the first series of experiments (figure 3a and 3b), an increase of protein and 
polysaccharide concentrations was seen mainly in bound EPS in the presence of Erythromycin and 
Roxitromycin and to a lesser extent in the presence of Sulfamethoxazole. In the second series (figure 
3c and 3d) no important variations were observed between the control reactor and reactors with AB, 
only very slight increase of the protein and polysaccharide content in Erythromycin presence and 
high protein content in soluble phase in reactor with Amoxicillin. 

 
Soluble and bound phases were analysed by FTIR. The spectra of soluble phase 

substances exhibited amine and polysaccharide functionalities. However, amides functions were 
absent, it means that proteins were not an abundant compound in the soluble phase (results not 
shown). 

The spectra of bound EPS exhibited the bands of proteins and of polysaccharides. Their 
quantification was performed by integrating their corresponding IR regions: protein at 1500-1700 
cm-1 (amide groups) and polysaccharide at 900-1200 cm-1 (ether groups). The figure 3 shows the 
FTIR spectra of bound EPS and their corresponding protein and polysaccharide quantification. All 
spectra were reported per gram of MLSS. It can be observed that spectra exhibit the same IR 
regions in the presence or absence of antibiotics. Only a global variation in absorbance was noted 
(figure 3e and 3g) which can be related to the variation of the total amount of protein and 
polysaccharide (figure 3f and 3h). Erythromycin and Roxithromycin induced an important increase 
of bound EPS while Amoxicillin, Tetracycline and Sulfamethoxazole influence was lower.  

When comparing the protein and polysaccharide quantification by classical UV-Vis and 
by FTIR spectroscopy the tendency remained identical: Erythromycin and Roxithromycin induced 
the most important increase of bound EPS. Some results may be slightly different due to the fact 
that each method has its own bias (sensitivity, preparation of samples or interferences). 

The DNA patterns were found in the supernatants of all reactors, including the control. It 
means that the presence of AB did not seem to be at the origin of this phenomenon; it can be 
attributed to the natural bacterial decay.  The thorough examination of IR spectra in the 600-650 
cm-1 region showed that in the presence of Erythromycin a shoulder appeared. This might be related 
to the guanine presence (Akhebat et al., 1992) relative probably to cells damages. 
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Figure 3. UV-Vis spectroscopic quantification. Normalized concentrations (per gram of MLSS) of protein and 
polysaccharide present in supernatant (a and c) and in bound EPS (b and d) issued from control reactor (C) and 
from reactors with antibiotics: Erythromycin (E), Roxithromycin (R), Sulfamethoxazole (S), Tetracycline (T) and 
Amoxicillin (A). 

Normalized FT-IR spectra of bound EPS (e and g) obtained in experiments of series 1 and of series 2. 
Quantification of protein and polysaccharide (f and h) by integrating the corresponding IR bands.  
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The biomass ability for COD and nitrogen removal was measured in both series of 
experiments. Roxithromycin, Sulfamethoxazole, Amoxicillin and Tetracycline did not alter the 
bacteria capacity to degrade the pollutants. The COD and nitrogen removal performance (70 
% and 55 %, respectively) were identical in the control reactor and in the reactors with these 
antibiotics. However Erythromycin inhibited the biological removal of pollutants in both 
series. Even when biomass appeared to be less sensitive to AB in second series. In reactor 
with Erythromycin (figure 4), the COD removal was inhibited and the NH4

+ concentration 
was reduced only slightly (18 %). 

 

Figure 4. Evolution of the COD and nitrogen removal over the reactors operation time: in control reactor 
( ) and in reactors with antibiotics: Erythromycin (■), Tetracycline ( ) and Amoxicillin ( ). 
 

 

The chromatographic analysis, together with UV-Vis and FT-IR analysis, showed 
that Erythromycin and Roxithromycin induced an increase of the bound EPS concentration in 
flocs. At the same time, these antibiotics provoked a partial disintegration of flocs (observed 
by the decrease of MLSS). It was reported that bacterial stress response mechanism called K+ 
efflux plays a significant role in the deflocculation (Bott and Love, 2002). The release of floc 
organic matter to the bulk and to the foam can be attributed to this phenomenon. The 
enhanced EPS production in flocs may be a bacteria response to the stress situation to 
compensate for the loss of protective barrier. Moreover, Erythromycin inhibited the pollutants 
removal, suggesting that Erythromycin has a stronger toxic effect on the biomass than 
Roxithromycin. Indeed, the FTIR spectra exhibited the possible guanine presence only in the 
supernatant of the reactor with Erythromycin. This is a complementary hint about the 
particular action of Erythromycin on biomass. 

Stewart and Costerton (2001) suggested that antibiotics might kill free-floating 
bacteria, but fail to eradicate the bacterial cells still embedded in the biofilm. Antibiotics must 
cross the thick mixture of EPS to reach their targets cells. In that diffusion process, AB could 
be deactivated. The bacteria in the surface layers of the biofilm could degrade the 
antimicrobial agent and could preserve the more deeply embedded cells.  

 
 
In our experiments the sludge bacteria might have been accustomed to some of AB. 

Indeed, Sulfamethoxazole is today almost obsolete as a single agent due to the development of 
bacterial resistance; now it is used in combination with trimethoprim 
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(www.medicinenet.com). Our experiments showed that the biomass exposed to this AB 
behaved in the same manner as in the control reactor and no complementary EPS were 
produced. Further, the bacteria were not sensitive to the Tetracycline presence. Prado et al. 
(2009) observed also only a slight impact of Tetracycline on biomass at four times higher 
concentrations than that in our experiments.  

 
 

Conclusions 
The influence of Erythromycin, Roxithromycin Amoxicillin, Tetracycline and 

Sulfamethoxazole on the biological properties of the sludge was studied in lab-scale batch 
reactors. The study of EPS (bound and soluble fraction) allowed to assess the bacteria 
sensitivity to different antibiotics. 

In spite of shock loads of 10 mg/L, Amoxicillin, Tetracycline and Sulfamethoxazole 
had no observable impact: the bacteria continued to consume the organic pollution and no 
significant increase of bound or soluble EPS was found.  

Erythromycin and Roxithromycin induced an increase of bound EPS in flocs, a 
phenomenon attributed to the protective mechanism of bacteria exposed to the toxic stress. 
The release of flocs organic matter to the bulk and foam was also observed. The Erythromycin 
toxic effect on the biomass was more important than that of Roxithromycin, the Erythromycin 
presence inhibited the COD and nitrogen removal.   

The biomass in WWTP can vary depending on the treatment process, pollutants or 
climatic conditions and thus it may be more or less sensitive to the antibiotics. The EPS 
considered as indicator of bacteria behaviour showed that bacteria seem tolerant or to be 
accustomed to some antibiotics while they can be very sensitive to others such as both studied 
macrolides. For a better understanding of these antibiotics action on biomass, further studies 
are necessary. 
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III.2.3.2. Étude en présence d’Érythromycine 

 

L’étude précédente de l’influence de différents antibiotiques sur la formation des EPS, a 

montré un effet plus marqué de l’érythromycine comparé aux autres antibiotiques. Cette 

influence ajoutée à l’usage important de l’érythromycine en médecine humaine, nous a 

conduit à examiner plus particulièrement, l’effet de l’érythromycine à différentes 

concentrations sur l’activité bactérienne des boues des origines différentes. 

Les boues étudiées proviennent de deux stations d’épuration des eaux urbaines : la 

station de Golbey-Epinal et la station de Nancy-Maxeville. Les boues prélevées ont été 

d’abord caractérisées en termes de concentration en MES, pH et conductivité. Ensuite, les 

substances solubles et les EPS liés dans les boues ont été caractérisées par chromatographie 

d’exclusion par taille. 

Afin d’étudier la capacité épuratrice de la biomasse pour l’élimination des polluants 

contenus dans l’eau d’entrée à la station, 1 L des boues a été diluée avec 2 L d’eau d’entrée. 

Les boues ont été prélevées dans le circuit de recirculation vers le bassin biologique (boues 

épaisses). La dilution de ces boues épaisses permet d’obtenir une liqueur mixte de 

concentration similaire à celle du bassin biologique. Ensuite, la liqueur obtenue a été soumise 

à une culture aérobie de 24 h en présence d’érythromycine, en réacteur batch. La culture était 

limitée à une durée de 24 h pour éviter de soumettre le consortium bactérien à une durée plus 

longue sans apport de nutriment. A chaque expérience, un réacteur sans l’antibiotique a servi 

de témoin. Au bout de 24 h, nous avons analysé les substances solubles et les EPS liés. 

L’impact de l’érythromycine sur la biomasse a été examiné à différentes concentrations (entre 

0,1 et 20 mg/L) ; l’impact de différents types d’érythromycine a été l’objet de la dernière 

partie de cette évaluation. 

 

III.2.3.2.1. Caractérisation des boues brutes  

 

Dans les deux stations d’épuration, la concentration des boues activées prélevées dans la 

récirculation se situe dans le même ordre de grandeur, entre 4 et 6 g/L. Le pH de boues 

prélevées est constant dans chaque station avec des valeurs supérieures dans la station de 

Nancy (7,1 ± 0,2) que dans la station d’Epinal (6,5 ± 0,2). Les boues prélevées à la station de 

Nancy ont présenté une quantité d’ions plus élevée (conductivité 0,95 ± 0,1 mS/cm) que les 

boues provenant d’Epinal (conductivité 0,5 ± 0,1 mS/cm).  
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La figure III.8 montre les résultats de l’analyse des substances solubles et des EPS liés 

dans les boues. Les chromatogrammes présentés correspondent aux EPS des boues prélevées 

et des boues diluées. Ces chromatogrammes sont normalisés par gramme de MES. La surface 

des chromatogrammes est proportionnelle à la concentration des EPS.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure III.8. Profils chromatographiques des substances solubles et des EPS liés dans les boues prélevées 

(a et c) et dans les boues diluées (b et d) provenant des stations d’Epinal et de Nancy.  

La correspondance entre les pics chromatographiques et les masses molaires des étalons, est la suivante : 

Groupe I = PR > 670 KDa, PS ~ 788 KDa ; groupe II = PR ~ 78 KDa, PS ~ 11 KDa ;  

groupe III = PR ~ 17 KDa, PR ~ 0,7 KDa ; groupe IV = PR < 5 KDa, PS < 0,1 KDa. 

 

On peut observer que chaque station possède un profil caractéristique des EPS liés dans 

les boues (tendance qui se maintient pendant la durée de nos analyses ∼ 1 an). A Epinal, les 

molécules avec un volume d’élution vers 15 mL sont prépondérants. Par contre, à Nancy, on 
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observe la prépondérance des espèces avec un volume d’élution vers 7 mL. Chacune de deux 

stations d’épuration possède donc une signature spécifique des EPS avec une distribution des 

tailles particulière.  

La dilution de la boue par l’eau d’entrée à la station (figure III.8, colonnes b et d) a 

provoqué une augmentation de la concentration des substances solubles de petites tailles 

(volume d’élution (Ve) entre 13 et 16 mL). Ceci a indiqué le relargage vers la phase liquide 

des molécules de petites tailles contenues dans les flocs. Pour les deux stations, les profils des 

substances solubles sont plus simples que ceux des EPS liés, les profils des substances 

solubles sont constitués par une ou deux familles des molécules des petites tailles (Ve = 13 – 

16 mL). Les volumes d’élution ont été étalonnés par des molécules des protéines et des 

polysaccharides étalon utilisés pour l’étalonnage des colonnes d’exclusion par taille (figure 

III.8). 

 

III.2.3.2.2. Impact des différentes concentrations d’Érythromycine 

 

Avant de juger l’effet de l’érythromycine sur la biomasse, examinons d’abord l’impact 

de la culture des boues pendant 24 h sur les substances solubles et sur les EPS liés. Ensuite, 

nous allons étudier l’effet de différentes concentrations d’érythromycine sur la biomasse.  

 

Pour les boues des deux origines (Epinal et Nancy), la culture des boues a provoqué une 

légère modification sur les profils des EPS liés dans les boues comparé aux profils des EPS 

liés avant la culture (figure III.9). La culture a favorisée la présence de molécules de petites 

tailles (Ve ~ 15 mL) avec une diminution des molécules des grandes tailles (Ve ~ 7 mL). 
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Figure III.9. Comparaison des chromatogrammes des EPS liés dans les boues avant et après culture de   

24 h (réacteurs témoin). 

 

• Concentration en érythromycine de 0,1 et 1 mg/L 

La figure III.10 présente la teneur en MES et les chromatogrammes des EPS liés dans 

les boues après culture de 24 h en présence des faibles concentrations d’érythromycine, 0,1 et 

1 mg/L. Les profils des EPS liés dans les boues du réacteur témoin servant de référence, sont 

présentés pour chaque expérience. On peut constater, pour les boues de deux origines, qu’à 

des faibles concentrations de l’antibiotique 0,1 et 1 mg/L, la valeur de MES est restée 

pratiquement identique à la valeur de MES du réacteur témoin.  

La présence d’érythromycine a provoqué des variations en termes de la concentration 

des EPS sans influencer la distribution des masses molaires des EPS liés. Au bout de 24 h de 

culture en présence de l’antibiotique, les boues ont réagi d’une manière différente, selon leur 

origine. Dans le cas de boues de Nancy, la concentration des EPS liés est restée identique 
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entre le réacteur en présence de l’antibiotique et le réacteur témoin. Par contre, la 

concentration d’EPS liés a diminué dans les boues d’Epinal en présence d’érythromycine 

comparé au réacteur témoin. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure III.10. Teneur en MES et chromatograms des EPS liés dans les boues en présence d’érythromycine 

(E), à 0,1 et 1 mg/L, et dans le réacteur témoin. Culture 24 h.          Réacteur Témoin           Réacteur avec 

Erythromycine. 

 

• Concentration en érythromycine de 10 et 20 mg/L 

La présence d’érythromycine à 10 et à 20 mg/L dans le réacteur a induit la 

désagrégation des boues des deux origines. Ce phénomène observé visuellement a été 

également accompagné par une diminution significative* des MES (figure III.11). La 

structure de ces flocs étudiée par Louvet et al. (2010a), par microscopie Brightfield, s’est 

avérée complètement désagrégée. 

La figure III.11 montre que dans le cas de boues d’Epinal, la concentration des EPS liés 

est plus faible que celle du réacteur témoin. Par contre, pour les boues de Nancy, la 

concentration des EPS liés a augmenté en présence de l’antibiotique. Une seule expérience 

celle du 09/04/08 sur les boues d’Epinal, diffère de ce comportement « type ». Il est utile de 

remarquer que ce jour, la boue d’Epinal a été diluée par l’eau de la station de Nancy afin 

d’étudier le comportement de boues alimentées par un autre substrat. Il n’est donc pas exclu 

que l’activité bactérienne aurait pu être modifiée par les caractéristiques de l’eau usée de 

Nancy. 

* La désagrégation des flocs accompagnée de la libération du matériel lié vers la phase liquide observées 
en présence des concentrations élevées d’érythromycine, traduisent la souffrance de la biomasse. La 
normalisation des chromatogrammes des EPS par gramme de biomasse dans ce cas, peut être trompeuse. Elle 
peut induire mathématiquement une augmentation de la surface des chromatogrammes par gramme de MES. 
Ceci occasionnera des ambiguïtés sur l’interprétation des chromatogrammes car on pourrait associer cette 
augmentation d’EPS à une augmentation de l’activité bactérienne. Pour cette raison, nous présentons dans les 
figures III.10 et III.11 les chromatogrammes normalisés par volume de liqueur dans le réacteur.  
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Figure III.11. Teneur en MES et chromatogrammes des EPS liés dans le réacteur témoin et dans les boues 

en présence d’érythromycine (E) à 10 et 20 mg/L. Culture de 24 h. 

        Réacteur Témoin         Réacteur avec Erythromycine 
 

L’étude des EPS liés a permis de mettre en évidence le comportement bactérien face à 

l’antibiotique. Le comportement de la biomasse dépend de l’origine de la boue et donc des 

caractéristiques spécifiques des boues. Les caractéristiques des boues sont associées aux 

conditions particulières dans les procédés d’épuration, ce qui seront présentés dans la partie 

discussion. Dans le cas des boues d’Epinal, la formation d’EPS a diminuée significativement 

dans tous les domaines des concentrations de l’antibiotique (0,1 – 20 mg/L). Dans le cas de 

boues de Nancy, à des concentrations faibles d’érythromycine, la production des EPS n’a pas 

été modifiée, et à des concentrations élevées de l’antibiotique, la production des EPS a été 

augmentée. Les concentrations en érythromycine supérieures à 10 mg/L, ont eu un effet 

destructeur sur le floc de deux STEPs.  
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III.2.3.2.3. Impact des différentes types d’Érythromycine 

 

D’après Dujovne (1975), différents types d’érythromycine ont différents effets 

cytostatiques (effets toxiques avec libération des enzymes cytoplasmiques) sur les cellules 

microbiennes. L’érythromycine estolate et l’érythromycine cetyl sulfate ont des effets 

cytostatiques avec une diminution de la croissance bactérienne, tandis que l’érythromycine 

classique et l’érythromycine stéarate ne présentent pas ces effets. De ce fait, ces deux 

dernières molécules sont moins nuisibles pour les cellules. Selon ces auteurs, l’effet 

cytostatique pourrait être associé à l’ajout des groupes surfactants aux antibiotiques 

(érythromycine estolate et érythromycine cetyl sulfate) pour favoriser leur absorption gastro-

intestinale.  

Afin d’évaluer l’impact de différents types d’érythromycine sur la biomasse, trois 

molécules ont été étudiées sur les boues d’Epinal : érythromycine estolate, érythromycine 

stéarate et l’érythromycine classique. 

 

La figure III.12 montre qu’au bout de 24 heures les trois espèces d’érythromycine ont 

provoqué pratiquement la même réponse en termes de formation d’EPS, les profils 

chromatographiques des EPS liés sont très proches. De plus, les expériences réalisées dans le 

laboratoire LRGP ont montré que ces trois composés avaient une action identique sur le 

procédé d’épuration (réduction du taux d’élimination de la DCO et de l’ammonium). Ainsi, 

l’érythromycine estolate ayant un pouvoir surfactant important, n’a pas montré d’autre effet 

sur l’activité de la biomasse que les deux autres types d’érythromycine. En conséquence, 

l’effet plus marqué de l’érythromycine estolate, présenté dans la littérature, n’a pas été mis en 

évidence dans nos études. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure III.12. Profils chromatographiques des EPS liés dans les boues obtenus en présence de trois types 

d’érythromycine.  
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III.2.3.2.4. Discussion 

 

En fonction de l’origine des boues, nous avons observé une différence de leur 

comportement en présence d’érythromycine. En effet, chaque station utilise un procédé de 

traitement des eaux différent (voir section III.1.1) qui peut influencer le consortium bactérien 

et par conséquent les propriétés de la boue. Les deux stations ont été conçues pour le 

traitement biologique de l’azote. Cependant, à Epinal, un système à culture libres des boues 

activées permet le traitement de l’eau à travers l’alternance des étapes aération/anoxie. Dans 

ces systèmes les bactéries hétérotrophes ayant un taux de croissance plus élevé que les 

autotrophes, dominent les surfaces extérieures des flocs (Metcalf et Eddy, 2003). Par contre, à 

Nancy, le traitement biologique est réalisé dans un réacteur à lit de sable fluidisé (Biolift ®). 

Le biofilm bactérien formé sur les grains de sable est constitué de bactéries autotrophes et 

hétérotrophes. La nitrification qui implique une activité intense des autotrophes est assurée 

dans ce bassin. Une étape de traitement anoxie est prévue à la suite du réacteur Biolift ® pour 

la dénitrification. Cette différence entre les procédés semble se refléter sur le comportement 

de la boue en présence d’antibiotique.  

En présence de l’érythromycine, la boue d’Epinal a montré une plus faible aptitude à 

former des EPS comparée à celle de la boue de Nancy à des faibles concentrations de 

l’antibiotique de 0,1 et 1 mg/L. Cette concentration de l’antibiotique semble ne pas avoir eu 

d’impact sur l’intégrité des flocs, ni sur les boues d’Epinal ni sur les boues de Nancy. En 

effet, visuellement, les flocs semblent conserver leur structure sans se désagréger. La valeur 

de MES est restée constante. Ceci indique que pour une durée de 24 h en réacteur batch, peu 

de matériel lié dans les flocs a été rélargé vers la phase liquide. Dans d’autres cas 

(concentrations plus fortes de l’antibiotique), le matériel a été libéré passant à la phase 

liquide, ceci accompagné par la diminution de MES et d’une quantité considérable de mousse. 

Louvet et al. (2010a) ont évalué, en fonction de l’origine de la boue, l’action de 

l’érythromycine à différentes concentrations sur l’élimination de la DCO et de l’ammonium. 

Nous présentons leurs résultats (figure III.13). Cette figure montre que les boues d’Epinal ont 

subi une importante perturbation de l’élimination de la DCO, par contre l’élimination de 

l’ammonium a été peu affectée. Néanmoins, le comportement de la boue de Nancy a présenté 

une perturbation plus importante en termes d’élimination de l’ammonium. 

Pour les boues d’Epinal, la perturbation du traitement du carbone peut être 

probablement associée à une perturbation des bactéries hétérotrophes car elles utilisent 

essentiellement le carbone comme source d’énergie. 
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Par contre, sur les boues de Nancy, la figure III.13 montre une perte surtout de la 

capacité de la biomasse pour réduire l’ammonium, l’élimination de la DCO est aussi affectée 

mais dans une moindre mesure. L’activité des bactéries d’élimination de l’ammonium, a été 

perturbée par la présence de l’antibiotique. A forte concentration d’érythromycine (10 mg/L), 

l’inhibition de l’élimination de l’ammonium est accompagnée par une importante formation 

d’EPS liés (mécanisme de défense). A faibles concentrations d’érythromycine (0,1 et 1 mg/L), 

aucune modification appréciable a été observé ni sur la formation des EPS, ni sur l’intégrité 

des flocs. 

 

Figure III.13. Pourcentage d’inhibition du taux d’élimination de la DCO et de l’ammonium sur deux 

stations d’épuration des eaux domestiques : Epinal et Nancy [Repris de Louvet et al. (2010a)]. 

 

 

L’expérience du 09/04/08 montre un changement étonnant du comportement de la boue 

d’Epinal alimentée par l’eau d’entrée de Nancy, en présence de l’érythromycine. Il s’agit 

d’une seule expérience, néanmoins, elle peut révéler un phénomène intéressant si elle est 

confirmée. Ce jour, en présence d’érythromycine, la biomasse a produit une quantité 

significativement élevée des EPS dans les boues. Pour répondre à la question portant sur les 

phénomènes qui auraient pu inciter ce changement sur la production d’EPS, on peut prendre 

en considération les caractéristiques de la boue d’Epinal et de l’eau usée de Nancy. Pour cette 

expérience du 09/04/08, la boue d’Epinal au lieu d’être alimentée par l’eau usée d’Epinal (130 

mg/L), a été alimentée par un effluent plus chargé en DCO celui de l’eau usée de Nancy (160 

mg DCO/L). De ce fait, les microorganismes ayant une source de carbone plus abondante 
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pendant la durée de l’expérience, auraient des conditions favorables pour produire davantage 

des EPS face à la présence de l’antibiotique. 

 

 

CONCLUSION 

 

L’étude des EPS comme indicateur de l’activité bactérienne dans un environnement a 

apporté une meilleure compréhension du comportement de la biomasse. L’effet de 

l’érythromycine sur les boues provenant de deux stations d’épuration, nous a clairement 

montré une différence de comportement des boues. Même un phénomène isolé (celui du 

09/04/08) semble être en cohérence et s’emboîte comme un morceau de puzzle dans l’image 

que nous avons pu acquérir sur le comportement bactérien vis-à-vis des antibiotiques. 
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III.3. ÉTUDE DE BOUES ACTIVÉES DES STATIONS D’ÉPURATION DE 

PAPETERIES 

 

Après avoir étudié dans les chapitres précédents l’impact de la présence des produits 

pharmaceutiques (anticancéreux et antibiotiques) sur l’activité bactérienne, nous allons 

maintenant nous focaliser sur l’étude des boues des stations d’épuration avec un intérêt 

particulier sur leur décantation. 

 

III.3.1. INTRODUCTION 

 

L’activité industrielle du papier a été catégorisée par le ministère français de l’écologie 

comme l’une de trois premières activités industrielles les plus génératrices de déchets non 

dangereux en France (www.ifen.fr). L’industrie papetière utilise des quantités importantes 

d’eau et d’énergie. De grands volumes d’eau sont nécessaires car l’eau est le support des 

matières premières papetières. Elle les véhicule dans tout le circuit de fabrication et elle 

contribue à leur bonne répartition lors de la formation de la feuille de papier (COPACEL - 

Confédération française de l’industrie des papiers, cartons et celluloses, 2008). La qualité des 

effluents de l’industrie papetière dépend fortement du type de procédé suivi, de la qualité des 

matières premières et des technologies appliquées. Les eaux usées peuvent contenir des 

composés difficiles à dégrader par voie biologique tels que des débris de bois et des matériels 

solubles du bois (lignine, divers polysaccharides...). Les effluents de l’industrie papetière 

peuvent provoquer des effets toxiques dans l’environnement et par ailleurs, occasionner des 

problèmes de couleur et de perte de la qualité esthétique de l’eau du milieu récepteur (Pokhrel 

and Viraraghavan, 2004). 

 

Dans le contexte français, la production de papiers et de cartons a compté, en 2008, 

9420 Ktonnes. La région Lorraine est placée en deuxième position dans la production 

française avec 1426 Ktonnes de papier produits (COPACEL - Confédération française de 

l’industrie des papiers, cartons et celluloses, 2008). Cette considérable production suscite des 

besoins important de traitement des effluents vu leur quantité et leur qualité. 

 

Dans ce chapitre nous nous focalisons sur l’étude des boues avec un intérêt particulier 

sur leur décantation dans les stations d’épuration des papeteries. Deux sections comportent ce 

chapitre. La première partie concerne l’utilisation des cultures fongiques en réacteur pilote de 
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laboratoire pour l’amélioration du procédé de décantation. La deuxième partie présente les 

résultats du suivi de trois stations d’épuration de papeteries pendant plusieurs mois.  

 

III.3.2. EFFET DU TRAITEMENT FONGIQUE SUR LA DECANTABILITÉ DES 

BOUES DES STATIONS D’ÉPURATION DE PAPETERIE  

 

Après l’étude statistique menée sur trois stations d’épuration, dans cette section, nous 

nous sommes plus particulièrement attachés à étudier l’impact des agents fongiques sur la 

décantation de boues. 

 

Incités par des améliorations de la décantation observées dans les stations d’épuration 

industrielles suite à l’ajout des bio-aditifs fongiques, nous avons étudié à l’échelle pilote de 

laboratoire, le traitement fongique des boues. Pour une meilleure compréhension du 

phénomène d’amélioration de la décantation, l’étude a été réalisée sur des boues qui 

présentent une faible qualité de décantation. Cette étude a été effectuée en collaboration avec 

le Département de Microbiologie de l’IUT de Nancy-Brabois. Les résultats sont présentés 

sous la forme d’article ci-joint soumis à Desalination, 2010. 
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Effect of fungal treatment on the settleability of the paper mill 
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Article soumis à Biological Control, 2010. 
 
 
Abstract 
 

The impact of two fungi additives on sludge settling was studied in a lab scale wastewater 
treatment pilot. The reactor was fed with the wastewater issued from the paper mill. The fungi 
additives were composed of a consortium of fungi strains. Several parameters were followed: COD, 
sludge settling, flocs size, fungi presence and extracellular polymeric substances (EPS). The fungi 
treatment spectacularly enhanced the sludge settleability. The enhanced production of bound EPS by 
the biomass may be involved in a better cohesion of bacterial aggregates and increased floc size, 
resulting in better settling. 
 
Keywords: paper mill wastewater, sludge settleability, fungi, extracellular polymeric substances. 
 
 
1. Introduction 
 

Successful biological treatment of wastewater depends on the generation and 
maintenance of the appropriate sludge. The sludge is a complex dynamic biological structure 
composed of microflora (bacterial consortium) and micro fauna (mainly protozoa and 
metazoa). The bacteria naturally produces the extracellular polymeric substances (EPS) which 
form with bivalent cations a network where microorganisms are embedded (Wingender et al., 
1999). 

The main components of the activated sludge are the EPS accounting from 50 % up to 
90 % of the total sludge organic matter. The EPS are issued from bacteria metabolism and are 
considered as key components determining the physicochemical and biological properties of 
flocs and biofilms (Wingender et al., 1999; Flemming and Wingender 2001). They are highly 
hydrated biopolymers retaining a high level of water in the sludge. By binding cells and some 
particles together, the EPS influence the particle size distribution of the sludge, affecting the 
sludge settling and the sludge dewatering process. The role of EPS in the sludge was often 
studied, though the way they act is not clearly established and studies are sometimes 
controversial (review of Liu and Fang, 2003).  
 

The settling characteristics of sludge depend on different biological, chemical and 
physical properties. Physical properties of sludge aggregates such as size, density, porosity, or 
settling velocities have an important impact on the efficiency of the solid/liquid separation. 
Recently, it was reported that fungal treatment significantly enhanced the separation between 
sludge and liquid phase. Alam and Fakhru’l-Razi (2003) found that fungi have an important 
impact on sludge settling and sludge dewatering. Two filamentous fungi, Penicillium 
corylophilum and Aspergillus niger were successfully applied for the treatment of domestic 
wastewater sludge. The quantity of the settleable solids was much higher in the presence of 
fungi species (80 % of the total solids) than in the fungi absence where the quantity of the 
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settleable solids was only equivalent to 5 % of total solids. Consequently, the sludge 
treatment using fungi species resulted in an improvement of the sludge settleability. 

Over last ten years many fungal strains were studied for their ability to degrade a 
variety of structurally divers molecules. Paper and pulp mills, dye and textile industries and 
alcohol distilleries release large quantities of toxic and intensely coloured waste effluents. 
The most efficient microorganisms for breaking down these coloured pollutants so far 
reported are white-rot fungi (D’Souza et al., 2006). The ability of white-rot fungi to degrade 
different molecules is due to their highly efficient enzymatic system. Fungi have two types of 
extracellular enzymatic systems: the hydrolytic which produces hydrolases that are 
responsible for polysaccharides degradation and the oxidative which degrades lignin and 
opens phenyl rings (Sanchez, 2009). Fungi exhibit also biosorption properties responsible for 
significant reduction of textile effluents colour and toxicity (Prigione et al. 2008, Sakurai et 
al., 2001; Pokhrel et Viraraghavan, 2004). Fungi were reported also to be efficient in the 
nitrification (Guest and Smith, 2002). 

The technologies using fungi cultures are environmentally friendly and look very 
promising for treatment of paper and pulp mill effluents (review of Widsten and Kandelbauer, 
2008) or dye wastewaters (review of Fu and Viraraghavan, 2001). The aerated bench 
bioreactor with an immobilized fungal consortium was used for bioremediation of pulp and 
paper mill effluent (Malaviya and Rathore, 2007). An important reduction of colour, lignin 
and COD values was observed already within first 24 hours of reactor operation and the 
pollutant removal was almost completed in 4 days. The aerobic fungal packed bed bench 
scale reactor demonstrated extended performance for elimination of recalcitrant effluents 
during 3 months (Ortega-Clemente et al., 2009). The immobilized cells seem more suitable 
for process exploitation than freely suspended cultures (Taseli et al., 2004); a continuous 
packed bed reactor operated successfully for nearly two years allowed to obtain the 
dechlorination of pulp wastes and the removal of about 76 % of adsorbable organic halogens, 
61 % of colour and 65 % of total organic carbon.  

 
Only few scientific studies were devoted to the fungal impact on the sludge settling, 

dewatering and sludge volumes reduction in spite of positive effects observed on industrial 
scale (Nicaud O., 2008) using for example MycET® technique. Ferchichi (2009) described 
that between fungi and bacteria exists a symbiosis phenomenon: fungi induce the hydrolysis 
of large macromolecules and the smaller compounds are then easily utilised in bacteria 
metabolism. The aim of this study was to examine, the effect of two fungi mixtures on the 
settling properties of the activated sludge from a paper mill. The fungi impact was followed 
by measuring several biological and physicochemical parameters such as COD, EPS 
production, suspended solids, settled sludge volume, pH and flocs size. 

 
2. Materials et methods 
 
2.1. Lab scale pilot and sampling 

 
The lab scale pilot (Delta-Lab, Grenoble, France) fed continuously by the fresh 

wastewater issued from WWTP was used in this study. It was composed of four glass vessels 
(figure 1). An anoxic reactor (30 L) equipped by helical agitation was fed by the industrial 
effluent issued from a paper mill plant. An aerobic reactor (45 L) received the discharge of 
the anoxic reactor. An air compressor delivered the air for aeration and two agitators (at the 
bottom and at the surface) enabled a good homogenisation and oxygenation of the sludge. 
The content of the aerobic reactor was continuously discharged to the clarifier (35 L). The 
settled sludge could be recirculated or drown off. Finally, a receptor vessel (30 L) collected 
treated water before the sewer. The dissolved oxygen concentration was controlled (1 - 3 
mg/L); the temperature, pH and redox were measured by specific sensors in aerobic reactor.  
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The lab scale pilot was filled up with the activated sludge issued from a paper mill 
WWTP. The biomass concentration (MLVSS) was about 3 or 4 g/L respectively at the 
beginning of the experiments. The effect of the mixture A was studied during 3 weeks, then 
the reactor was cleaned and filled up with a new WWTP biomass and the B mixture was 
added. Nutrients (NH4

+ 25 %: 4.5 mL/day and phosphoric acid 75 %: 1 mL/day) were 
supplied to the biomass. The industrial wastewater, introduced continuously to the pilot, was 
assessed for the total flora on Plate Count Agar (PCA) and moulds and yeasts were numerated 
on Chloramphenicol Glucose Agar (CGA). The total flora was constant about 106 
microorganisms/mL and fungal flora varied from non detected up to 105 fungi/mL.  

Figure 1. Lab scale pilot used for the fungal treatment of wastewater from the paper mill 
 

2.2. Fungi cultures 
Two fungi mixtures A and B (liquid concentrates) were prepared from different 

filamentous fungi (Geotrichum sp, Trichoderma sp, Aspergillus sp and Mucor sp). These 
fungi had been chosen due to their ability to hydrolyse starch and cellulose which are two 
main compounds in waste paper mill effluents (Botton et al., 1985). 
 

The mixtures A and B varied in fungi strains and in their concentrations. In the 
mixture A, the fungi concentration was around 2 x 103 fungi/mL (Geotrichum : 2 x 102 
fungi/mL Mucor and Trichoderma : 103 /mL for each fungi). In the mixture B, the fungi 
concentration was higher than in A, and reached 1,0 x 105 fungi/mL (Aspergillus and 
Geotrichum were at concentrations between 104/mL and 105 fungi/mL respectively, and 
Trichoderma reached 104 fungi/mL). 

The mixture A or B, was introduced into the aerated reactor at the beginning of each 
experiment (50 mL the first day and 5 mL/day during the first three days). The fungi presence 
in the initial mixtures A and B and during the experiment in the biological reactor was 
followed by usual biological techniques. The chloramphenicol glucose agar was used for 
enumeration and yeast malt agar for cultures. Chloramphenicol inhibits the bacteria growth 
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giving a specific response for fungi count. Every enumeration was realised in duplicate or 
triplicate on Petri dishes. 
 
2.3. Sludge sampling and characterization 

 
The sludge was sampled in the aerobic reactor and the sludge properties were analysed 

following the standard methods (APHA et al., 2005): mixed liquor volatile suspended solids 
(MLVSS) and mixed liquor suspended solids (MLSS) by 2540 G method and the settled 
sludge volume (SSV) was determined by 2710 C method. The conductivity was measured by 
the Conductimeter type CD 810 (Tacussel Electronique) and pH by the pH-meter type 
PHM210 (Tacussel Electronique, Radiometer Copenhagen). 

The COD concentration of the pilot outlet water was measured by the UV-Vis 
spectroscopic method using the commercial kit Nanocolor® COD 300 and COD 1500 
(Macherey Nagel, France).  

The floc size distribution of activated sludge was measured by particle size analyser 
(Malvern Mastersizer S) equipped with 2 mW He-Ne laser (the range of 0.05 – 900 µm). 
From 5 to 10 mL of sampled sludge were taken and the own supernatant of each sample was 
used as a liquid phase. This suspension was continuously recycled at a constant rate through 
the sample cell of instrument with a peristaltic pump.  

For EPS analysis, the sampled sludge was centrifuged during 15 min at 4500 g to 
separate the biomass (settled pellets) from the supernatant. The analysis of soluble matter was 
performed by direct injection of the sludge’s supernatant on the size exclusion column 
(Zorbax 250 series GF-250, 25 cm x 9.4 mm, Agilent Technologies, France) thermostated at 
25 °C and calibrated by proteins and polysaccharides standards as described elsewhere 
(Avella et al. 2010). The bound EPS were extracted from the sludge pellets before 
chromatographic analysis according to Frolund et al., (1996) protocol with modification: 
extraction time of 4 h instead of 1 h. The EPS concentrations were expressed in arbitrary 
units: the chromatogram area were divided per gram of organic matter (measured by 
MLVSS). 

 
3. Results  

 
Two oxygen concentrations within the range of 1-3 mg/L were tested in both 

experiments for each fungi mixture. No significant influence of oxygen was observed neither 
on microbial development nor on physico-chemical properties of activated sludge or treated 
water. The COD follow-up (results not shown here) indicated that whatever was the fungi 
additive and during both periods of experiments the COD removal was constant of about 87 –
88 %. The pH values of about 7.7 and conductivity (0.9 µS/cm) remained also constant. 

The fungi Aspergillus, Geotrichum and Trichoderma have been used in this study 
because of their high enzymes production, much more important than that of bacteria. Mucor 
is not known for its enzyme action, however it grows very well and is always present in the 
papermill wastewater, in the air as biocontamination and in commercial bioadditives. 
Therefore we have decided to include it in the mixture A. 

Figure 2 shows the fungi evolution in the reactor over time. The fungi growth was 
more important with the mixture B than with the mixture A. This can be related to a higher 
initial fungi concentration in B additive. It can be easily noticed that Mucor was found in the 
reactor mixed liquor during the experiment with B mixture in spite of the fact that Mucor was 
not included in B mixture. This shows that Mucor was naturally present in the laboratory air 
and it was introduced in the reactor by a natural inoculation. It can be observed on figure 2 
that the mixture A had a latency time of about 12 days. After this adaptation period the fungi 
growth reached during 2 days the maximum of 1000 fungi /mL. Then the fungi concentration 
decreased continuously down to the detection limit was attaint (< 10 fungi/mL) the 22nd day. 
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The B mixture had the latency time of 9 days, slightly shorter than with A additive. The 
period of intensive growth was extended significantly up to 10 days, followed by a rapid 
decay and non detected fungi presence the 23rd day. In both experiments, Mucor and 
Trichoderma strains were more frequently present and at a higher concentrations (up to 10000 
fungi/mL) than Aspergillus and Geotrichum attaining lesser contents (≤ 300 fungi/mL and 
only a single value of 1000 fungi/mL). 

 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 2. Fungi evolution (number of fungi/ mL) over reactor running time. 
I. Inoculation. N.D: non detected 

 
 
The fungi analysis showed that whatever was the additive, fungi disappeared about 20 

days after inoculation. The fungi survival was limited, however it is necessary to notice that 
the sludge biomass continued the pollutant degradation. The COD removal was maintained of 
87- 88 % and the settling properties were successfully improved as described below. 
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It is well known that fungi are acidophiles and psychrotrophe species requiring for 
their development pH of 5-6 and the temperature between 15-20 °C (Kavanagh, 2005). The 
usual pH values in the paper mill WWTP wherefrom the sludge and wastewater were issued 
are usually of about 8 and the temperatures within 30-35 °C. The fungi were able to adapt 
themselves to conditions in our pilot (pH 7.7 and the temperature of 25 °C) however only for 
a limited period. Therefore a continuous fungi supply would be necessary in an industrial 
scale application. 
 

Settling properties 
 
Our main objective was to follow the fungi effect on the sludge settling. The 

parameter considered for measuring the settling properties was the settled sludge volume 
(SSV) instead of sludge volume index (SVI) to avoid masking poor settling by a high biomass 
content. The SSV values and the MLSS content were followed-up during the experiment and 
are summarized in figure 3. The sludge settling improved spectacularly whatever was the 
additive A or B especially after 20 days. The SSV values (figure 3a) decreased from 1000 mL 
(mixture A) and from 760 mL (mixture B) to about 200 mL. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 3. Evolution of a) settled sludge volume (SSV), b) mixed liquor suspended solids (MLSS) over the 
reactor running time in experiments with fungi mixture A and B. 

 

 

The EPS increased (figure 4) in both experiments over the operation time. It is 
interesting to note that at the end of the second experiment an important EPS production per 
gram of biomass was observed in spite of biomass decrease (assessed as MLVSS, figure 3b). 
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Figure 4. Evolution of soluble substances and bound EPS content normalized per gram of MLVSS over 
the reactor running time in experiments with fungi mixture A and B. 

 
 

The chromatograms of EPS normalized by gram of organic matter (MLVSS) in the 
sludge can be used to follow the biomass activity. A typical chromatogram of soluble matter 
and bound EPS is shown in figure 5. The number and position of peaks give information 
about the size distribution of EPS macromolecules and the peak area about the EPS content. 
The EPS contained large macromolecules (peaks 1 and 2) and smaller polymers (peak 3). 
Each peak can correspond to an individual polymer molecule or to a mixture of various 
chemical species (Garnier et al. 2005). Therefore peak calibration was performed (as usually 
in size exclusion chromatography) by protein and by polysaccharides standards, the most 
important EPS species. During both experiments, the shape of EPS chromatograms (number 
of peaks and relative proportion of peak areas) remained identical in the time and whatever 
was the fungi additive. It means that the fungi presence did not affect the size distribution of 
EPS polymers, only the chromatogram area (representing the total EPS amount) increased 
over time (figure 4). 

Fig. 5. A typical chromatogram of soluble and bound EPS and corresponding macromolecular sizes 
according to protein or polysaccharide calibration: 
Peak N°1: corresponding to proteins > 670 kDa or polysaccharides ∼∼∼∼ 212 kDa 
Peak N°2: corresponding to proteins ∼∼∼∼ 44,3 kDa or polysaccharides ∼∼∼∼ 11,8 kDa 
Peak N°3: corresponding to proteins ∼∼∼∼ 5,7 kDa or polysaccharides ∼∼∼∼ 0,18 kDa 
4. Discussion 
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Fungi, similarly to bacteria, produce also EPS, consisting of a wide variety of 

macromolecules, depending on microenvironmental conditions. These EPS have a protection 
role. Several authors (Papinutti, 2010; Aguilera et al., 2008) observed that in hostile 
conditions (desiccation, pH, heavy metal presence) when the number of fungi cells decreased, 
the total amount of EPS was enhanced. In our case, the conditions in pilot reactor (pH and 
temperature) were not optimal for fungi as mentioned above. The enhanced EPS production 
can be attributed to the fungi stress (followed by fungi death) or it can be issued also from 
bacterial metabolism. It is not possible to distinguish the fungi and bacteria EPS 
contributions. It can be only noted that the fungi-bacteria consortium produced more EPS 
involved probably in a better flocs structuration. The floc sizes measured at the beginning 
after the fungi inoculation and at the end of both experiments were modified significantly: 
from around 30 µm up to 60 µm in the first experiment with A mixture and from 70 µm to 
110 µm in the second experiment with B mixture. 

In this study the fungi treatment improved spectacularly the sludge settling properties. 
It is difficult to assert if it was due to the observed increased amount of EPS that actually can 
be involved in a better cohesion of sludge particles making more dense aggregates. According 
to Alam and Fakhru’l-Razi (2003), filamentous fungal strains immobilize/entrap the solid 
particles of sludge by their proper growth. They compress them by formation of mycelial 
pellets resulting in higher diameter of flocs with better settling. In our bioreactor, a good 
settling was observed about 20 days after fungi inoculation, however at that moment 
practically no living fungi were found (figure 2). Yet the dead fungal filaments might 
contribute to the floc structure and compact it. It is very probable, that both phenomena, a 
higher EPS content and the filamentous fungi structure would contribute to build dense, well 
settling aggregates. 

 
5. Conclusion 

 
The fungal additives composed of a consortium of fungi strains affected spectacularly 

the sludge settleability: the SSV values decreased from about 1000 ml/L to about 200 ml/L, 
after 20 days of fungi presence. The enhanced settling can be correlated with an enhanced 
EPS production by the biomass. The EPS involved in the floc structure could contribute to 
form more compact floc and increased floc size resulting in a better settleability. The fungi 
stress due to the paper mill wastewater characteristics  (pH above 7 and temperature above   
25 °C) might be at origin of the increased EPS content in the sludge. However further studies 
are necessary to understand better the mechanism of a very positive concomitant fungi-
bacteria effect on the sludge settling. 
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III.3.3. APPLICATION DES MÉTHODES STATISTIQUES ET ANALYSE DES 

BOUES ACTIVÉES POUR UNE MEILLEURE COMPREHENSION ET 

DIAGNOSTIC DE TROIS STATIONS D’ÉPURATION DES EAUX USÉES 

 

Des nombreux paramètres technologiques sont quotidiennement enregistrés dans les 

stations d’épuration. Ils permettent de contrôler la qualité du traitement le long du procédé et 

la qualité de l’effluent traité. Toutefois, quasiment aucun traitement statistique pouvant 

permettre d’établir des inter-corrélations entre toutes ces données, n’est appliqué. Il nous est 

alors apparu opportun d’explorer cette voie. Nous nous sommes intéressés à l’analyse de la 

base de données car elle renseigne sur les caractéristiques propres à chaque système de 

traitement. Dans ce chapitre, nous allons présenter l’exploitation statistique des milliers de 

données issues du procédé de traitement de trois stations d’épuration de papeteries. L’étude 

des EPS a fourni des informations complémentaires pour une meilleure compréhension du 

fonctionnement de trois stations. Les trois stations étudiées appelées, pour des raisons de 

confidentialité, A, B et C, ont des caractéristiques particulières, bien que les trois utilisent le 

procédé à boues activées. Cette étude est présentée sous la forme d’article soumis à Water 

Research, 2010. 

La station d’épuration A traite autour de 13000 m3/j d’eau. Le bassin d’aération et le 

clarificateur sont intégrés dans la même installation. Il s’agit d’un bassin circulaire à 2 

anneaux, l’anneau extérieur correspond au bassin d’aération et celui de l’intérieur au 

clarificateur. La station B est un cas d’étude intéressant car elle comporte 2 lignes de 

traitement aérobie qui fonctionnent en parallèle. Les deux lignes sont alimentées par la même 

eau polluée mais chacune des lignes a ses propres caractéristiques, y compris l’ajout des 

nutriments. Le bassin de forme rectangulaire (ligne 1) traite autour de 9000 m3/j d’eau, 

l’aération du bassin est réalisée par des aérateurs de surface tandis que le bassin de forme 

circulaire (ligne 2) traite autour de 11000 m3/j d’eau et l’aération est assurée par des 

diffuseurs à fines bulles. Les effluents de deux lignes n’ont pas les mêmes caractéristiques. 

Enfin, la station C traite autour de 5000 m3/j d’eau, sa particularité est qu’elle comporte un 

bassin anoxie préalable au bassin d’aération afin de favoriser la dénitrification. 

Notre travail a porté sur ces trois stations de papeteries car dans la station A, la 

décantation était toujours excellente ; dans la station B était systématiquement médiocre avec 

des différences entre les deux lignes ; et finalement dans la station C, la décantation était aussi 

systématiquement mauvaise. 
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Abstract 

 
Biological wastewater treatment plants (WWTP) are complex systems to assess. Many 

parameters are recorded in WWTP to monitor and control the treatment process, providing huge 
amounts of registered data. Multivariate statistical projection methods named Principal Components 
Analysis (PCA) together with multiple partial linear regression were used here to diagnose and 
describe the treatment process of three paper mill WWTPs. Further, the physico-chemical 
characterization of sludge was performed. The sludge study included analysis of extra-cellular 
polymeric substances by size exclusion chromatography, and the internal structure of sludge flocs was 
observed by confocal laser scanning microscopy. The statistical and physico-chemical investigations 
showed that the sludge settling depended on a combination of various factors resulting from biological 
activity and operational conditions that were different and specific for each WWTP. This dual 
approach allowed to draw up a diagnosis of each WWTP running over several months. 

 
Keywords: multivariate statistical analysis, extra-cellular polymeric substances (EPS), activated 
sludge characterization, sludge settling. 
 
 
1. Introduction 

Many different processes happen simultaneously in biological - wastewater treatment 
plants (WWTP) leading to the difficulty of the understanding of the whole system. Physical 
operations are grouped together with chemical and biological processes to remove wastewater 
pollution. Moreover, the nature of influents continuously changes with time, leading to an 
important variability of the system. The global process itself evolves over time and biomass 
must adapt to different conditions. Therefore, several parameters should be recorded in 
WWTP to monitor the performance of the process over time, in order to detect any special 
events and to control the effluent quality. The huge amount of registered data requires proper 
techniques to extract useful information. 

Multivariate statistical analysis methods such as Principal Components Analysis (PCA) 
and Partial Least Squares (PLS) are frequently used to analyse quite large database of 
quantitative variables/observations and to compress them in order to extract relevant 
information (Aguado and Rosen, 2008; Kourti et al., 1996). These methods provide a 
diagnosis of the process from the relationships among measured data and use them to build 
empirical models for estimating one or more properties of the system (Wise and Gallagher, 
1996). 
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Kourti et al., (1995) presented industrial databases analysis based on PCA and PLS 
methods. They recognized that statistical methods are promising techniques for industrial 
applications because these methods treat data in a truly multivariate manner. However, few 
applications can be found concerning wastewater treatment plants. Statistical methods were 
used by Morad et al., (2007) in biological wastewater treatment processes to identify the 
strictly necessary parameters measured in the process. It has been shown that among 22 
parameters only 12 should be measured and the remaining 10 can be calculated using linear 
relationships. Mujunen et al., (1998) used PLS method with cross-validation to describe 
effluent quality parameters in activated sludge WWTPs. Diluted sludge volume index 
(DSVI), chemical oxygen demand (COD) reduction and total nitrogen concentration 
variations could be explained by more than 65 % as functions of some process parameters. In 
an activated sludge sequencing batch reactor Ng et al. (2000) proposed a step by step 
approach for the identification of the pertinent measured parameters influencing the sludge 
volume index (SVI). Among four different types of regressions they reported that the best 
model for SVI was a 2nd degree polynomial equation. 

In this study, the wastewater treatment process was assessed by statistical methods and 
related to the activated sludge characteristics and biological metabolism. The sludge is a 
complex dynamic biological structure composed of micro flora (microbial consortia) and 
micro fauna (mainly protozoa and metazoa). The activated sludge process is based on the 
aerobic biodegradation of organic matter by an active microbial population in an aggregated 
form. The population naturally produces the extra-cellular polymeric substances (EPS) which 
form with bivalent cations a network where microorganisms are embedded. Shedding of cell 
surface material, cell lysis and adsorption from the environment are also sources of EPS. The 
EPS keep the microbial aggregates together with adsorbed pollutants, nutrients and minerals 
in a three dimensional matrix (Wingender J. et al., 1999) and determine the physicochemical 
and biological properties of biofilms. They are the main sludge components and principally 
responsible for the structural and functional integrity of sludge in WWTP. The EPS are 
composed of up to 75 - 90 % of polysaccharide and protein and of small amounts of lipids, 
DNA and RNA (Wingender et al., 1999). They can be present as pure or mixed components 
with various functional groups and their molecular sizes can range from a few hundred to 
several hundred thousand daltons (Garnier et al., 2005).  

The role of EPS in the sludge was often studied, though the way they act is not yet 
clearly established and studies are sometimes controversial (Liu and Fang, 2003). 
Nevertheless, it is known that EPS play an important role in several stages of the wastewater 
treatment process: from sludge flocculation and settling to sludge dewatering.  

Frequent disturbances in wastewater treatment are damageable to the process due to the 
direct impact on bacterial activity. For example the presence of toxic chemicals can lead to 
bacteria stress and treatment process deterioration such as defloculation (Bott and Love, 
2002) or membrane fouling by excessively produced EPS (Avella et al., 2010). 

 
This paper presents how the huge amount of data recorded in a WWTP was used to 

describe the functioning of the treatment process at given technologic conditions. The sludge 
analysis performed in our laboratory allowed to bring complementary informations, mainly 
about EPS for a better understanding of the process. We were especially interested in sludge 
settling properties. Three paper mill WWTPs applying the activated sludge treatment, but 
with different technologies and loads, were followed over several months. The recorded data 
compilation was studied by two statistical methods: the PCA and the multiple partial linear 
regression in order to extract the pertinent information. Firstly, PCA was used to characterize 
each WWTP by identification of their own relationships among measured data. After that, the 
multiple regression enabled the building of empirical description of effluent quality 
parameters by numerical expressions as functions of the parameters measured in the process. 
The sludge study included analysis of soluble and bound EPS by size exclusion 
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chromatography and analysis of protein and polysaccharide concentration by UV-Vis 
spectroscopy. 
 
 
2. Materials and methods 
 
2.1. Monitoring of WWTP parameters 

The three paper mill WWTPs (WWTP-A, WWTP-B and WWTP-C) use activated 
sludge process however applying different technologies. The influent quality and the number 
of monitored parameters were also different in each WWTP. The recorded parameters are 
listed in table 1. 

  
 

Table 1. Measured parameters in different WWTPs. 

Process 
stage WWTP-A WWTP-B WWTP-C 

Flow [m3/d] Flow [m3/d] Flow [m3/d] 
MLSS [mg/L] MLSS [mg/L] MLSS [mg/L] 

 COD [mg/L] COD [mg/L] 
Influent 

 BOD5 [mg/L]  
COD [mg/L] Flow [m3/d] MLSS [mg/L] 
MLSS [mg/L] MLSS [mg/L] COD [mg/L] 

 COD [mg/L]  
 BOD5 [mg/L]  
 TKN-N [mg/L]  

Inlet to 
secondary 
treatment  

 Total phosphorus [mg P/L]  
pH MLVSS [mg/L] MLVSS [mg/L] 

Temperature [°C] Recycle sludge flow [m3/d] Recycle sludge MLVSS 
[mg/L] 

NO3
- [mg/L] Recycle sludge MLVSS [mg/L] DO [mg/L] 

NH3-N [mg/L]  SSV [mL/L] 
PO4 

-3
 [mg/L]   

MLVSS [mg/L]   

Secondary 
treatment 

SSV [mL/L]   
MLSS [mg/L] Flow [m3/d] MLSS [mg/L] 

 MLSS [mg/L] COD [mg/L] Effluent 
 COD [mg/L] Temperature [°C] 

Settled sludge volume (SSV); mixed liquor volatile suspended solids (MLVSS); mixed liquor suspended solids 
(MLSS); total kjeldahl nitrogen (TKN-N); dissolved oxygen concentration (DO). 

 
 

2.2. Multivariate statistical analysis 
Two statistical methods were applied to WWTP database:  
a) Principal Component Analysis (PCA) by Pearson’s coefficient (linear combinations) 

(Mackiewicz and Ratajczak, 1993), and 
b) Multiple regression. Multiple regressions were restricted to linear or polynomial 

expressions of 2nd degree. For all calculations, the software XLSTAT (Addinsoft 
Company) was used.  
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2.3. Physico-chemical analysis of activated sludge 
 
2.3.1. Sampling 

Activated sludge samples were collected in aeration tanks of three WWTPs. The soluble 
fraction and the bound fraction of the sludge were studied. The activated sludge was 
centrifuged (15 min at 4500 g) to separate the biomass (settled pellets) from the supernatant. 
The soluble matter present in the supernatants was directly analysed by chromatography for 
total polymeric substances content and by classical UV-Vis method for protein and 
polysaccharide concentration. The settled biomass was submitted, before analysis, to EPS 
extraction.  

 
2.3.2. Activated sludge properties 

The standard methods (APHA et al., 2005) were used for sludge characterisation: the 
mixed liquor volatile suspended solids (MLVSS), the mixed liquor suspended solids (MLSS) 
and fixed solids were measured by 2540 G method, the settled sludge volume (SSV) and the 
sludge volume index (SVI) were determined by 2710 C and 2710 D methods. 

Floc size distribution was measured by a Malvern Mastersizer S particle size analyser 
which enables the measurement of particles within the range of 0.05 – 900 µm by Fraunhoffer 
diffusion of 630 nm light. The own supernatant of each sample was used as a liquid phase and 
from 5 to 10 mL of sampled sludge was used for measurement. This suspension was 
continuously recycled at a constant rate through the measurement cell with a peristaltic pump. 
 
2.3.3. Optical analysis by confocal microscopy 

20 mL of sludge was put in a test tube. After few hours of settling, the sludge was fixed 
by 2.5 % glutaraldehyde (v/v) during 4 h and then stored at 4 °C. Before microscopic 
analysis, the sludge was soaked in acridine orange buffered solution (22 µM acridine orange, 
5 mM EDTA, 0.15 M NaCl, 0.1 M phosphate-citrate buffer pH 6; Sigma-Aldrich) for 20 min 
at room temperature then the sludge was washed three times with ultra pure water to remove 
dye excess. The acridine orange dye stains bacteria nucleic acid and extra-cellular polymeric 
substances (Wirtanen et al., 2001): green DNA stains were associated to cells and orange 
stains were obtained by the association with hydrophobic links of extra-cellular polymeric 
substances. 

The characterization of 3D sludge structure was performed by Confocal Laser Scanning 
Microscopy (CLSM). The inverted light microscope (NIKON TE 2000 U) was equipped with 
a confocal head (Radiance 2100 Rainbow, Biorad). A Nikon CFI Plan Fluor Apo 20 X (NA 
0.7 WD 1 mm) was used to explore sludge samples. Excitation beams at 457 and 488 nm 
were provided by a 4 lines argon ion laser. The following signals were separated and 
collected: (1) green fluorescence emission of cell DNA was recorded in the frequencies range 
of 530 – 560 nm (excitation  at 488 nm), (2) fluorescence emission of EPS was detected over 
600 nm (excitation at 547 nm), and (3) backscattered diffuse reflectance in the range of 480-
490 nm was used for imaging reflecting matter (e.g. particles). For each channel (i.e. 
frequencies range), Z-series images (512 x 512 pixel2) at a resolution of 0.674µm per pixels 
and a vertical resolution up to 2.23 µm were carried out using LaserSharp2000TM software 
(Bio-Rad cell science division).  

Prior to quantitative image analysis, deconvolution of three-dimensional image stacks 
was applied to mitigate the distortion created by microscope optics and to enhance automatic 
detection of the edges of a structure. 3D captured fluorescence images were processed using 
the AutoQuant X v1.4.1 (MediaCybernetics) software. The Point Spread Function (PSF) was 
computed for each fluorescence frequencies range (n=3) and the Z-series images were 
restored independently. Representing images from all WWTP sludges were binarized using 
MacBiophotonics ImageJ software (NIH, Bethesda, Maryland, USA) in order to quantify 
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respective contribution of cells, EPS and reflecting matters in sludge flocs. The region of 
greatest contrast between the empty space surrounding the floc and the fluorescing or 
reflecting matter was defined to be the structure edge. Applied to Z-series images, this 
analysis generated automatically a binary mask for each floc components. The results are 
presented in percentage of the contribution of disjointed components to the total sludge floc 
surface. The Z-projection of each channel stacks was also considered. 

 
2.3.4. EPS analysis 

Two types of samples were analysed, as described later: i) the EPS bound in the flocs 
and ii) the soluble matter. Bound EPS were obtained after EPS extraction which was 
performed according to Frolund et al., (1996) with modification: extraction time of 4 h 
instead of 1 h.  

 
High pressure size exclusion chromatography analysis 

Soluble substances and extracted EPS were analysed by high pressure size exclusion 
chromatography (HPSEC) to estimate the molecular sizes of the present chemical species. 
The area of peaks can be considered in approximation as representative of EPS concentration. 
The separation of EPS samples was carried out on a Hewlett Packard 1100 series 
chromatograph. A Zorbax Bio series column (GF-250, 25 cm x 9.4 mm, Agilent 
Technologies, France) with thermostatic control at 25 °C. The chromatographic column 
elution volumes Ve were calibrated by the main EPS constituents: protein and polysaccharide. 
The calibration was carried out by the standard polysaccharides and standard proteins as 
described elsewhere (Avella et al., 2010).  
 
Total protein and total polysaccharide analysis by UV-Vis spectroscopy 

For a total protein (PR) and total polysaccharide (PS) content, the classical UV-Vis 
spectroscopy methods were applied. Protein determination was carried out with the total 
protein Kit; Micro Lowry® (Lowry et al., 1951) with Peterson’s modification (Sigma-
Aldrich, France) using bovine serum albumin as a standard for calibration from 20 to 200 
mg/L, absorbance was measured at 750 nm. Polysaccharides were determined according to 
the classical Dubois protocol (Dubois et al., 1956) at 485 nm, calibration was done with 
glucose for concentrations ranging from 10 to 100 mg/L. All samples were measured in 
duplicate. 
 
3. Results 
 
3.1. Multivariate statistical analysis 
 
3.1.1. Principal Component Analysis (PCA) 

All parameters measured over several months in WWTPs were used for analysis by 
PCA (Lebart et al., 1979). PCA is a projection method which allows to analyse the 
correlations among variables visualised in a correlation circle. Only variables far from the 
biplot center are well statistically explained in the system and were considered here. The 
variables that are close to each other are in normal correlation, those related to others by a 
180° rotation are inversely correlated, whereas the variables related by a 90° rotation are 
independent. The variables close to the center are independent of the well explained variables. 
The correlations were calculated according to the Pearson and Spearman coefficients. As two 
methods provided similar results, Pearson’s coefficient was retained for the data analysis. 

 
In order to remove outlying data, we have examined the distribution of observations 

(measured variables at different dates) in a two-dimensional map. This approach enables to 
identify global data trend. The data selected in this way, were analysed by applying principal 
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component analysis to determine the correlations among variables. The three first PCs axes 
were considered in this study, whereas we presented here (figure 1) only the first two axis 
(PC1 & PC2) which explain the highest variability of the data. 

Because all variables measured in each WWTP were intentionally used for analysis, the 
explained variability obtained by the two axes (PC1 & PC2) were relatively reduced. Despite 
this fact, we presented here the general tendency of the data. This tendency was verified by 
applying partial linear regression among variables and by analysing the third axis (PC1 & 
PC3) of correlations (not presented here). The last third axe provided an additional 
explanation of data up to 12 %. Only correlations showing a significant coefficient according 
to the level of significance were retained. In figure 1, one correlation circle is presented for 
WWTP A and C; and two correlation circles for WWTP-B. The WWTP B has two process 
lines working in parallel and each line was analysed independently. 

The parameter considered in this analysis for describing the settling properties was the 
settled sludge volume (SSV) instead of the sludge volume index (SVI) to avoid masking the 
poor settling by a high biomass content. 
 

WWTP-A. 
The following positive correlations can be seen in WWTP-A (figure 1): 

• Inlet MLSS to the aeration tank (variable 4) was correlated with inlet COD (variable 3): 
This means that, the most important oxygen consumer in the inlet of aeration tank was 
MLSS (rather than soluble matter). 

• Biomass in the aeration tank (MLVSS, variable 10) was correlated with settled sludge 
volume (SSV, variable 12). This is a normal, expected relationship: the biomass has a 
settling ability and the biomass increase enhances the settled sludge volume. 

Inverse correlations were also found: 
• Biomass (MLVSS, variable 10) and settled sludge volume (SSV, variable 12) were 

inversely correlated to NO3
- concentration in the aeration tank (variable 7): an increase 

in biomass and in SSV occurred simultaneously with a decrease in NO3
- concentration. 

This indicates the balance between nitrification and denitrification processes. Some 
conditions could promote the nitrification process in WWTP-A: i) the longer sludge 
retention time (50 ± 15 days) which would allow an adequate growth of nitrifying 
bacteria,  ii)  sufficient concentration of dissolved oxygen in the  aeration tank  and     
iii) probably a complete BOD5 mineralization. It is known that denitrifying bacteria 
growth rate is higher than nitrifying, which would explain the biomass and SSV 
increase when the denitrifying process happens.  

Independence between some variables was also observed: 
• Inlet COD to the aeration tank (variable 3) was independent of phosphate concentration 

(variable 9 expressed as PO4
-3) in the tank: the phosphates fluctuations were not 

correlated with those of the inlet COD. 
 
WWTP-B. 

The results will be presented in two sections: firstly, the common relationships found in 
both process lines; secondly, the particular characteristics of each line. The common 
relationships are: 
• The suspended solids of influent (MLSS, variable 2) were positively correlated with 

influent COD (variable 3) which indicates, as in the previous plant, an important O2 
consumption by MLSS in the influent. Since the influent MLSS was not correlated with 
influent BOD5 (variable 4), an important fraction of MLSS was assigned as non 
biodegradable.  

• Inlet COD (variable 7) to the aeration tank was positively correlated with COD effluent 
(variable 16). This means that COD removal was limited (partial removal): a fraction of 
inlet COD that was not removed in biological treatment was found in the effluent. In 
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association with the previously described relations, this persistent matter would 
correspond to the non biodegradable fraction. 

• An increase in the influent BOD5 to WWTP (variable 4) was related to an increase in 
inlet BOD5 to the aeration tank (variable 8). This normal, expected relationship showed 
a partial BOD5 removal in primary treatment (primary clarifier and pH equalization 
tank).  

• Inlet BOD5 to the aeration tank (variable 8) and biomass concentration (MLVSS, 
variable 11) were related together: the biomass seemed to use the inlet biodegradable 
carbon as a principal energy source. This led to think that the major biological reaction 
was the BOD mineralization while ammonium transformation played a minor role in the 
biological process. 

• Inlet TKN-N to aeration tank (variable 9) and inlet P (variable 10) were positively 
correlated. It was probably related to the nutrients addition. 

Independence relation was observed: 
• The biomass (MLVSS, variable 11) and inlet COD to the aeration tank (variable 7) were 

independent. That suggests that a significant fraction of COD was non biodegradable 
matter and did not contribute to bacteria growth. As seen previously, the biomass was 
mainly sustained by inlet BOD5 content. 

 
The two process lines were supplied by inlet wastewater of identical quality and used 

the activated sludge process. However the inlet flows were different in two lines because the 
geometry and volumes of the two aeration tanks differed. More over the aeration systems 
were different (turbine aerators in line 1, while submerged diffused air in line 2). The 
particular characteristics of each line were as follows: 

- Biomass content in aeration tank and sludge purge were higher in line 1 than in line 2 
(biomass 1 > biomass 2  and sludge purge flow 1 > sludge purge flow 2) 
- MLSS in returned activated sludge was higher in line 2 than in line 1 (MLSS return 2 > 
MLSS return 1) 
That led to a sludge accumulation in the second clarifier which seems to influence the 

solid/liquid separation: the line 2 provided a better quality effluent: lower MLSS and COD 
than in line 1. 

The explanation of this phenomenon can be attributed to the important sludge column 
formed in the second clarifier that stimulated the flocs interaction/attraction. This argument is 
supported also by statistical analysis where effluent MLSS (variable 15) and COD (variable 
16) were positively correlated in line 1 (effluent MLSS contributes significantly to COD). In 
the line 2 the effluent MLSS (variable 15) and COD (variable 16) were independent. As 
mentioned above, the presence of a high sludge column in line 2 created conditions that 
breakdown the relation MLSS-COD (MLSS were better aggregated and were retained with 
better efficiency probably by physical interactions). Consequently, thus the output effluent 
was of better quality. 
 
WWTP-C. 

It is necessary to note that very important fluctuations of recorded measured values 
were observed in WWTP-C and it was not possible to describe the process using one year of 
recorded data. Therefore, analysis presented here was performed only on a three months 
database (from May to July). Figure 1c shows the following positive correlations: 
• MLSS and COD evolved together along the treatment process. It was the case in 

WWTP influent (MLSS-variable 2 and COD-variable 3) and also in the effluent 
(variables 11 and 12). However, the fluctuations of MLSS in the effluent of WWTP-C 
(variable 11) cannot be explained by those in the influent (variable 2) because influent 
MLSS and effluent MLSS were independent for the same day measurements. The same 
independence can be observed for COD. This could be explained by either i) the 
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biomass coped with the inlet fluctuations thus the effects on effluent were not observed 
at the same day, or ii) the influent MLSS and COD were removed in the process but 
their presence in effluent had other origins. 

• The biomass in aeration tank (MLVSS, variable 6) evolved with inlet COD and inlet 
MLSS which is revealed by a correlation. That means that suspended organic matter 
present in the inlet wastewater was involved in the biomass growth.  

• Biomass (variable 6) seemed to influence MLSS effluent (variable 11), they are 
positively correlated. Biomass was probably not completely retained in the clarifier and 
some release would contribute to MLSS in the effluent. Moreover, the biomass showed 
a normal, expected relationship with the recycled sludge (MLSS, variable 7) and with 
the dissolved settled sludge volume (DSSV, variable 10). 

 
3.1.2. Multiple regression 

Once the correlations among parameters were established, it was possible to describe by 
numerical expressions: the settled sludge volume (related to settling quality), and the effluent 
MLSS and COD (related to effluent quality). Considering the complexity and the multiple 
contributions of various parameters, only simple types of regressions were examined: linear 
and polynomial expressions of 2nd degree. The accuracy of numerical expressions to describe 
the parameters was estimated by the regression coefficient R2 relating the estimated values to 
the measured ones.  
 
WWTP-A. 

A linear expression based on 12 process variables (not shown), leads to describe 80 % 
of SSV variance. However it is interesting to notice that only two variables contribute to 70 % 
of SSV explication (figure 2a). In expression (1), the PO4

-3 concentration has an important 
influence on settling: an increase in PO4

-3 was involved in the decrease of SSV, signifying a 
better settling performance. Actually, in WWTP-A, an external addition of H3PO4 into the 
aeration tank (to reach a PO4

-3 concentration from 0.5 to 2 mg/L) seemed to improve the 
sludge settling. 

 
 

 
 

Figure 2 (a) shows the evolution over time of the measured SSV and the calculated SSV 
(following eq 1). A good accuracy is obtained by the expression (1): the calculated values 
follow the same tendency of the measured values. 

 
MLSS in the effluent could be described neither by linear nor by polynomial expression 

of 2nd degree. Indeed, MLSS (variable 11 in correlation circle) was not well defined by PCA 
method since its projection was close to the centre; it means that others parameters, not 
measured in the process, clearly affected it. 

 
WWTP-B. 

SSV values were not recorded in WWTP-B. Thus, regressions will be focussed on 
parameters that measure the effluent quality. The numerical description differs for the two 
process lines: the first line seems to be more simple to describe (Eq. 2 and 3) than the second 
line (Eq. 4 and 5); just a linear expression provides an acceptable description. Among twelve 
parameters measured in the process, we selected the most significant parameters according to 
the coefficient of correlation R2 to explain the MLSS and COD in the effluent. We considered 
that the regression coefficients R2 of about 0.5 - 0.6 (figure 2b and 2c) were acceptable to 
describe the multivariate system where the parameters have individual and multiple impacts 
on the biological process and on the effluent quality. 

3
4

 42 0.2 10  
PO

SSV MLVSS C −= − + × − × (1)



CHAPITRE III. RESULTATS ET DISCUSSION   

 181

 
Line 1: 
 
 
 
 
 
 
 
 
Line 2: 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
 

The accuracy of the calculated MLSS and COD values (following Eq. 2, 3, 4 and 5) and 
the measured values is presented in figure 2b and 2c for each process line. As shown in the 
figure, the equations described satisfactory the variables variations over time. 
 
WWTP-C. 

The numerical descriptions of the sludge settling and of effluent quality parameters 
were rather complex in WWTP-C; neither linear nor polynomial expressions were 
satisfactory. Acceptable regression coefficients R2 (R2~0.5) were obtained, only when 
including all measured parameters which does not have any practical interest. The choice of 
relevant parameters was not possible due probably to the high multiple dependency of the 
system or to the lack of the relevant measured parameters. 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

3 3
5  M LSS 42.3 1 10 flow 0.03 BO D 6.7 10 floweffluent influent influent biological inlet

− −= + × − + ×

2 31.8 10 C O D 4.8 10 M LV SSbiological inlet recycle

− −− × − ×

3 2 3
5  COD 121.7 8.4 10 MLSS 6 10 BOD 9.3 10 floweffluent influent influent biological inlet

− − −= + × − × + ×

2 34.5 10 COD 6.2 10 MLVSSbiological inlet recycle

− −+ × − ×

2 2
5 5 MLSS 70 0.016 BOD 1.2 10 COD 1.2 10 BODeffluent influent biological inlet biological inlet

− −= + + × − ×

22 6 6 2
50.7 TKN 2.5 10 MLVSS 6.6 10 BOD 6.3 10 COD biological inletbiological inlet biological tank influent

− − −− − × + × − ×

25 2 2 6 2
52.8 10 BOD 2.3 10  TKN 2.7 10 MLVSSbiological inlet biological inlet biological tank

− − −− × + × + ×

2COD 194 2.2 10  COD 0.5 COD 0.2  M LVSSeffluent influent biological inlet biological tank

−= + × + −

6 2 4 2
  0.29 flow 1.9 10 COD 1.9 10 CODMLVSS recycle influent biological inlet

− −+ − × − ×

5 2 4 2
 2.3 10 M LVSS 3.5 10 flow

biological tank MLVSS  recycle

− −+ × − ×

(2)

(3)

(4)

(5)
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1 1- Influent flow 

2 2- Influent MLSS 

3 3- Inlet COD to aeration tank  

4 4- Inlet MLSS to aeration tank  

5 5- pH in aeration tank 

6 6- Temperature in aeration tank  

7 7- NO3
- in aeration tank 

8 8- NH3-N in aeration tank  

9 9- PO4 
-3

 in aeration tank 
10 10- MLVSS in aeration tank  

11 11- MLSS effluent 

12 12- SSV in aeration tank 

 
 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
Figure 1. Correlation circles of measured parameters in WWTPs obtained by PCA (PC1 & PC2). 
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Figure 2. Evolution over time of the measured variables and of the calculated variables. Relationship 
between measured and calculated variables. a) WWTP-A, b) and c) WWTP-B. 
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3.2. Physico-chemical analysis of activated sludge 
 
3.2.1. Settling properties 

The settling properties of activated sludge sampled in the three WWTPs were evaluated. 
Figure 3 (a, b, c and d) presents SSV and SVI measures. The SSV was taken as a better 
indicator describing the sludge settleability than SVI where bad settling can be masked by an 
important amount of biomass. The SSV values were systematically smaller than 200 mL/L, 
indicating a good settling in WWTP-A while rather a poor settling was observed in WWTP B 
and C (SSV~800 mL/L). 

Considering the floc size distribution, the mean floc size was taken into account       
(Fig. 3). Except WWTP-B line 2 (floc size 60-100 µm), the mean floc sizes were similar for 
other activated sludge sources (close to 50 µm). Therefore, no relation with settling properties 
could be established. The statistical analysis indicated above a better retention of MLSS in 
line 2. It can be due to physico-chemical attraction forces generated by the sludge column in 
clarifier WWTP-B which could explain the larger floc size in this line (in spite of lower 
biomass content compared to line 1). 

 
3.2.2. Optical analysis of the sludge by confocal microscopy 

Representative structures of all specimens of activated sludge are in figure 3 (e, f, g and 
h). The image analysis method described above, was used to map sludge components for 
multiple flocs. The contributions of cells, biopolymers and reflective matter (associated with 
mineral matter) to floc structure were then quantified and plotted. Histograms presented the 
results in terms of percentage of each contribution to the total floc surface. This percentage 
corresponds to the minimum value because it was assumed for calculation that components 
are disjointed (no elements in common). To assess the reproducibility the quantification was 
performed at three levels of image stacks (top, middle and bottom) and on the Z-projection 
image. Whatever was the approach, results exhibited a similar tendency. The results were 
remarkably consistent relative to origin of sludge. A great attention has been paid to 
reproducible preparation and image acquisition. 

Activated sludge from WWTP-A appears to have well defined structure (figure 3 e) 
compared to two other WWTPs. Moreover, the contribution of floc components (cells, EPS 
and reflective matter) was very different in different sludge sources. The ratio of EPS 
(displaying hydrophobic features) to cells was more important in the sludge from WWTP-A (r 
= 4.5) compared to the sludge from other sources (in WWTP-B = 0.1 - 0.2 and in    WWTP-C 
= 0.4). It is necessary to notice that in WWTP-A, the cell contribution in flocs was slight. 
That indicates a high bacterial activity because a small quantity of cells attained a significant 
EPS production. The EPS matrix seems to contribute to the floc aggregates structure and to 
better settling properties. The high cell proportion in WWTP B and C related with a lower 
EPS content indicate a low bacterial activity.  

The analysis of the reflective matter contribution to the sludge structure showed that in 
WWTP-A the reflective matter (associated with mineral matter) was involved in the shape 
structure of flocs following the sludge silhouette, whereas in the two other plants reflective 
matter was scattered. 
 
3.2.3. EPS analysis 

To have more information about bacterial activity, the EPS bound in the flocs and the 
soluble EPS in the bulk solution were analysed. The chromatography analysis and the protein 
and polysaccharide quantification results presented in this section were normalized per gram 
of biomass.  
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Bound EPS. Whatever was the WWTP, the chromatograms of bound EPS (figure 3 i, j, 
k and l) present a profile with three different peaks. The molecular weight of each peak 
correspond as follows: the peak N° 1: PS ~ 788000 Da and PR ~ 700000 Da; the peak N° 2: 
PS ~11800 Da and PR ~ 44300 Da; and the peak N°3: PS ~ 180 Da and PR: 5700 Da). It can 
be seen that the EPS concentration was much higher in WWTP-A compared to B and C 
plants. The same phenomenon was observed also by confocal microscopy analysis. 

Total protein and polysaccharide analysis showed that, with the exception of WWTP-C, 
proteins were more predominant in bound EPS. In the WWTP-C, this general tendency was 
reversed and polysaccharide content was slightly higher than that of protein. 

 

Soluble matter. The chromatographic profiles of soluble matter were simpler than those 
of bound EPS (not shown here). All chromatograms showed a single peak corresponding to 
the same group of oligomers corresponding to about PS ~ 180 Da and PR: 5700 Da (results 
not shown here). The concentration of soluble matter was slightly higher in WWTP-A than in 
B and C plants. 

Total protein and polysaccharide analysis showed also that only in WWTP-C the 
contribution of polysaccharide was higher than that of protein, as was observed in bound 
fraction. 

 
 
4. Discussion 

 
The multivariate system of paper mill WWTP is affected by variations in quantity and in 

quality of wastewater, involving different types of virgin and recycled fibres and sometimes 
also materials from processed wood such as starch, cellulose and lignin. Moreover several 
chemicals such as dyes, coating materials or preservatives (Thompson et al., 2001) are 
included in the production process. Finally the wastewater treatment must comply with all 
changes in production operational conditions.  

In this complex context, our combined approach of statistical analysis of recorded 
technologic data and physico-chemical characterization of the sludge and of the effluent 
provides an interesting tool for a better understanding of phenomena occurring in a WWTP. 
The numerical description of the parameters of interest (sludge settling and effluent quality) 
had a practical objective to understand why the three paper mill WWTPs using the activated 
sludge process had different performances (always good settling in the WWTP A and almost 
systematically poor settling in the WWTP C). The differences of effluent quality in line 1 and 
line 2 (in WWTP B), yet supplied with the same wastewater quality presented a real scientific 
challenge to understand it.  

A good settling process performance in WWTP-A was likely related to the following 
factors: 

1) A significant EPS production by gram of biomass seems to be involved in a good 
settling. Similar findings were described by Sponza (2003), they reported that the quantity of 
EPS in the sludge had a significant positive correlation with good settling. Moreover, not only 
the quantity but also the quality of EPS and the availability of cations (Ca+2 and Mg+2) to bind 
the EPS together affect the flocculating ability of flocs (Wilén et al., 2003). Liao et al., (2001) 
indicate that EPS concentration should not be excessive. It can induce a stronger electrostatic 
repulsion between negatively charged floc components, which contributes to a settling 
deterioration as described by the DLVO theory (Zita and Hermansson, 1994). In the WWTP-
A studied here, the high EPS concentration seems to be within an optimum range. It remained 
practically constant per gram of biomass during all seasons. 
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2) The nitrification process occurring in the aeration tank could improve also the settling 
characteristics. According to Hartley (2008), the nitrification-denitrification process would 
govern the sludge settling ability; the best results of settling coinciding with the best nitrogen 
removal; using effluent anoxic fraction based on solids retention time, the author proposed a 
simple and successful empirical model describing SVI behaviour. Our results corroborate the 
effect of nitrification process on sludge settling. We observed that the NO3

- concentration in 
the aeration tank appeared as the third influential variable in settled sludge volume regression 
(equation not shown here). 

3) Phosphate content in the aeration tank enhanced also the sludge settling ability. PO4
3- 

is one of the two main parameters in the multivariate system affecting settled sludge volume 
(equation I). Richard and Cummins (1997) studied pulp and paper mill activated sludge plants 
and observed that the stress resulting from low phosphorus concentrations produced bulking 
caused by N. limicola III. It was reported (Schuler and Jang, 2007) that the biomass density 
increased with polyphosphate content providing a better settling ability. Our results showed 
the same phenomenon: the increase of phosphate content in the biological tank enhanced the 
sludge settling. The phosphate role as a biological nutrient is likely involved in the more 
important production of the EPS. As a result a more structured flocs exhibited better settling. 

 
Some interesting points about WWTP-B are worth discussing in spite of poor sludge 

settleability. The most remarkable aspect was the excessive biomass quantity in the aeration 
tanks 1 and 2 (high MLVSS values compared to A and C plants). It was seen that the biomass 
used the organic matter (measured by BOD) as its exclusive energy source for growth. This 
fact was reflected in the floc structure with high amount of cells scattered in smaller units. 
This suggests that carbonaceous mineralization (BOD removal) occurs without other parallel 
nutrient removal: nitrification seemed not be reached even when the sludge retention time was 
around 40 days. In addition, it appears that the significant fraction of non biodegradable 
matter in the influent does not seem toxic (probably hardly degradable lignine) and therefore 
it did not impact the biomass behaviour (often the presence of toxics is accompanied by a 
high EPS production (Aquino and Stuckey, 2004; Avella et al., 2010) which was not observed 
here). Moreover, the content of fixed solids (mineral matter) represented about of 25 % of the 
sludge. A very low EPS production, with hydrophobic patterns was observed in WWTP B. 
Urbain et al., (1993) reported that intrafloc hydrophobic EPS interactions enhanced the sludge 
settling.  

 
The particularity of the WWTP-C was that the ratio of EPS species 

protein/polysaccharide was inversed. Contrarily to others plants, in WWTP-C the 
polysaccharide-type EPS were dominant compared to the protein-type in both bound and 
soluble matter. Several factors could be the source of this behaviour: according to Liu and 
Fang (2003) bacteria tend to convert the nutrients excess into polysaccharide-type EPS at low 
sludge retention time. Indeed, in the WWTP C, the sludge retention time was < 3 days. Liao 
et al., (2001) reported also that a short sludge retention time led to a decrease of sludge 
hydrophobicity resulting in a poor sludge flocculation with presence of a high amount of pin 
flocs.  
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Figure 3. Analysis of activated sludge and extra-cellular polymeric substances characteristics. 
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5. Conclusion 
 
The diagnosis of the wastewater treatment process of three paper mill WWTPs was 

performed through a combined approach: by multivariate statistical analysis of recorded 
database of technological data and by physico-chemical analysis of the sludge. We took into 
account the bacterial behaviour, especially the EPS production which is not frequently studied 
in industrial WWTP. A good sludge settling and good effluent quality depend on biological 
activity and operational conditions. In the case of WWTP-A, the important EPS production 
with hydrophobic patterns, the impact of diversified microbial biota provided by nitrification 
process and the role of phosphates led together to more structural flocs improving the sludge 
settleability. In the WWTP B line 2, the operation conditions (higher sludge column) led to a 
better retention of solid particles.  

Besides the understanding of phenomena in a WWTP which was our main objective, the 
numerical description of the sludge settling and effluents quality in terms of SSV and of 
MLSS and COD by simple empirical expressions could serve as a first approach for 
modelling the wastewater treatment process in studied WWTPs. 
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CONCLUSIONS GÉNÉRALES 

 

Depuis une centaine d’années, l’action bactérienne a été mise en œuvre pour la 

dépollution des eaux usées par des procédés industriels. Les conditions de plus en plus strictes 

imposées par le législateur sur la qualité des eaux ont conduit à une amélioration constante 

des procédés de traitement. Malgré ces améliorations, de nombreuses études sur les boues 

activées sont nécessaires car nos connaissances sur le comportement bactérien sont loin d’être 

suffisantes.  

Les bactéries produisent par leur métabolisme les EPS qui assurent leur adaptation et 

leur survie dans le micro et macro environnement. Ces EPS traduisent le comportement 

bactérien ou le « bien être » de la biomasse dans un milieu donné. Etudier les EPS constitue 

donc un axe de recherche incontournable pour une meilleure compréhension de l’épuration 

biologique des eaux polluées. 

Dans cette thèse, l’étude des EPS produits par la biomasse des stations d’épuration a été 

d’une part, réalisée en présence de différents agents éventuellement hostiles (un agent 

anticancéreux et des antibiotiques) ou non hostiles (agents fongiques), et d’autre part, orientée 

vers l’implication des EPS sur la décantation des boues.  

L’influence des composés pharmaceutiques a été étudiée à la fois à l’échelle pilote de 

laboratoire en réacteur à membranes pour les molécules anticancéreuses et en réacteur batch 

pour les antibiotiques. L’implication des EPS sur la décantation a été évaluée à l’échelle 

pilote de laboratoire et à l’échelle industrielle. A l’échelle pilote, nous avons cherché une 

meilleure compréhension de l’effet des champignons sur l’amélioration de la décantation, 

aujourd’hui constaté dans certaines stations d’épuration, mais pas vraiment compris. A 

l’échelle industrielle, nous avons étudié les EPS de trois stations d’épuration de papeteries. 

Un traitement statistique des paramètres technologiques enregistrés sur les sites industriels a 

été associé à l’étude des EPS. Cette approche à la fois statistique et analytique s’est montrée 

utile pour le diagnostic du fonctionnement des stations d’épuration. 

 

Les principales avancées scientifiques effectuées dans le cadre de ce travail de thèse 

sont :  

1) La présence de l’agent anticancéreux (cyclophosphamide à 5 µg/L) et de ses métabolites 

a provoqué l’augmentation de la production des EPS par la biomasse. Ceci peut être 
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considéré comme un acte d’adaptation, pour une meilleure protection des cellules car la 

capacité de la biomasse à éliminer la DCO et l’azote est restée intacte.  

L’étude réalisée en bioréacteur à membranes, a permis de mettre en évidence la 

résistance de la boue aux contraintes de cisaillement. Une courte période d’acclimatation 

(20 j) des boues aux conditions opératoires et un âge des boues relativement jeune      

(50 j), ont généré des boues fragilisées vis-à-vis des contraintes de cisaillement : elles 

ont libéré une partie des EPS liés dans le floc vers la phase soluble. Par contre, une plus 

longue période d’acclimatation des boues (107 j) aux conditions opératoires et un âge de 

boues plus élevé (70 j), ont abouti à des boues plus robustes qui ont bien résisté aux 

contraintes de cisaillement sans libérer leur matériel constitutif vers la phase soluble.  

La libération des EPS liés dans les flocs vers la phase soluble a contribué au colmatage 

des membranes. Ce colmatage était d’autant plus fréquent que la concentration des 

substances solubles a augmenté en présence d’agent anticancéreux. 

Ces résultats nous ont permis de faire le lien entre la production des EPS, les propriétés 

de résistance des boues au cisaillement et le colmatage des membranes en présence d’agent 

anticancéreux.  

 

2) Lors de l’exposition de la biomasse en réacteur batch au choc toxique des antibiotiques, 

nous avons pu constater que :  

a) Certains antibiotiques étudiés (amoxicilline, tetracycline et sulfamethoxazole), 

malgré leurs concentrations élevées (10 mg/L), n’ont eu pratiquement aucun effet 

sur l’activité bactérienne, ni en terme d’efficacité d’épuration, ni en terme de 

changement sur la production des EPS liés ou solubles. En effet, l’amoxicilline et la 

tetracycline ont été décrites dans la littérature comme des molécules qui subissent 

une dégradation par inactivation ou une dégradation photochimique. Quant au 

sulfamethoxazole, son utilisation pendant de nombreuses années a engendré une 

forme de résistance bactérienne entraînant à présent sa faible efficacité .  

b) La famille des macrolides, roxitromycine et érythromycine, ont induit une 

augmentation des EPS liés dans les flocs. Cette augmentation des EPS serait très 

probablement associée à une réponse bactérienne pour assurer la survie des 

bactéries. La présence de l’érythromycine a provoqué une perte partielle de la 

capacité d’épuration bactérienne tandis que la roxithromycine ne l’a pas affectée.  

L’étude spécifique de l’impact de l’érythromycine sur la biomasse (la capacité 

d’épuration et la production des EPS) a mis en évidence un comportement différent 
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des boues en fonction de leur origine. Ceci semble lié à l’activité spécifique des 

microorganismes prépondérants (hétérotrophes/autotrophes) dans les boues, la 

composition du consortium bactérien étant déterminée par le procédé. 

Ces résultats ont mis en évidence la sensibilité de la biomasse à la présence de 

roxitromycine et érythromycine (affectant plus ou moins l’activité bactérienne) et la 

tolérance de la biomasse vis à vis de l’amoxicilline, de la tetracycline et du 

sulfamethoxazole. 

 

3) L’étude des boues activées de papeteries en présence de cultures fongiques 

(champignons) a permis de comprendre partiellement la contribution de cultures 

fongiques à l’amélioration de la décantation. Les cultures mixtes (bactéries et 

champignons) ont formé davantage d’EPS (entre deux et trois fois plus). Bien que les 

champignons ne survivent pas longtemps dans les conditions opératoires du réacteur, 

conditions peu favorables à leur développement (pH et température), leur présence a 

induit l’augmentation des EPS impliqués dans la cohésion du floc. L’amélioration de la 

décantation a été spectaculaire. Néanmoins, à ce stade d’avancement des travaux, il est 

impossible d’identifier l’origine des EPS (bactérienne ou fongique). 

 

4) L’analyse en composantes principales a permis d’exploiter les bases de données 

industrielles et d’effectuer une description mathématique des procédés d’épuration dans 

les trois stations d’épuration de papeteries présentant respectivement une bonne (station 

A), déficiente (station B) et mauvaise (station C) décantation. D’autre part, l’étude des 

EPS s’est avérée un outil précieux pour apporter des informations sur le comportement 

biologique de la biomasse dans les stations d’épuration.  

- Dans la station A, une décantation systématiquement bonne a pu être associée 

d’abord à (i) une activité bactérienne intense : concentration importante en EPS dans 

les boues et richesse du consortium bactérien lié à la nitrification, et ensuite à (ii) la 

présence des phosphates influant la décantation des boues. 

- Dans la station B, la décantation a été toujours déficiente, ce phénomène a pu être 

attribué à (i) une faible activité biologique (faible quantité des EPS par rapport à une 

quantité importante de cellules), et à (ii) un consortium bactérien restreint utilisant 

uniquement le carbone organique comme seule source d’énergie.  

- L’examen statistique de la STEP C n’a pas pu établir de corrélations entre les 

paramètres technologiques et la qualité d’épuration. Ceci peut être la conséquence de 
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la variabilité importante du système. D’autre part, nous avons constaté que l’activité 

biologique de la biomasse a été très faible, ce qui a induit une faible concentration 

des EPS dans les flocs et par suite une cohésion insuffisante des composantes des 

flocs et une décantation systématiquement médiocre. 

 

 
PERSPECTIVES 

 

L’analyse des EPS (liés dans les flocs et les substances solubles) n’est pas un examen de 

routine qui peut se pratiquer couramment dans des stations d’épuration. Toutefois, ce travail 

de recherche a démontré que l’étude des EPS permet de comprendre le comportement de la 

biomasse dans les procédés de traitement des eaux. L’analyse des EPS peut apporter des 

éléments de compréhension des problèmes technologiques (colmatage des membranes) ou 

peut être très utile pour faire un diagnostic du fonctionnement d’une station d’épuration. En 

effet, il est connu dans la littérature (Liu Y. et Fang H.P., 2003 ; Flemming H.C. et Leis A., 

2001) que des informations sur le comportement de la biomasse manquent cruellement pour 

améliorer le diagnostic de fonctionnement des stations.  

 

L’ensemble de ce travail de thèse permet d’envisager un certain nombre de perspectives 

en tant qu’axes des progrès possibles: 

 

• Ce travail met en avant la nécessité de concevoir des nouveaux matériaux des 

membranes de filtration des bioréacteurs afin d’assurer une filtration plus prolongée 

dans le temps. Des matériaux avec des propriétés d’adhésion réduites, notamment pour 

les polysaccharides, peuvent être envisagés, lors du traitement des eaux contenant des 

agents nuisibles à la biomasse bactérienne (effluents des industries pharmaceutiques, 

effluents hospitaliers et urbains). 

 

• Il apparaît opportun d’accroître notre connaissance des phénomènes de diffusion des 

composés pharmaceutiques dans les agrégats biologiques afin d’apprécier les réponses 

entre les familles de bactéries hétérotrophes et autotrophes. Ceci devrait nous permettre 

de mieux comprendre l’organisation et la stratification des flocs ainsi que de déterminer 

s’il existe de manière sélective des bactéries produisant davantage d’EPS pour la 

protection du consortium bactérien. A terme, il sera donc possible d’élucider    
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l’inter-relation entre ces deux grandes familles bactériennes pour gérer mieux les 

situations de crise provoquées par la présence des composés pharmaceutiques. 

 

• En ce qui concerne le rôle des agents fongiques, nous constatons avec déception que 

nous n’avons pas pu apporter plus d’information sur le mécanisme de l’action 

concomitante des boues activées et des bio-additifs fongiques. Pour cela, il serait 

pertinent d’étudier la cohabitation entre ces deux espèces (les bactéries et les cultures 

fongiques). L’accent devra être mis sur une meilleure traçabilité de l’origine bactérienne 

ou fongique des EPS produits. D’autre part, il serait intéressant d’examiner le 

comportement fongique (production des EPS et des enzymes, et survie des espèces) en 

présence des composés nuisibles pour les bactéries tels que les composés 

pharmaceutiques. En effet, il est connu dans la littérature que les cultures fongiques ont 

une grande capacité de produire des enzymes pour la dégradation des composés 

difficilement dégradables ou toxiques pour les bactéries (matériaux ligno-cellulosiques 

et composés aromatiques (Sakurai et al., 2001 ; Nozaki et al., 2008 ; Sánchez, 2009)).  

 

• Enfin, en ce qui concerne l’analyse statistique des données des stations, il apparaît 

intéressant d’étendre cette approche en situations accidentelles. Ce type d’étude, dont 

une partie du potentiel a été illustré dans ce travail, peut contribuer à une meilleure 

optimisation de l’ensemble du procédé d’épuration au sein de la station considérée. Elle 

peut même à terme, aboutir à la mise en place d’un véritable outil d’analyse et de 

diagnostic des stations. 
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SUBSTANCES POLYMERIQUES EXTRACELLULAIRES DANS LES 
PROCEDES DE TRAITEMENT DES EAUX USEES 

RESUME 
 

L’objectif de ce travail est d’une part (i) étudier le comportement de la biomasse notamment la 
production d’EPS en présence des composés pharmaceutiques (un agent anticancéreux et cinq 
antibiotiques); et d’autre part, (ii) étudier les EPS dans le contexte de décantation des boues en 
présence d’agents fongiques et en situations réelles dans des stations d’épuration.  

L’étude en présence de l’agent anticancéreux a été réalisée dans des bioréacteurs à 
membranes. La présence de l’agent anticancéreux a induit l’augmentation de la production d’EPS 
agissant comme un mécanisme de protection microbienne qui était à l’origine du colmatage des 
membranes.  

L’effet de cinq antibiotiques a été évalué en réacteur batch. La famille des macrolides a 
montré un effet plus important sur l’activité microbienne avec une augmentation significative de la 
production d’EPS associée à un mécanisme de protection.  

La décantation des boues en présence des cultures fongiques a été conduite en réacteur pilote. 
Une amélioration spectaculaire de la décantation a été liée à une meilleure cohésion au sein des 
flocs imputable en grand partie à l’augmentation de la production d’EPS.  

Enfin, le diagnostic du procédé de traitement des eaux a été établi sur trois stations 
d’épuration des papeteries grâce à une double approche d’une part l’analyse physico-chimique des 
boues et d’autre part, l’exploitation statistique d’analyse en composantes principales (ACP) des 
paramètres technologiques enregistrées dans chaque station. Nous avons tenté d’exprimer sous 
forme de régressions linéaires ou polynomiales de deuxième degré, la décantation en fonction d’une 
quantité réduite des paramètres mesurés. 

Mots clés : substaces polymériques extracellulaires (EPS), antibiotiques, agent anticancéreux, cultures 
fongiques, décantation des boues, diagnostique du procédé de traitement des eaux usées. 
 

EXTRACELLULAR POLYMERIC SUBSTANCES IN THE  
WASTEWATER TREATMENT PROCESS 

ABSTRACT 
 
The objective of this work is firstly, i) to study the microbial behaviour of the biomass 

especially the production of the EPS in the presence of pharmaceutical compounds (an anticancer 
product and five antibiotics); and secondly, ii) to study EPS in the context of the sludge settling in 
wastewater treatment plants.  

The study in the presence of the anticancer product was done in membrane bioreactors. The  
presence of the anticancer product provoked the production of the EPS as the protection mechanism 
which is at the origin of the membrane fouling. 

The effect of five antibiotics was evaluated in batch reactors. The family of macrolides 
showed the most important effect on the microbial activity with a significant increase of the EPS 
production which was associated with a protection mechanism. 

Sludge settling in the presence of fungi was carried out in a pilot reactor. The spectacularly 
improvement of the sludge settleability was related with a better cohesion inside of the flocs 
attributed to an increase of the EPS production. 

Finally, the diagnosis of different wastewater treatment processes was established in three 
paper mill wastewater treatment plants thanks to the double approach used here, the physico-
chemical analysis of the sludge and the statistical analysis by principal components analysis of the 
different parameters recorded in each plant. We tried to describe the parameter related to the settling 
behaviour by linear or polynomial regressions of second degree in function of a reduced number of 
the measured parameters. 

Keywords : extracellular polymeric substances (EPS), antibiotics, anticancer product, fungi, sludge settling, 
wastewater treatment process diagnosis. 
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